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A ma mère 



Avant–propos 

e doctorant a été accueilli dans l’Unité Expérimentale SEAV (Service d'Expérimentation 

Agronomique et Viticole) de l’INRA de Colmar, où il a bénéficié du soutien technique de l’équipe de 

la plateforme expérimentale PRO’spective composé de son responsable Denis Montenach et de 

Frédéric Hammel. L’encadrement scientifique a été assuré par le Directeur de Recherches Philippe Ackerer, 

du CNRS (UMR CNRS 7517 LHyGeS – Laboratoire d’Hydrologie et de Géochimie de Strasbourg - 

http://lhyges.u-strasbg.fr/), et par le Professeur Yves Coquet, directeur de l’OSUC (Observatoire des Sciences 

de l'Univers en région Centre - https://www.univ-orleans.fr/osuc/). 

Le travail de doctorat s’est appuyé sur le dispositif de l’essai agronomique de Colmar, composante régionale 

du Système d'Observation et d’Expérimentation sur le long terme pour la Recherche en Environnement 

« Produits Résiduaires Organiques » (SOERE PRO - http://www.allenvi.fr/?page_id=781), piloté par la DR 

Sabine Houot de l’INRA de Versailles-Grignon (UMR INRA 1091 EGC – Environnement et Grandes Cultures 

- http://www.versailles-grignon.inra.fr/egc/). Ce SOERE regroupe plusieurs sites répartis sur le territoire 

national et dédiés à l’étude de l’effet des apports de PRO sur les sols et sur l’environnement, dont celui de 

l’INRA Colmar qui a permis le fonctionnement du dispositif expérimental et soutenu le travail de thèse. Il sera 

néanmoins nécessaire de le compléter, au moins pour le suivi du fonctionnement hydrique en sol nu, afin de 

pouvoir, à terme, estimer correctement le puits racinaire lié aux cultures, par comparaison entre les parcelles 

nues et cultivées du dispositif, vu que ces dernières été instrumentées en décembre 2013. 

Le contrat doctoral a principalement été financé par la Région Alsace et co-financé par le Syndicat Mixte de 

Recyclage Agricole (SMRA) et le Syndicat Intercommunal de Traitement des Eaux Usées de Colmar et 

Environs (SITEUCE). Les frais d’analyse ont quant à eux été financés par l’Agence De l’Environnement et 

de la Maitrise de l’Energie (ADEME) et par l'Agence de l’Eau Rhin-Meuse (AERM). 
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Résumé étendu 

Contexte scientifique et enjeux 

Le recyclage des Produits Résiduaires Organiques (PRO) en agriculture est appelé à se développer largement 

dans les prochaines décennies et ce notamment parce qu’il favorise l’élimination des déchets produits par les 

villes, les zones périurbaines et l’élevage. Le PRO est une source de carbone, d’azote et d’autres nutriments 

pour les organismes vivants du sol, y compris pour les cultures. Son apport va donc avoir une incidence sur la 

dynamique de la matière organique du sol mais n’est pas sans risque car ces produits contiennent des 

contaminants. Ces derniers, présents à des concentrations significatives, peuvent constituer autant de dangers 

pour les eaux souterraines, de par leur éventuel potentiel de migration depuis la couche de surface du sol vers 

l’aquifère, via la zone non saturée, notamment en cas d’apports répétés. De plus, la matière organique du PRO 

est plus ou moins facilement minéralisable, ses caractéristiques influençant la dynamique des nitrates dans le 

sol et le risque de lixiviation vers les eaux souterraines. 

Il est admis que l’étude de l’influence de l’apport de PRO sur la dynamique de l’azote dans les sols est 

complexe, puisqu’il s’agit de prendre en compte non seulement l’effet direct lié à l’apport d’azote par le PRO, 

mais aussi les effets indirects via les modifications des propriétés de transport de l’eau et des solutés dans le 

sol ou encore la réponse de l’activité microbienne induites par des épandages répétés. Bien que non triviale, 

cette évaluation n’en reste pas moins cruciale, au vu notamment des contraintes réglementaires renforcées liées 

aux nouvelles exigences de protection de l’environnement comme celle destinée à réduire la pollution nitrique

des eaux à partir de sources agricoles (Directive 91/676/CEE du 12/12/1991). 

Ainsi, et sachant que la nappe rhénane alimente près de 80 % de l’eau potable consommée en Alsace, nous 

pouvons aisément comprendre les fortes préoccupations qui concernent sa qualité actuelle et son évolution 

dans le futur. La compréhension de la disponibilité de l’azote à court et à long terme après un apport de PRO 

est donc un élément essentiel, non seulement afin de satisfaire les besoins des plantes mais également pour 

limiter les risques de pollution des eaux souterraines liés à la lixiviation des excédents d’apports.

Des travaux ont déjà été menés sur les effets des PRO, mais peu d’études prennent en compte les effets indirects

engendrés par des apports répétés sur un sol limoneux issus de lœss, caractéristique de la plaine du Rhin et 

représentant majeur de l’un des huit grands domaines morphologiques des sols d’Alsace. 



Essai agronomique et objectifs du travail de thèse 

L’essai agronomique est intégré au dispositif expérimental de plein champ de la plateforme PRO’spective 

(2.016 ha), composé de parcelles élémentaires de 90 m2 de surface brute réparties en un essai central partagé 

en deux sous-essais à quatre blocs dont une moitié avec complémentation minérale azotée, et deux essais 

adjacents sans répétition. Faisant partie du Service d’Expérimentation Agronomique et Viticole de l’INRA de 

Colmar (SEAV - UE0871), la plateforme PRO’spective permet, depuis 2000, l’étude des impacts de 

l’épandage agricole biennal de PRO, apportés à hauteur de la dose réglementaire (170 kg Ntot.ha-1), sur la 

qualité des sols, des eaux et des cultures au travers de six modalités (i) une boue urbaine déshydratée (BOUE) 

; (ii) la même boue urbaine compostée avec des déchets verts (DVB) ; (iii) un compost de biodéchets issus 

d’une collecte sélective de la Fraction Fermentescible des Ordures Ménagères (BIO) ; (iv) un fumier de bovin 

(FUM) ; (v) le même fumier de bovin composté (FUMC) ; (vi) un témoin sans apport (TEMOIN). 

Trois parcelles en sol nu (SN BOUE, SN DVB et SN TEMOIN) sont concernées par ce travail de thèse et 

instrumentées, entre octobre 2012 et janvier 2013, avec du matériel de suivi de la dynamique hydrique 

comprenant notamment tensiomètres T4e (UMS GmbH) et sondes de mesure des teneurs en eau TDR CS605 

(Campbell Scientific), tous implantés à huit profondeurs (10, 20, 37, 50, 65, 90, 120 et 165 cm) définies selon 

celles des horizons du profil de sol étudié. 

Enfin six cases lysimétriques situées à 500 m de l’essai de plein champ ont été reconstituées fin 1983 dans des

bacs en polyéthylène noir d’une longueur et d’une largeur identique et égale à 2 m et de 1 m de profondeur, à 

partir de prélèvements de sols issus de l’essai en place à l’époque. La paroi du fond de la case est légèrement 

inclinée et permet une récupération de la totalité de l’eau de drainage ainsi effectuée en son centre. L’estimation 

précise des volumes d’eau drainés et des flux de solutés lessivés est assurée par des compteurs de débits qui 

permettent également la réalisation d’un échantillonnage adapté au rythme de drainage constaté. Intégrées au 

dispositif de la plateforme PRO’spective début 2009, les cases sont concernées par les mêmes modalités 

(BOUE, DVB et TEMOIN – deux répétitions) que les parcelles en sol nu étudiées dans ce travail de thèse. Le

profil des deux cases TEMOIN est instrumenté avec du matériel de suivi hydrique du même type que celui mis 

en place sur les parcelles en sol nu. 

Le travail de thèse s’est ainsi appuyé sur cet important dispositif pour tenter de répondre aux questions 

scientifiques posées initialement concernant les effets des apports répétés de PRO sur les modifications (i) des 

propriétés hydrodynamiques du sol ; (ii) de la dispersivité hydrodynamique et du transport des solutés dans le 

sol (cas d’un soluté conservatif : l’anion bromure) ; (iii) des propriétés de minéralisation de la matière 

organique dans le sol et de la lixiviation des nitrates qui en résulte. 

Effet des apports répétés de PRO sur les propriétés hydriques du sol 

L’étude de l’influence des apports de PRO sur les variations des propriétés hydrodynamiques des parcelles en 

sol nu a dans un premier temps été réalisée au travers de l’exploitation des résultats des analyses effectuées en 

laboratoire à partir d’échantillonnages de sol de chaque parcelle opérés principalement lors de l’étape 

d’instrumentation. Permettant notamment la caractérisation des (i) masses volumiques apparentes ; (ii) courbes 



de rétention d’eau q(h) ; (iii) conductivités hydrauliques à saturation (Ks) ; (iv) propriétés physico-chimiques 

propres à chaque horizon des profils de sols instrumentés, aucun effet d’apport de PRO ne peut toutefois être 

clairement mis en évidence. En effet, du fait des variations engendrées sur la structure et la porosité du sol, les 

pratiques culturales et phénomènes de compaction auxquels est soumis l’horizon de surface de chaque parcelle 

ont tendance à masquer la visibilité des éventuels effets des épandages réalisés depuis 2001. 

La description de l’hydrodynamique dans le profil de sol vertical (0 – 165 cm) et variablement saturé de chaque 

parcelle est effectuée sur la version unidimensionnelle du programme HYDRUS (HYDRUS-1D). Celui-ci est 

basé sur la résolution numérique de l’équation de Richards selon la fonction analytique de van Genuchten et 

le modèle statistique de distribution de la taille des pores établi par Mualem et permet de ce fait de décrire le 

mouvement de l’eau dans les différents horizons du profil de sol suivant cinq paramètres (qr, qs, a, n et Ks). 

Au préalable des optimisations mises en place sur HYDRUS-1D, les valeurs initiales de ces paramètres sont 

établies spécifiquement à chaque parcelle via le modèle (i) Rosetta, qui se base notamment sur les données 

texturales et la masse volumique apparente des différents horizons ; (ii) RetC, qui permet d’estimer les 

paramètres de l’équation de van Genuchten propres à chaque horizon à partir du calage par méthode inverse 

des caractéristiques de rétention d’eau obtenues en laboratoire.

Finalement, les cinq paramètres qui permettent la description de l’hydrodynamique des différents horizons des 

profils de sol d’intérêts sont calés à l’aide d’HYDRUS-1D au travers d’une série d’optimisations inverses 

réalisées à partir des données de potentiel matriciel et de teneur en eau journalières acquises aux profondeurs 

instrumentées sur les parcelles et les cases lysimétriques, mais également des drainages journaliers constatés 

sur ces dernières. Par conséquent, la prise en compte de données instrumentales fiables représente une 

condition sine qua non à la mise en place d’une procédure d’optimisation robuste et l’obtention de paramètres 

caractérisant réellement l’hydrodynamique de chaque horizon. Un travail de suppression empirique des 

données instrumentales a ainsi été entrepris, celui-ci se montrant particulièrement chronophage pour les 

potentiels matriciels, les tensiomètres étant des capteurs finalement assez peu robustes et très sensibles aux 

conditions climatiques notamment lorsqu’ils sont implantés dans un horizon de surface. En outre, au vu 

notamment des écarts entre les teneurs en eau acquises par les sondes TDR à une même profondeur 

instrumentée sur les trois parcelles en sol nu, une correction de ces dernières est absolument indispensable et 

effectuée via la mise en place de suivis gravimétriques. Onze campagnes sont réalisées et permettent 

finalement la correction des données instrumentales à chaque profondeur instrumentée (i) sous l’horizon de 

surface à travers l’application d’une équation de type y = ax + b ; (ii) dans l’horizon de surface via l’application 

d’un coefficient de correction périodique qui dépend des dates des pratiques culturales du site, ces dernières 

nécessitant en effet de retirer et réimplanter les sondes avant et après chaque opération de travail du sol. 

Le cas des cases lysimétriques diffèrent sensiblement de celui des parcelles. En effet, les profils de teneur en 

eau sont relativement cohérents entre cases instrumentées (absence de phénomènes de compaction, non-

nécessité de retirer les instruments entre les pratiques culturales) et n’imposent pas la mise en place d’un suivi 

gravimétrique qui n’aurait dans tous les cas pas pu être réalisé au vu de l’impossibilité d’échantillonnage de 

sol indissociable aux études effectuées sur ce type de dispositif. En outre, un état hydrique proche de la

saturation est observé dès 40 cm de profondeur et induit par la rupture de capillarité engendrée par le retour à 



pression atmosphérique à la base du lysimètre et qui perturbe le régime hydrique d’une façon croissante avec 

la profondeur. Enfin, des dynamiques de drainage similaires sont observées selon l’alignement nord/sud des

cases ({1, 2, 3} et {4, 5, 6}), attestant d’un fonctionnement hydrique pouvant être impacté par une 

reconstitution probablement effectuée trois par trois. 

Concernant la modélisation de l’hydrodynamique, une condition limite supérieure commune aux parcelles et 

aux cases lysimétriques est appliquée à la surface du sol. Elle nécessite notamment les données journalières de 

pluviométries mesurées par la station météorologique du dispositif expérimental et celles des évaporations 

réelles du sol nu, obtenues à partir de la correction de l’évapotranspiration de référence (ET0) par des 

coefficients culturaux établis selon une méthode décrite par la FAO (Food and Agriculture Organization). La 

condition limite inférieure du modèle diffère quant à elle selon le dispositif de mesure avec la prise en compte 

(i) des données journalières de potentiel matriciel à 165 cm sur chacune des trois parcelles en sol nu, cette 

profondeur instrumentée définissant le fond du profil de sol vertical ; (ii) d’une surface de suintement, et donc 

d’un retour à pression atmosphérique, à 100 cm sur les cases lysimétriques. 

En définitive, les paramètres calés à l’aide d’HYDRUS-1D par méthode inverse permettent de décrire 

efficacement l’hydrodynamique observée dans les profils de sol étudiés, au travers de simulations 

généralement satisfaisantes des dynamiques instrumentales et de drainages observées expérimentalement. 

Effet des apports répétés de PRO sur le transport d’un soluté conservatif

L’étude de l’influence des épandages de PRO sur le transport du bromure, soluté conservatif, a été effectuée à 

partir d’un apport réalisé fin février 2013 sur la totalité de la surface propre aux dispositifs de mesure et à l’aide 

(i) d’un pulvérisateur sur les parcelles ; (ii) d’une rampe d’irrigation sur les cases lysimétriques.

De nombreux tests opérés en amont de l’apport (stabilité d’avancement du dispositif d’apport, volume d’eau 

débité par les buses, etc..) ont permis de définir une lame d’eau pulvérisée de 4 L.m-2 et concentrée en ions Br-

à hauteur de 12.5 g.L-1, soit 50 g.m-2 apportés au total sur chaque parcelle et case. Des études sont également 

mises en place au cours de l’apport et une fois celui-ci effectué, permettant d’estimer les doses réellement 

épandues et de caractériser les éventuelles hétérogénéités d’apport.

Le suivi de la dynamique des ions bromures sur les parcelles est mis en place au travers de quatre campagnes 

d’échantillonnage opérées entre 110 et 700 jours après l’apport et comprenant des prélèvements de sols 

effectués tous les 10 cm à l’aide d’un préleveur motorisé et d’une tarière. Sur les cases lysimétriques, le suivi 

est assuré par des échantillonnages d’eau de drainage, avec près de 130 dates de prélèvements réparties sur 

une période d’approximativement deux ans suivant l’apport. Finalement, les conditions météorologiques 

favorables observées au cours des travaux de thèse, avec notamment des moyennes de précipitations annuelles 

constatées en 2013 et 2014 bien supérieures aux moyennes habituelles, ont facilité le suivi de la dynamique 

des ions in situ et permis (i) l’observation de profils de concentrations aux différences marquées entre les 

campagnes de suivi effectuées sur les parcelles ; (ii) un lessivage quasi-complet des quantités de bromures 

apportées sur les cases, à la date du dernier échantillonnage opéré dans le cadre de la thèse. 



Les bilans de masse calculés à l’aide de la méthode des moments (ordre 0) pour chaque campagne sur les 

profils 0 – 160 cm permettent de caractériser un apport réalisé de façon relativement similaire sur les trois 

parcelles en sol nu et à une dose finalement proche de celle ciblée initialement. Les distances moyennes 

parcourues par les ions, l’étalement du profil de concentrations et les dispersivités associées à chaque 

campagne sont également étudiées, à l’aide du programme CXTFIT 2.0. Celui-ci permet d’estimer la vitesse 

moyenne de l’eau dans les pores et le coefficient de dispersion selon l’équation de convection-dispersion 

classique pour un écoulement unidimensionnel en régime permanent. Aucun effet d’apport n’est cependant 

clairement mis en évidence concernant ces trois paramètres après les tests statistiques effectués sur les résultats 

des modélisations mises en place à l’aide de CXTFIT. 

Sur les cases lysimétriques, les concentrations en ions bromures retrouvées dans l’eau de drainage sont 

relativement similaires suivant la date mais présentent un léger décalage selon la position nord/sud des cases 

selon les drainages cumulés venant confirmer une reconstitution probable de celles-ci trois par trois. De plus, 

la perturbation du régime hydrique soulignée lors de l’étude de l’hydrodynamique et induite par la rupture de 

capillarité favorise vraisemblablement la présence de mouvements préférentiels des ions Br-. 

De la même façon que les modélisations de l’hydrodynamique, la simulation du transport unidimensionnel des 

ions bromures est également réalisée à l’aide d’HYDRUS-1D. Une description très satisfaisante des 

dynamiques observées expérimentalement sur les parcelles est obtenue pour chaque campagne à partir de 

l’équation classique de convection dispersion (CDE). La présence probable de mouvements préférentiels des 

ions bromures dans le profil vertical des cases impose quant à lui la prise en compte d’un modèle double 

porosité eau mobile/eau immobile (MIM) pour décrire convenablement le transport du soluté conservatif. 

Celui-ci considère que le mouvement de l’eau se fait uniquement dans la macroporosité tandis que l’eau 

contenue dans la microporosité ne participe pas à l’écoulement gravitaire. 

Effet des apports répétés de PRO sur les propriétés de minéralisation de la 

matière organique dans le sol et la lixiviation des nitrates 

L’étude de l’influence des apports de PRO sur la minéralisation de la matière organique dans le sol et la 

lixiviation des nitrates résultante est tout d’abord réalisée à partir de la caractérisation des PRO BOUE et DVB 

épandus, suite à des analyses en laboratoire (i) de fractionnement biochimique par la méthode van Soest 

permettant de spécifier la répartition de la matière organique fraîche des PRO ; (ii) d’incubations en conditions 

contrôlées permettant l’étude de la minéralisation du carbone et de l’azote organique du sol de chaque parcelle 

avant l’apport (effets des arrières-apports) ou du sol de la parcelle TEMOIN auquel a été incorporé le PRO. 

Les résultats de ces études ont été utilisés pour simuler la transformation du carbone et de l’azote dans le sol à

l’aide du modèle CANTIS. Finalement, une simulation très satisfaisante des cinétiques d’incubations 

observées en laboratoire a pu être obtenue tant pour le PRO BOUE, amendement peu stable et possédant par 

conséquent un fort potentiel de minéralisation, que pour le compost DVB, très stable et qui participe de ce fait 

à un enrichissement du stock matière organique humifiée du sol au cours du temps. De plus, la généricité du 

modèle CANTIS est soulignée au travers du fait que les valeurs de nombreux paramètres sont reprises de 



travaux antérieurs, bien qu’un jeu de paramètres unique ne semble pas pouvoir assurer une simulation fidèle 

de la décomposition de la matière organique dans des sols aux propriétés physico-chimiques distinctes. 

En se basant sur les paramètres de minéralisation de la matière organique fraiche et humifiée dans le sol établis 

via CANTIS et de ceux permettant la description de l’hydrodynamique et calés suite aux études réalisées à

l’aide HYDRUS-1D, la description de la minéralisation de l’azote organique et de la dynamique des nitrates 

est mise en place sur la plateforme Sol Virtuel. Celle-ci utilise le modèle mécaniste unidimensionnel PASTIS 

pour simuler les processus de transfert hydrodynamique, de flux de chaleur, du transport des solutés et des 

transformations du carbone et de l’azote dans le sol au cours du temps. Par conséquent, une simulation des 

dynamiques instrumentales et du transport des ions bromures est dans un premier temps réalisée à l’aide de

Sol Virtuel, avec les jeux de paramètres établis via HYDRUS-1D sur les parcelles et les cases lysimétriques,

permettant de vérifier que les résultats obtenus avec les deux modèles sont quasiment similaires. De plus, une 

bonne description des flux thermiques dans le sol est assurée par l’équation de convection-diffusion au travers 

d’une modélisation fidèle des données de températures acquises par les capteurs implantés aux différentes 

profondeurs instrumentées. 

Suite aux campagnes d’échantillonnages mises en place, une bonne description de la lixiviation des nitrates 

constatée expérimentalement suite à deux épandages de PRO BOUE et DVB (02/2013 et 07/2014) est obtenue 

sur chacune des parcelles en sol nu et des cases lysimétriques au travers des simulations réalisées sur la 

plateforme Sol Virtuel. Finalement, pour une dose d’azote apportée à chaque épandage basée sur celle fixée 

par la réglementation en vigueur (170 kg Ntot.ha-1) et pour une durée d’approximativement deux ans (709 

jours), les parcelles BOUE et DVB présentent une production de quantités de nitrates dans l’horizon de surface 

plus élevée de respectivement environ 125 et 90 kg N-NO3
-.ha-1 que celle de la parcelle TEMOIN (≈ 170 kg 

N-NO3
-.ha-1). Celle-ci est principalement due à l’apport de matière organique fraiche pour SN BOUE (75 %) 

et aux effets des arrières-apports pour SN DVB (91 %). Enfin, une influence des apports des PRO semble 

également visible sur les quantités d’ions nitrates lixivées sous 165 cm avec environ respectivement 62 % et 

57 % des nitrates issus de la minéralisation de l’azote organique du sol et du stock initial présent à t0 dans le 

profil des parcelles BOUE et DVB contre 53 % pour SN TEMOIN. Enfin, les dates d’apport doivent être 

raisonnées en fonction de celle du semis pour éviter un risque de « faim d’azote » à travers la réorganisation 

constatée suite à un épandage de DVB ou celui d‘une lixiviation élevée dans les premiers mois qui suivent 

l’apport de BOUE et induite par une minéralisation nette rapide de l’azote organique de ce PRO.

En définitive, ayant permis une caractérisation de l’hydrodynamique et du transport de solutés d’un domaine 

représentatif de la majeure partie des sols limoneux d’Alsace, les résultats de ce travail de thèse devraient 

logiquement aider à l’adaptation des scénarios agronomiques sur le long terme pour, in fine, mieux répondre 

aux problématiques liées aux nouvelles exigences de protection de l’environnement.
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INTRODUCTION 

GÉNÉRALE 
n l’espace d’un peu plus de 250 ans, la population mondiale a été multipliée d’un facteur 8, passant 

de 0.9 milliards en 1750 à 7.3 actuellement, ce nombre étant amené à atteindre près de 10 milliards 

en 2050 (ONU, 2015). Subvenir aux besoins 

alimentaires de ces milliards d’êtres humains supplémentaires 

a par conséquent nécessité une optimisation maximale du 

rendement à l’hectare des terres arables impliquant la mise en 

place d’une fertilisation intensive rendue possible notamment 

au travers de la découverte du procédé Haber-Bosch 

permettant la production des engrais azotés synthétiques en 

quantité industrielle (Figure 0.1) (Galloway et Cowling, 

2002). Il est ainsi estimé que 4.3 personnes sont aujourd’hui

nourries par hectare de terre arable au niveau mondial, contre 1.9 il y a encore cent ans (Erisman et al., 2008),

bien que l’efficience de l’utilisation de l’azote apporté ait significativement diminué dans le même temps et 

que l’azote réactif actuellement produit de façon anthropique pour nourrir les populations dépasse largement 

les besoins réels (Galloway et Cowling, 2002 ; Hatfield et Prueger, 2004 ; Tilman et al., 2002). 

De ce fait, l’introduction massive d’azote réactif par l’homme dans l’environnement a engendré une 

augmentation du surplus azoté de l’activité agricole depuis 1950. Ce dernier est estimé à plus de 900 000 t en 

France en 2010, soit une moyenne de 32 kg N.ha-1 de surface agricole utile (SAU), et représente près de la 

moitié de la fertilisation minérale nette (1.9 Mt) (SOeS, 2013a). Ce surplus est à l’origine de pertes 

considérables d’azote réactif vers les différents compartiments de la biosphère par ruissellement, infiltration 

ou volatilisation, faisant de l’agriculture la source dominante de la dispersion d’azote dans l’environnement

(Billen et al., 2013). Le ruissellement et la lixiviation des nitrates (NO3
-) des terres arables sont d’ailleurs 

reconnus comme étant la destination principale du surplus azoté risquant par conséquent d’engendrer une 

eutrophisation des eaux superficielles et une contamination des nappes d’eau souterraines. Ces pollutions 

nitriques représentent la première cause de la fermeture de près de 2000 captages utilisés pour la production 

d’eau potable en France entre 1998 et 2008, soit près de 50 % des captages abandonnés (ARS, 2012). Elles ont 

conduit à la mise en place de la Directive Européenne 91/676/CEE qui, au travers de plusieurs programmes 

d’actions, encourage les bonnes pratiques agricoles (Oenema et al., 2011 ; Sutton, 2011). 

E 

Figure 0.1 : Évolution de la croissance démographique 
et production annuelle d’azote réactif par le procédé 

Haber-Bosch (Galloway et Cowling, 2002).
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Figure 0.2 : Évolution du nombre de publications ayant pour thème la notion d’agriculture intensive au 
cours des 15 dernières années et importance des mots clés associés à la recherche (Scotti et al., 2015).

La taille de chaque mot est proportionnelle à la fréquence de sa représentation dans le texte des travaux.

Le sol est une ressource non renouvelable qu’il faut protéger. Les travaux de recherche concernant l’influence 

d’une agriculture intensive et des fertilisations associées sur les propriétés du sol ont considérablement 

augmenté au cours des 15 dernières années, soulignant l’intérêt grandissant concernant la préservation de la 

qualité des sols, qui peut notamment être dégradée par la fertilisation minérale (Figure 0.2) (Scotti et al., 2015). 

La fertilisation minérale intensive est effectivement en partie 

responsable de la baisse des teneurs en matière organique 

(MO) du sol (Marmo et al., 2004) et donc de la dégradation de 

ses fonctions nutritionnelles et de ses propriétés physico-

chimiques (Lashermes et al., 2007), mais également du 

changement climatique anthropique provoqué par les 

émissions de gaz à effet de serre issues de l’activité agricole 

et estimées à 104 Mt en France en 2010 (SOeS, 2013b). Dans 

les réflexions pour pallier à ces diminutions de MO, le retour 

au sol des produits résiduaires organiques (PRO) fait partie 

des recommandations. Les apports de matières organiques 

exogènes permettent en effet d’entretenir, restaurer, voire augmenter la teneur en MO des sols à plus ou moins 

long terme, selon le type de PRO épandus, notamment lorsque ceux-ci subissent un compostage (Figure 0.3)

(Amlinger et al., 2003). Cette technique a été encouragée par l’Union Européenne ces dernières années, car 

elle permet un ajout de valeur à un déchet en le transformant en produit de haute qualité (Zdanevitch, 2012). 

Compte tenu de leur valeur agronomique, les PRO 

contribuent non seulement à l’apport d’éléments nutritifs 

pour la culture (valeur fertilisante) mais aussi à 

l’augmentation du taux de MO du sol (valeur amendante) 

permettant d’en améliorer les propriétés physiques, 

chimiques et biologiques (Figure 0.4) (ADEME, 2014 ;

Ladha et al., 2011 ; Scotti et al., 2015). La gestion des 

stocks de MO des sols peut également contribuer à

l’atténuation du changement climatique (Lal, 2004). 

Figure 0.3 : Modélisation de l’évolution des teneurs en 
C et en N des sols durant 50 ans suite à des apports 
d’engrais minéraux ou de composts matures ou non 
(30 T MF.ha-1 tous les 3 ans) (Amlinger et al., 2003).

Figure 0.4 : Influence de la matière organique 
sur les propriétés physiques, chimiques et 

biologiques des sols (ADEME, 2014).
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En ce sens, l’initiative « 4 pour 1000 », lancée dans le cadre de l’Accord de Paris adopté le 12/12/2015 lors de 

la COP21, établit qu’une augmentation relative de 4 pour mille par an des stocks de matières organiques des 

sols suffirait à compenser l’ensemble des émissions de gaz à effet de serre de la planète.

Il est actuellement estimé qu’approximativement 330 millions de tonnes de PRO sont recyclés chaque année 

en agriculture (Houot, 2008). Historiquement, certains PRO tels que les effluents d’élevage ont toujours été 

apportés au sol tandis que, plus récemment, d’autres PRO d’origines urbaines ou industrielles sont également 

valorisés au travers d’un retour au sol. Toutefois, comme leur valeur agronomique et leurs effets 

environnementaux et sanitaires diffèrent selon l’origine des matières premières et le type de traitement qu’elles 

ont ou non subi, il convient d’en raisonner les apports pour assurer un recyclage optimal des produits et 

maîtriser au maximum les impacts induits par des épandages répétés. 

Dans ce contexte, l’objectif scientifique principal de ce travail de thèse est d’étudier les effets des apports 

répétés d’une boue de station d’épuration urbaine (BOUE) et de la même boue compostée avec des déchets 

verts (DVB) sur la dynamique hydrique et le transport de solutés dans un sol nu caractéristique des sols 

limoneux de la Plaine d’Alsace. Dans un premier temps, une synthèse bibliographique (Chapitre 1) permettra 

de décrire plus précisément les enjeux scientifiques associés à cette problématique. Une présentation du 

dispositif agronomique utilisé pour ce travail de doctorat, situé à l’INRA de Colmar et comprenant notamment 

trois parcelles et six cases lysimétriques en sol nu instrumentées avec du matériel de suivi hydrique fera l’objet 

du Chapitre 2. L’influence des épandages de PRO sur l’hydrodynamique du sol sera étudiée dans le Chapitre 

3. Suite à l’étude de l’effet des apports sur les propriétés physico-chimiques du sol, les paramètres hydriques 

de chaque horizon de sol (qr, qs, a, n et Ks) seront établis via une procédure d’optimisation par méthode inverse 

utilisant les données instrumentales de potentiel matriciel et de teneur en eau (et de drainage pour les cases 

lysimétriques) à l’aide d’HYDRUS-1D (Šimůnek et al., 2013). Les effets des épandages de PRO sur le 

transport d’un soluté inerte et conservatif seront ensuite examinés dans le Chapitre 4 au travers de l’apport 

d’une quantité de 50 g.m-2 d’ions bromures sur chaque parcelle et case lysimétrique. Le suivi de la dynamique 

du traceur a été assuré durant approximativement deux ans, à l’aide de campagnes de prélèvements 

d’échantillons de terre sur les parcelles et d’eau de drainage pour les cases lysimétriques. À partir des 

paramètres hydrodynamiques optimisés dans le Chapitre 3, la modélisation de la dynamique des ions bromures 

sera également réalisée via HYDRUS-1D et permettra notamment le calage des valeurs de dispersivité propres 

à chaque horizon. Enfin, les paramètres spécifiques à la décomposition de la matière organique fraîche, liée à 

l’apport de PRO, et humifiée dans le sol seront établis dans le Chapitre 5, au travers d’une modélisation via 

CANTIS (Garnier et al., 2001) des cinétiques de minéralisation du carbone et de l’azote organique obtenues à 

partir d’incubations effectuées au laboratoire en conditions contrôlées. La modélisation de la lixiviation des 

nitrates observée suite à deux apports de PRO pourra alors être réalisée à partir de l’intégration de l’ensemble 

des paramètres calés sur HYDRUS-1D et CANTIS au sein du modèle agronomique mécaniste PASTIS 

(Lafolie, 1991), module de la plateforme Sol Virtuel (Lafolie et al., 2014). 
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CHAPITRE 1. 

1 SYNTHÈSE BIBLIOGRAPHIQUE 

a synthèse bibliographique réalisée dans le cadre de ce travail de thèse porte principalement sur deux 

grands thèmes. Premièrement, un point est effectué concernant les conséquences de l’introduction 

massive relativement récente d’azote dans la biosphère au travers des processus anthropiques sur les 

rejets de ses différentes formes réactives au niveau européen et mondial. L’influence des pertes de nitrates des 

sols agricoles par lixiviation ou ruissellement sur l’état de la contamination des eaux superficielles et 

souterraines est étudiée à l’échelle nationale et régionale depuis 1991, date de la mise en place de la Directive 

Nitrates (91/676/CEE) par les instances européennes. 

La seconde partie de la bibliographie est consacrée à l’étude des effets, principalement agronomiques, des 

épandages répétés de produits résiduaires organiques sur les propriétés physiques, chimiques et biologiques 

des sols agricoles. La littérature relative à ce sujet étant très dense, nous nous focaliserons principalement sur 

les conclusions des travaux concernant les différents types de PRO épandus sur les parcelles du dispositif 

expérimental de l’INRA Colmar, à savoir les effluents d’élevage, les boues de stations d’épuration urbaines et 

les composts, et plus particulièrement sur ces deux derniers, dont les effets sur la dynamique hydrique, le 

transport de solutés et la lixiviation des nitrates dans le sol ont été étudiés dans le cadre de ce travail de thèse. 

L 
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Figure 1.1 : Effet du procédé Haber-Bosch sur l’utilisation 
d’engrais azoté et le pourcentage de population mondiale 

nourrie à partir du début du XXème siècle (Erisman et al., 2008).

Figure 1.2 : Modification du cycle de l’azote pré-industriel 
(en noir) par l’azote réactif introduit par le procédé Haber-
Bosch (en rouge) (Agence de l’eau Seine-Normandie, 2011).

Un point sur le surplus azoté et la contamination des eaux 

par les nitrates d’origine agricole 

Une surabondance récente de l’azote réactif à l’échelle du globe 

Composé indispensable à la présence de vie sur Terre, l’azote a été découvert en tant qu’élément du tableau 

périodique à la fin du XVIIIème siècle, tandis que son procédé de fixation biologique ne l’a, quant à lui, été que 

près d’un siècle plus tard (Galloway et Cowling, 2002). Les molécules de diazote (N2), gaz incolore et inodore 

dans des conditions normales de température et de pression, constituent la majeure partie de la composition 

chimique de l’atmosphère (78 %), avec le dioxygène (O2-21 %). Toutefois, ce réservoir conséquent d’azote 

chimiquement inerte n’est pas biologiquement disponible pour la plupart des organismes vivants. Pour le 

rendre disponible et donc réactif, la triple liaison reliant les deux atomes d’azote doit être rompue au travers 

d’une réaction nécessitant de l’énergie, chaque atome d’azote ainsi dissocié devant être lié chimiquement avec 

au minimum un des trois autres éléments chimiques essentiels au développement de la vie, soit l’oxygène et 

l’hydrogène via des processus de fixation et le carbone par assimilation (Cowling et Galloway, 2002). 

Au début du XXème siècle, la mise au point du procédé Haber-Bosch a permis la conversion industrielle du 

diazote atmosphérique en ammoniac (NH3) (Haber et van Oordt, 1905). Offrant dans un premier temps une 

source d’azote nitrique à l’industrie allemande des explosifs à l’aube de la première guerre mondiale, ce 

procédé à double face est responsable (i) de la mort de 100 à 150 millions de personnes au travers des conflits 

armés ayant eu lieu au cours du siècle dernier (ii) de la production massive des engrais azotés synthétiques 

dont l’utilisation, qui a été généralisée à partir de 1950, concerne aujourd’hui environ 100 Tg N.an-1 et permet 

de nourrir près de 50 % de la population mondiale (Figure 1.1) (Erisman et al., 2008 ; Smil, 2004). 

Ces progrès récents de l’industrie chimique, associés notamment à ceux du développement de la production 

des énergies fossiles, entrainent finalement une quantité totale d’azote introduite annuellement dans la 

biosphère, au travers de processus anthropiques, d’environ 160 Tg N.an-1 en 2000. Celle-ci est au moins 

équivalente voire supérieure à celle apportée par l’ensemble des processus biologiques et estimée à hauteur de 
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140 Tg N.an-1 en 2000 et cause par conséquent un doublement de la vitesse de circulation de l’azote au niveau 

mondial depuis la fin du XXème siècle (Figure 1.2) (Erisman et al., 2008 ; Galloway et al., 2008 ; Galloway et 

Cowling, 2002). De ce fait, en l’espace de seulement 200 ans, nous sommes passés d’une période de faible 

disponibilité des formes réactives de l’azote à la surface de la terre à une surabondance problématique à 

l’échelle du globe, dont la responsabilité incombe 

grandement à l’introduction anthropique massive d’azote 

réactif dans l’environnement par les pays développés. En 

effet, tant au travers de la diminution de l’efficience de la 

conversion d’azote dans les systèmes (Figure 1.3) (Hatfield 

et Prueger, 2004), que de par l’extrême mobilité des 

nombreuses formes réactives de l’azote, son devenir dans 

les différents compartiments de la biosphère, matérialisé 

par Galloway et al. (2003) selon la notion de « cascade de 

l’azote » (Figure 1.4), échappe dans une large mesure à 

l’intention initiale et provoque notamment une fertilisation 

involontaire des milieux naturels (Agence de l’eau Seine-Normandie, 2011). 

Les multiples impacts environnementaux de l’azote liés aux différentes transformations et transferts 

concernent des milieux et échelles très variés et touchent la plupart des grandes problématiques du changement 

global (Tableau 1.1) (Ciais et al., 2013 ; ESCo, 2014a). Les principales étapes de la cascade de l’azote 

comprennent finalement (i) les pertes d’azote en agriculture (§ 1.1.2) ; (ii) la dénitrification dans le continuum

aquatique comprenant certains aquifères, cours d’eau et réseau hydrographique, mais dont il ne faut cependant 

pas surestimer la potentialité épuratrice, celle-ci s’accompagnant d’émission de protoxyde d’azote (N2O), gaz 

à effet de serre et donc en partie responsable du réchauffement climatique ; (iii) les rejets urbains, avec par 

exemple les eaux usées dont le traitement en station d’épuration favorise l’émission de quantités significatives 

de N2O, de même que le trafic automobile ou encore la production thermique d’électricité (NOX) ; (iv)

l’eutrophisation des milieux marins provoquée notamment par une lixiviation massive des nitrates (NO3
-)

pouvant engendrer des efflorescences d’algues indésirables (§ 1.1.3).

Les pertes azotées des terres arables : le cas de l’Union européenne 

L’Union européenne (UE) concentre approximativement 7 % de la population mondiale mais 13 % de 

l’utilisation des fertilisants azotés et 10 % de l’excrétion d’azote des effluents d’élevage. Elle est l’illustration 

de cet emballement, avec des apports anthropiques d’azote qui représentent cinq fois ceux issus des processus 

naturels et une quantité totale d’azote épandue sur les terres agricoles via la fertilisation, la déposition 

atmosphérique et les processus de fixation biologique qui excède celle produite par les récoltes et produits 

d’origine animale (Sutton, 2011). 

Figure 1.3 : Évolution de l’efficience de l’utilisation de 
l’azote dans certaines régions du monde entre 1960 et 2002 

(Hatfield et Prueger, 2004).
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Figure 1.4 : La cascade de l’azote dans l’environnement (Agence de l’eau Seine-Normandie, 2011).

Tableau 1.1 : Principaux impacts liés à la surabondance des formes 
réactives de l’azote dans les différents compartiments environnementaux :

mécanismes sous-jacents et échelles considérées (ESCo, 2014a). 
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Figure 1.5 : Le cycle de l’azote dans le sol : transformations biologiques 
et non biologiques (Lemaire et Nicolardot, 1997).

Figure 1.6 : Émissions de NH3, N2O et NOx et lixiviation et ruissellement des NO3
- calculés selon MITERRA-Europe 

et engendrés par les pratiques agricoles mises en place dans l’Union européenne en 2008 (Velthof et al., 2014). Figure 1.7 : Évolution des consommations européennes et mondiales 
d’engrais azotés et d’effluents d’élevage entre 1850 et 2007 

(Davidson, 2009 ; de Vries et al., 2009).
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L’agriculture représente aujourd’hui la source dominante de dispersion d‘azote dans l’environnement européen 

avec une perte annuelle en provenance des terres agricoles évaluée à 13 Mt d’azote en 2008 (Velthof et al., 

2014). Il est estimé que moins de la moitié de l’azote apporté pour l’accroissement des rendements à l’hectare 

des terres arables via la fertilisation minérale ou organique est effectivement exporté par les cultures (Oenema 

et al., 2009). De ce fait, le surplus libéré dans l’environnement entraîne des pertes d’azote vers (i) l’atmosphère 

par volatilisation sous forme ammoniacale ou par dénitrification en NOx, N2O ou N2 ; (ii) la pédosphère via 

l’accumulation dans le stock de MO du sol ou par le processus de minéralisation de l’azote organique 

aboutissant à la formation des nitrates (§ 1.1.3) ; (iii) l’hydrosphère par lixiviation des nitrates ou ruissellement 

des eaux à la surface du sol (Figure 1.5) (Lemaire et Nicolardot, 1997). 

Finalement près de 50 % de l’azote libéré dans l’environnement l’est sous forme réactive, avec 22 % de NO3
-

lixiviés et respectivement 21 %, 3 % et 1 % d’émissions de NH3, N2O et NOx (Velthof et al., 2014). Toutefois, 

des différences concernant les émissions et la lixiviation des formes réactives principales de l’azote sont 

observées entre les états membres de l’UE mais également au sein d’un même pays (Figure 1.6). En effet, la 

Belgique, les Pays-Bas, l’Irlande, certaines régions de France, la vallée du Pô en Italie, le nord-ouest de 

l’Allemagne ou encore une bonne partie de l’Angleterre sont particulièrement concernés par ces pertes d’azote 

réactif liées à l’agriculture. À l’inverse, ces dernières sont généralement très faibles en Espagne, en Grèce, en 

Bulgarie, en Roumaine mais également en Europe du Nord ou dans les pays baltes. 

Néanmoins, malgré une augmentation généralisée des excédents d’azote dans les systèmes de production 

agricole depuis la seconde moitié du XXème siècle, une légère diminution des pertes azotées des terres arables 

est observée depuis la fin des années 1990 (Figure 1.7) (Davidson, 2009 ; de Vries et al., 2009). 

Celle-ci témoigne d’une meilleure gestion de la fertilisation, 

fruit des avancées effectuées en termes d’agriculture 

raisonnée et de la mise en œuvre d’une politique 

gouvernementale européenne de plus en plus stricte 

concernant la prise en compte simultanée des altérations 

environnementales résultant de la perturbation massive du 

cycle de l’azote. Ces altération environnementales sont 

d’ailleurs mises en exergue par le réseau européen NinE 

(pour « Nitrogen in Europe »), dont les lettres qui composent 

le logo reprennent les différents impacts liés à la 

surabondance des formes réactives de l’azote dans les 

compartiments environnementaux (Tableau 1.1) et forment 

la devise « act as group » soulignant l’importance d’une action collective pour améliorer la situation (Figure 

1.8) (Sutton, 2011 ; Velthof et al., 2014). 

Figure 1.8 : Logo du réseau NinE : les neuf 
altérations environnementales majeures résultant 

de la perturbation massive du cycle de l’azote. 
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Figure 1.10 : Facteurs proximaux et distaux associés à la nitrification (Robertson, 1989).

Figure 1.9 : Étapes de la nitrification et de la dénitrification et enzymes 
et gènes associés à la nitrification (van Elsas et al., 2007).

Nitrates : origines, impacts et réglementations 

Dans les sols agricoles, les nitrates sont généralement formés à partir de la minéralisation brute de l’azote 

organique qui correspond à la dégradation de la matière organique du sol par sa microflore et sa microfaune 

(Jarvis et al., 1996 ; Lemaire et Nicolardot, 1997). La première étape de ce processus conduit à la formation 

d’ammonium (NH4
+) au travers d’une ammonification de l’azote organique sous l’action de micro-organismes 

hétérotrophes qui utilisent des substrats carbonés comme source d’énergie (Fustec et Lefeuvre, 2000).

Catalysée par des enzymes spécifiques, la nitrification, seconde étape du processus de minéralisation brute, 

correspond à l’oxydation biologique de l’azote ammoniacal en azote nitrique selon une (i) nitritation qui permet 

la formation de l’ion nitrite (NO2
-) par l’action de bactéries autotrophes et aérobies de type Nitrospira et 

Nitrosomonas ; (ii) nitratation qui permet de produire l’ion nitrate et est réalisée par des bactéries autotrophes 

et aérobies de type Nitrospira et Nitrobacter (Figure 1.9) (van Elsas et al., 2007). 

Hiérarchisé par Robertson (1989), les facteurs de contrôle de la nitrification dans le sol sont relativement 

nombreux et distinguent les facteurs distaux des facteurs proximaux (Figure 1.10). Ces derniers sont au nombre 

de deux avec la pression en dioxygène et les teneurs en ammonium dissous, chacun étant influencé par 
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Figure 1.12 : Les différents processus de transfert vers les milieux 
aquatiques des nitrates non assimilés par la végétation (Onema, 2014).

plusieurs variables distales comprenant notamment la teneur en eau du sol, le pH, la température, les 

caractéristiques texturales et structurales du sol ou encore les pratiques culturales du site (Swift et al., 1979 ;

Tiedje, 1988). Finalement, l’activité des bactéries nitrifiantes est jugée optimale en aérobiose stricte, pour des 

pH qui varient de 7 à 9 et à des températures comprises entre 20 et 35 °C (Lemaire et Nicolardot, 1997). 

En conditions de plein champ, le processus de minéralisation brute est indissociable du phénomène 

d’organisation (également appelé immobilisation) qui consiste en l’assimilation de l’azote minéral par les 

micro-organismes du sol durant l’oxydation de substrats carbonés. Cet azote minéral est par conséquent 

momentanément indisponible pour les plantes, ces dernières ne pouvant y accéder, étant moins bonnes 

compétitrices que la biomasse microbienne pour l’azote minéral (Schimel et Bennett, 2004). La minéralisation 

nette d’azote, différence entre minéralisation brute et immobilisation, correspond de ce fait à la fourniture 

azotée du sol disponible pour la culture et reste le phénomène le plus souvent estimé in situ (Valé, 2006). 

Un grand nombre d’études expérimentales 

montrent que la lixiviation des nitrates est la 

destination principale du surplus azoté issu de 

l’agriculture (Figure 1.11), notamment en 

l’absence d’implantation systématique de Cultures 

Intermédiaires Pièges À Nitrates (CIPAN), ces 

dernières permettant de diminuer la lixiviation 

d’en moyenne 30 % (Billen et al., 2013 ; Sutton, 

2011 ; Thayalakumaran et al., 2008). 

En effet, du fait de leur forme soluble et sous l’effet des précipitations, les nitrates qui ne sont pas assimilés 

par la végétation sont soumis au processus (i) d’infiltration dans le sol puis de lixiviation vers les nappes d’eaux 

souterraines (§ 1.1.4 et § 1.1.5) ; (ii) de ruissellement à travers l’écoulement à la surface des sols et 

l’entrainement vers les eaux superficielles ; (iii) de drainage consistant en une évacuation de l’eau contenue 

dans la couche supérieure du sol à l’aide de drains agricoles ou encore de fossés (Figure 1.12) (Onema, 2014). 

L’ubiquité des nitrates dans les différents milieux aquatiques est à l’origine d'une modification de l’équilibre 

écologique et de la dégradation des écosystèmes aquatiques notamment au travers d’une eutrophisation 

accélérée. Celle-ci cause en effet le développement d’algues indésirables sous la forme blooms algaux qui 

Figure 1.11 : Relation empirique observée entre le surplus d’azote et 
la lixiviation des nitrates sous la zone racinaire (Billen et al., 2013).
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asphyxient le milieu et entrainent une disparition des populations animales ou végétales ne pouvant survivre 

sans oxygène et conduit au développement de micro-organismes pathogènes rendant l’eau impropre à la 

consommation et/ou aux usages récréatifs (Anderson et al., 2002 ; Smith et al., 1999). 

Des risques pour la santé humaine sont également associés à l’ingestion de nitrates qui peut provoquer la 

méthémoglobinémie chez le nourrisson via la réduction des nitrates en nitrites dans son organisme et la fixation 

de ces derniers sur l’hémoglobine (Fan et Steinberg, 1996 ; Hill, 1996). De plus, bien qu’aucune étude n’ait 

encore permis la mise en évidence certaine d’effets carcinogènes liés à l’ingestion de nitrates (Mensinga et al., 

2003), ceux-ci sont cependant susceptibles de se transformer en nitrosamines dans le tractus gastro-intestinal, 

substances dont les propriétés cancérigènes ont été démontrées il y a plus d’un demi-siècle (Magee et Barnes, 

1956 ; Powlson et al., 2008 ; Ward et al., 2005). 

Enfin, de nombreux couts économiques sont engendrés par la contamination des ressources en eau par les 

nitrates comme ceux induits par les traitements mis en place dans les usines de production d’eau potable et les 

stations d’épuration (Fux et Siegrist, 2004 ; Reilly et al., 2000 ; Vymazal, 2007) ou encore les processus de 

dénitrification provoquée dans les eaux souterraines (Burgin et Hamilton, 2007 ; Van der Bruggen et

Vandecasteele, 2003). De même, les blooms algaux des eaux impliquent des pertes économiques liés aux coûts 

de ramassage et de traitement des algues et aux impacts sur l'industrie du tourisme (Camargo et Alonso, 2006).

De ce fait, au vu des impacts des apports anthropiques sur les 

émissions et les concentrations en nitrates et plus 

généralement des formes réactives de l’azote retrouvées dans 

l’environnement, de nombreuses conventions internationales 

et directives européennes incitent à l’application des bonnes 

pratiques agricoles, récapitulées par Oenema et al. (2011). 

Concernant les formes réactives de l’azote retrouvées dans 

l’eau, la Directive Cadre Européenne (2000/60/CE) 

harmonise l’ensemble des directives en matière de gestion 

des eaux et fixe des objectifs pour atteindre, d’ici à 2025, un 

bon état écologique sur l’ensemble du territoire tant pour les 

eaux souterraines que pour les eaux superficielles. La 

pollution des eaux par les nitrates d’origine agricole est quant 

à elle principalement réglementée par la Directive 

Européenne 91/676/CEE, dite Directive Nitrates, qui, dans le 

cadre de l’établissement d’un code des bonnes pratiques agricoles, enjoint les états membres à désigner des 

zones vulnérables à la contamination nitrique où sont imposés des programmes d’actions qui reposent sur des 

mesures obligatoires permettant de limiter les risques de pollution (Figure 1.13).

Celles-ci comprennent notamment des quantités d’azote apportées et issues des effluents d'élevage ne pouvant 

dépasser 170 kg.ha-1.an-1 et devant être appliquées selon un calendrier rigoureux, ainsi que la mise en place 

d’actions complémentaires (couverture hivernale, apports limités, etc…) dans le cas où les teneurs en nitrates 

Figure 1.13 : Zones désignées comme vulnérables à la 
contamination nitrique dans les pays membres de l’UE.
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dépassent 50 mg NO3
-.L-1 (seuil réglementaire de potabilité selon la Directive 98/83/CE) en amont des points 

de captage d’eau potable superficielle ou dans les eaux souterraines.

Finalement, au moyen de la mise en place de scénarios 

prenant en compte ou non l’implémentation des mesures 

de la Directive Nitrates, il a clairement été démontré que 

les programmes d’actions de cette dernière ont permis de 

diminuer non seulement les pertes de nitrates des sols 

agricoles par lixiviation ou ruissellement (Figure 1.14)

mais également les émissions de NH3, N2O ou NOX, par 

effets synergiques (Oenema et al., 2009 ; Velthof et al., 

2014). En effet, entre 2000 et 2008, des diminutions d’en 

moyenne 3, 6 et 16 % sont constatées respectivement 

pour les émissions de NH3, N2O et la lixiviation des 

nitrates, dans les états membres de l’UE, bien que ces 

dernières puissent atteindre 16, 20 et 60 % dans les pays 

concernés par des pratiques agricoles intensives. Enfin, 

avec la mise en œuvre de mesures toujours plus strictes 

et l’élargissement des zones vulnérables à la pollution 

nitrique, de nouvelles diminutions des émissions des 

formes réactives de l’azote dans l’environnement sont à 

prévoir dans les prochaines années (Velthof et al., 2009). 

Les nitrates dans les eaux en France : une situation toujours préoccupante 

Si près de 40 % du territoire de l’UE fait l’objet de la mise en place de programmes d’actions dans le cadre de 

la Directive Nitrates (Figure 1.13), des différences majeures sont observées entre les surfaces concernées par 

les mesures entre états membres. En effet, tandis que certains pays comme l’Allemagne, les Pays-Bas, le 

Danemark, l’Irlande ou encore la Finlande ont décidé d’appliquer un même niveau de protection sur l’ensemble 

de leur territoire, d’autres comme l’Italie, l’Espagne, la Pologne ou le Portugal ont défini des zones vulnérables 

qui englobent finalement moins de 20 % de leur Surface Agricole Utile (SAU). 

Le cas de la France se situe entre ces deux extrêmes, avec environ 55 % de la SAU du territoire, soit 15 millions 

d’hectares, placés en zone vulnérable à la pollution nitrique depuis 2012 et 70 % suite au sixième zonage établi 

en juillet 2014 (Figure 1.15). Ce sont ainsi près de 4000 communes supplémentaires qui vont être placées en 

zone vulnérable portant leur nombre total à plus de 23 000, avec pour objectif d’éviter de lourdes sanctions 

financières, conséquence de multiples condamnations par la Cour de justice de l’UE pour incapacité à 

améliorer durablement la qualité des eaux superficielles et souterraines françaises (DREAL, 2014). 

Figure 1.14 : Écart en pourcentage entre lixiviation et 
ruissellement des nitrates observés en 2008 avec MITERRA-

Europe pour les scénarios prenant en compte ou non les 
mesures de la Directive Nitrates (Velthof et al., 2014).
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Figure 1.15 : Zones désignées comme vulnérables à la contamination nitrique 
en France (ou proposées à l’ajout) et en Alsace (DREAL, 2014).

Pour répondre aux exigences de la Directive Nitrates, cinq programmes d’actions ont été élaborés en France 

depuis 1992, correspondant à la réalisation d’autant de campagnes de surveillance. Celles-ci comprennent un 

suivi de la qualité des eaux au travers notamment de l’étude des teneurs en nitrates retrouvées dans les eaux 

superficielles (≈ 3400 sites de mesures) et souterraines (≈ 2200 sites de mesures). 

Les résultats de la dernière campagne, opérée durant l’année hydrologique 2010-2011, mettent en évidence 

que seules 3.5 % des stations de surveillance des eaux superficielles présentent une concentration moyenne en 

nitrate supérieure à la valeur d’alerte pour l’engagement de mesures préventives de restauration 

environnementale (40 mg NO3
-.L-1, cf. Figure 1.16-A et Figure 1.17). Celles-ci sont surtout localisées dans le 

Grand Ouest, secteur d’élevage, et dans des régions aux surfaces dédiées aux grandes cultures (Centre, Ile-de-

France, Languedoc-Roussillon). À noter qu’uniquement 1.2 % des sites présentent des teneurs se situant au-

delà de 50 mg NO3
-.L-1, seuil de potabilité des eaux destinées à la consommation humaine et de qualité des 

eaux de surface et souterraines fixés aux niveaux national et européen (Oenema et al., 2011 ; Onema, 2014).

Dans les eaux souterraines, la situation est plus contrastée avec près d’un quart des stations de surveillance qui 

présentent des teneurs en nitrates supérieures à 40 mg NO3
-.L-1, dont environ 12 % sont plus élevées que 50 mg 

NO3
-.L-1 (Figure 1.18-A et Figure 1.19). La répartition de ces sites suit plutôt fidèlement celle des zones 

vulnérables sur l’ensemble du territoire (Figure 1.15), ceux non concernés par les mesures de la Directive 

Nitrates et donc généralement localisés dans des régions à agriculture peu intensive (massif alpin, Massif 

Central), ne présentant que rarement des concentrations supérieures au seuil d’alerte (Onema, 2014).
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Figure 1.17 : Concentrations en nitrates d’origine agricole dans les 
eaux superficielles en France en 2010-2011 (Onema, 2014).

Les évolutions des concentrations moyennes en nitrates constatées entre la première (1992-1993) et la 

cinquième (2010-2011) campagne de surveillance diffèrent également entre eaux superficielles et souterraines. 

En effet, sur les quelques 780 stations de surveillance communes aux eaux de surface entre les deux périodes, 

et donc depuis près de 20 ans, près de 65 % présentent des teneurs qui diminuent ou sont stables (Figure 1.16-

B), principalement dans l’ouest de la France. Les 12 % de sites qui se dégradent fortement (+5 mg NO3
-.L-1 au 

minimum) sont quant à eux généralement situés dans le Bassin Parisien. Sur les 625 stations de surveillance 

des eaux souterraines communes aux deux périodes, seules 49 % témoignent de concentrations en nitrates 

inférieures ou égales à celles de 1992 tandis que près du tiers mettent en avant de fortes augmentations de la 

Figure 1.16 : Répartition des stations en eaux superficielles 
françaises selon les concentrations moyennes en nitrates en 2010-

2011 [A] et évolutions par rapport à 1992–1993 [B] (Onema, 2014). 

A

B

A

B

Figure 1.18 : Répartition des stations en eaux souterraines 
françaises selon les concentrations moyennes en nitrates en 2010-
2011 [A] et évolution par rapport à 1992-1993 [B] (Onema, 2014).

Figure 1.19 : Concentrations en nitrates d’origine agricole dans 
les eaux souterraines en France en 2010-2011 (Onema, 2014).
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Figure 1.20 : Concentrations moyennes en nitrates retrouvées dans les nappes phréatiques 
en 2011 [A] et évolution annuelle des teneurs entre 1996 et 2010 [B] (SOeS, 2013). 

A B

teneur en NO3
- dans les eaux souterraines et particulièrement dans les zones vulnérables de la moitié nord de 

la France (Figure 1.18-B et Figure 1.19). Enfin, d’un point de vue général, les stations qui se trouvent en zone 

vulnérable sont soumises à de plus fortes variations, aussi bien en termes de diminution que d’augmentation, 

que celles situées en dehors des zones et pour lesquelles la situation est globalement plus stable. À noter qu’une 

campagne de mesures complémentaires a été réalisée en 2012-2013 pour des résultats relativement similaires 

à ceux obtenus en 2010-2011, les deux années hydrologiques étant caractérisées par des conditions 

météorologiques proches de la normale (Onema, 2015). 

Finalement, près de vingt ans après son entrée en vigueur et bien que l’influence des conditions 

météorologiques rende l’interprétation délicate, nous pouvons néanmoins estimer que les mesures prises dans 

le cadre de la Directive Nitrates ont eu un impact positif sur la diminution des teneurs en NO3
- dans les eaux 

de surface. Les conséquences des programmes d’actions sur l’amélioration de la qualité des eaux souterraines, 

et principalement des nappes phréatiques, sont logiquement nettement moins visibles du fait de leur inertie de 

fonctionnement induite par des vitesses moyennes de migration de l’eau dans les sols et la zone non saturée de 

un à deux mètres par an, ce qui revient à une durée moyenne de dix à vingt ans pour atteindre une nappe située 

à vingt mètres de profondeur. 

Néanmoins, avec une moyenne de 23 mg NO3
-.L-1 en 2011, les 

teneurs en nitrates des nappes phréatiques métropolitaines 

attestent d’une contamination anthropique généralisée (Figure 

1.20-A). De manière générale, une augmentation des 

concentrations en NO3
- est observée dans les nappes phréatiques 

entre 1996 et 2004, ces dernières étant ensuite relativement 

stables jusqu’en 2011 (Figure 1.21) (SOeS, 2013a). Cependant, 

de fortes disparités régionales sont mises en évidence 

concernant le niveau de contamination des nappes et son 

évolution au fil des années (Figure 1.20-A et B). En 2011, seules 

Figure 1.21 : Indice d’évolution des nitrates dans les 
nappes phréatiques entre 1996 et 2011 (SOeS, 2013).
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Figure 1.23 : Évolutions annuelles des différentes classes de teneurs 
en nitrates dans les eaux superficielles d’Alsace suite aux campagnes 

réalisées entre 1997 et 2007 (DREAL Alsace, 2009).

51 % des nappes phréatiques sont dans une situation dite favorable par rapport aux nitrates et présentent des 

teneurs inférieures à 25 mg NO3
-.L-1 et qui n’évoluent pas ou peu au cours du temps. Elles sont essentiellement 

situées dans le sud de la métropole. Approximativement 14 % des nappes (Centre, Bassin Parisien, Bretagne 

et sud du Massif Armoricain) témoignent quant à elles d’une situation défavorable ou préoccupante avec des 

teneurs en nitrates généralement élevées et dont la tendance est à l’augmentation. Enfin, 23 % des nappes 

phréatiques sont dans une situation indécise, car leurs concentrations en nitrates sont moyennes et évoluent 

peu comme c’est le cas de nombreuses nappes de la moitié nord, dont celle de la plaine d’Alsace.

Le cas des nitrates en Alsace 

En Alsace, petite région occupant 1.23 % du territoire métropolitain et particulièrement concernée par une 

contamination de ses eaux par les nitrates, la SAU représente environ 336 000 ha dont près de 75 % sont placés 

en zone vulnérable, englobant ainsi 60 % de la surface régionale (Figure 1.15). Le suivi de la contamination 

des eaux superficielles en Alsace est assuré par un réseau constitué 

de plus de 100 stations de mesure. La dernière campagne, réalisée 

en 2007 (Figure 1.22), met en évidence des teneurs en nitrates 

moyennes d’environ 9.5 mg NO3
-.L-1 dans les eaux de surface et 

une légère amélioration de la situation des cours d’eau au fil du 

temps et notamment en comparaison des suivis effectués en 1997 

(10.3 mg NO3
-.L-) (Figure 1.23) (DREAL Alsace, 2009). 

En l’espace de dix ans, la valeur moyenne des nitrates retrouvées dans les eaux de surface alsaciennes a 

diminué de près de 8 %, notamment au travers d’une période de relative amélioration constatée au début des 

années 2000. De plus, le nombre de stations de surveillance présentant des teneurs en nitrates inférieures à 

10 mg NO3
-.L-1 a augmenté de près de 10 %, au profit de celles dont les concentrations en nitrates étaient 

supérieures à 25 mg NO3
-.L-1 (Figure 1.23). Nous notons actuellement l’absence de sites pour lesquels les 

teneurs sont supérieures à la limite définie selon les normes de potabilité (50 mg NO3
-.L-1).

Figure 1.22 : Teneurs en nitrates dans les eaux 
superficielles d’Alsace en 2007 (DREAL Alsace, 2009).
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Figure 1.25 : Répartition surfacique des classes de concentrations en nitrates 
mesurées dans la nappe rhénane en 1991 et 2009 (Région Alsace, 2012).

1991 2009

Plusieurs aquifères sont présents sur le territoire 

alsacien, les deux principaux étant la terrasse 

pliocène de Haguenau et la nappe d’Alsace 

(Figure 1.24) qui composent la nappe phréatique 

rhénane, véritable trésor de la plaine de Rhin 

s’étendant sur 3200 km2
. Cette dernière représente 

l’une des réserves majeures en eau souterraine du 

continent européen, mais également la ressource la 

plus importante d’Europe centrale pour 

l’alimentation en eau potable. Elle est localisée sur 

la frange orientale de l’Alsace et se poursuit 

largement en Allemagne et plus faiblement en 

Suisse. La nappe d’Alsace constitue l’aquifère le 

plus important de la région, tant en termes de 

superficie (2800 km2) que de volume d’eau 

contenu (35 milliards de m3) et permet d’assurer 

(i) 75 % des besoins en eau potable ; (ii) 50 % des 

besoins en eau industrielle ; (iii) 90 % des besoins 

en eau d’irrigation de la région (APRONA, 2009).

Figure 1.24 : Les différents systèmes 
aquifères d’Alsace (APRONA, 2009).
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Toutefois, du fait de sa faible profondeur, d’une absence de couverture des sols imperméables en surface et 

des échanges permanents avec les eaux de surface, celle-ci est une ressource naturelle particulièrement 

vulnérable et sensible aux pollutions générées par les activités anthropiques et notamment celles induites par 

la lixiviation des nitrates d’origine agricole vers les eaux souterraines. Par conséquent, de nombreuses 

campagnes de mesures sont réalisées avec pour objectif de suivre l’évolution de la qualité des eaux de la nappe 

au fil du temps, non seulement dans le cadre des programmes d’actions élaborés suite à la Directive Nitrates, 

mais également au travers de partenariats transfrontaliers établis pour la protection de la nappe rhénane. La 

dernière étude a été opérée en 2009 sur un réseau de près de 2000 points d‘accès comprenant captages d’eau 

potable, puits agricoles, industriels ou de particuliers et piézomètres. Plus de 700 prélèvements ont été réalisés 

uniquement sur la partie superficielle de la nappe d’Alsace, à des profondeurs comprises entre 1 et 50 m, 

correspondant à un point d’échantillonnage tous les 4 km2 (Région Alsace, 2012). 

Finalement, en 2009, une concentration moyenne en 

nitrates de 27.5 mg NO3
-.L-1 est retrouvée dans la nappe 

du Rhin supérieur avec des secteurs où la coexistence de 

très faibles et très fortes teneurs en nitrates est observée, 

notamment dans les zones de dénitrification naturelle, du 

Nord de Strasbourg à Mayence, ainsi que le long du Rhin 

où s’infiltrent des eaux peu chargées en nitrates (Figure 

1.25). De plus, environ 40 % des points présentent des 

concentrations supérieures à 25 mg NO3
-.L-1 et 16 %

dépassent la limite européenne de qualité pour l’eau 

potable (Figure 1.26). Les mesures effectuées depuis 1991 

mettent en évidence une légère diminution des teneurs en nitrates dans la nappe, caractérisable visuellement 

sur la Figure 1.25. En outre, entre 2003 et 2009, une baisse de 4 % des valeurs supérieures au seuil d’alerte de 

40 mg NO3
-.L-1 est constatée, au profit de celles inférieures à 10 mg NO3

-.L-1 (Figure 1.26), nous permettant 

de conclure à une légère amélioration globale de la qualité de la nappe à l’échelle transfrontalière, bien que 

des efforts restent à faire pour restaurer les secteurs les plus dégradés. 

Cette amélioration est également observée pour 

l’Alsace seule, avec une concentration moyenne en 

nitrates dans la nappe de 25 mg NO3
-.L-1 en 2009, 

soit 2.5 points de moins qu’en 1991. De même 

62 % des mesures effectuées en 2009 présentent 

des teneurs inférieures à 25 mg NO3
-.L-1 contre 

59 % en 1991. Enfin, bien qu’une baisse des 

valeurs les plus élevées soit généralement observée 

au fil du temps (maximum de 155 mg NO3
-.L-1 en 

2009 contre 217 mg NO3
-.L-1 en 2003), aucune 

Figure 1.26 : Répartition des classes de 
concentrations en nitrates retrouvées dans la nappe 
rhénane en 2003 et en 2009 (Région Alsace, 2012).

Figure 1.27 : Évolution des classes de concentrations 
en nitrates retrouvées dans la nappe d’Alsace entre 

1991 et 2009 (Région Alsace, 2012). 
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réduction marquée du nombre de points dont les teneurs en nitrates sont supérieures au seuil d’alerte n’est 

constatée entre 1991 et 2009 (Figure 1.27), même si ces dernières étaient supérieures en 1997 et 2003 (22 %)

(Région Alsace, 2012). 

Des efforts sont donc à poursuivre pour reconquérir le bon état de la nappe, 

et plus particulièrement dans les zones vulnérables les plus impactées 

d’Alsace, à savoir les collines sous-vosgiennes, le Pliocène de Haguenau ou 

encore le Nord du piémont oriental, mais également dans le Centre Plaine, 

afin de revenir à des teneurs plus proches de 25 mg NO3
-.L-1 que du seuil 

d’alerte. Ceux-ci sont d’autant plus primordiaux que la nappe phréatique 

rhénane constitue la ressource la plus importante pour l’alimentation en eau 

potable en Alsace et a permis, jusqu’à présent, de distribuer une eau potable 

sans traitements complexes et coûteux. 

Sur les 33 500 captages utilisés pour l’alimentation en potable en France, 

plus de 1400 (47 % Bas-Rhin, 53 % Haut-Rhin) permettent d’approvisionner 

les quelques 520 unités de distribution (UDI) de la région Alsace (ARS 

Alsace, 2010). Ainsi, en 2012, 98.6 % et 99.8 % de la population française 

sont alimentés par une eau dont la concentration en nitrates est 

respectivement en permanence et en moyenne inférieure à 50 mg NO3
-.L-1.

En Alsace, la même année, 100 % de la population ont été desservis par une 

eau qui respecte en permanence la limite de potabilité vis-à-vis du paramètre 

nitrates (ARS, 2013). En outre, une étude détaillée réalisée entre 2007 et 

2009 (Figure 1.28) permet de constater que (i) moins de 1 % de la population 

alsacienne consomme une eau potable dont la teneur moyenne en nitrates est supérieure au seuil d’alerte de 

40 mg NO3
-.L-1 ; (ii) la qualité de l’eau potable du point de vue du paramètre nitrates est meilleure dans le Bas-

Rhin avec plus de 80 % de la population desservie par une eau dont la concentration moyenne est inférieure à 

15 mg NO3
-.L-1, contre « seulement » 53 % dans le Haut-Rhin (ARS Alsace, 2010). 

Ces résultats sont en accord avec la répartition surfacique des différentes classes de concentrations en nitrates 

mesurées dans la nappe rhénane, dont les plus faibles se situent majoritairement dans le Bas-Rhin, notamment 

de par la présence de sols réducteurs qui favorisent la dénitrification naturelle (Figure 1.25). Ainsi, en 2014, et 

pour ne citer qu’elles, les teneurs en nitrates retrouvées dans l’eau potable de l’Eurométropole de Strasbourg 

(Bas-Rhin ; 67) sont d’en moyenne 10.3 mg NO3
-.L-1 contre 22.3 mg NO3

-.L-1 à Colmar (Haut-Rhin ; 68) (ARS 

Alsace, 2015). 

Figure 1.28 : Répartition des UDI et de 
la population selon la teneur moyenne 

en nitrates (ARS Alsace, 2010).
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Effets agronomiques des apports de PRO 

Généralités sur les PRO 

Les différents traitements appliqués aux PRO : description et intérêts 

Préalablement à leur épandage sur les sols agricoles, les produits résiduaires organiques peuvent subir un ou 

plusieurs traitements ayant pour objectifs de (i) stabiliser la matière organique du PRO ; (ii) réduire le volume 

de matière ; (iii) produire de l’énergie ; (iv) diminuer le niveau d’agents pathogènes.

Le compostage, dont la durée peut varier de quelques semaines à plusieurs mois (Mustin, 1987), est défini par 

Francou (2003) comme « un processus contrôlé de dégradation des constituants organiques d’origine végétale 

et animale, par une succession de communautés microbiennes évoluant en conditions aérobies, entraînant une 

montée en température, et conduisant à l’élaboration d’une matière organique humifiée et stabilisée ». 

Le produit formé, appelé compost, est obtenu au terme 

de quatre étapes successives (Figure 1.29) comprenant 

une phase (i) mésophile, où prend place un 

développement des micro-organismes qui colonisent 

la MO peu réfractaire engendrant une production de 

chaleur ; (ii) thermophile, avec une poursuite du 

processus de dégradation de la MO par des bactéries 

qui se développent de façon optimale à des 

températures comprises entre 50 et 75 °C, induisant de 

ce fait la destruction d’une grande partie des agents 

pathogènes et des pertes de masses au travers de pics 

d’émissions gazeuses (principalement CO2, H2O, NH3

et N2O (Andersen et al., 2010)) ; (iii) de refroidissement, avec un ralentissement de l’activité microbienne 

provoqué par une diminution des quantités de MO facilement biodégradables suite à la phase oxydative et une 

recolonisation du compost par les bactéries mésophiles mettant ainsi fin à la phase de fermentation ; (iv) de 

maturation, caractérisée par une activité bactérienne relativement faible et où les processus d’humification et 

de dégradation lente des composés résistants prédominent (Albrecht, 2007 ; Oudart, 2013). 

Outre les effluents d’élevage, le compostage concerne principalement les déchets verts (DV) des collectivités 

et des particuliers, les boues déshydratées en provenance des stations d’épuration urbaines (STEU) qui sont 

souvent compostées avec des co-substrats (DV notamment) ou encore les ordures ménagères résiduelles et 

plus particulièrement la fraction fermentescible (FFOM), obtenue après un tri ou par collecte sélective chez 

les particuliers (Figure 1.30) (ADEME, 2012). Réalisé en andains, en récipients clos ou même parfois à l’aide 

de vers (vermicompostage) (Misra et al., 2003), le déroulement du processus de compostage est influencé par 

des paramètres souvent classés en deux catégories, avec ceux qui dépendent (i) du mélange initial : micro-

organismes (bactéries, champignons, etc…), composition chimique, pH, taille des particules, porosité, 

aération ; (ii) des pratiques de gestion : teneur en O2, température, humidité. 

Figure 1.29 : Phases théoriques et courbes d’évolution 
du pH et de la température au cours du compostage 

(Albrecht, 2007 et modifié d’après Mustin, 1987).
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Figure 1.30 : Part des déchets entrant sur les 
plateformes de compostage en 2010 (ADEME, 2012).

Le contrôle de l’ensemble de ces paramètres permet d’optimiser les transformations de substrats plus ou moins 

bien connus en un produit qui répond à un cahier des charges, comprenant notamment l’innocuité, critère 

fondamental dans le cadre de la normalisation française des amendements organiques (NF U44-051 (AFNOR, 

2006) et NF U44-095 (AFNOR, 2002)).  

La digestion anaérobie, ou méthanisation, permet quant à elle une transformation de la matière organique par 

des communautés microbiennes qui fonctionnent en anaérobiose selon quatre étapes principales (i) hydrolyse ;

(ii) acidogenèse ; (iii) acétogenèse ; (iv) méthanogenèse, toutes décrites sur la Figure 1.31 (Chapleur, 2012).

Au final, les ressources conduisent à la formation de biogaz, énergie renouvelable composée principalement 

d’un mélange de méthane (CH4, ≈ 60 %) et de dioxyde de carbone (≈ 40 %), et d’un digestat de consistance 

solide à liquide, composé des matières organiques stabilisées résiduelles, de minéraux dissous et d’eau 

(Laurent, 2015). Celui-ci peut subir une étape de séparation de ses phases solide et liquide, puis éventuellement 

un post-traitement avant d’être valorisé de façon agronomique au travers d’un retour au sol (Nkoa, 2014). Il 

faut également noter qu’actuellement, le compostage est un post-traitement obligatoire pour que les digestats 

de méthanisation soient considérés comme des amendements organiques. 

D’autres procédés biologiques peuvent être appliqués aux effluents d’élevage, notamment dans les zones où 

la production est supérieure aux capacités d’épandage sur les cultures, avec un traitement aérobie visant à 

minéraliser la fraction carbonée organique soluble ou particulaire des PRO par dégradation microbienne sous 

forme de CO2 ou un processus de nitrification-dénitrification qui permet l’élimination d’une partie de l’azote 

du PRO vers l’atmosphère (N2), au travers d’une succession de phases aérobies et anaérobies (ESCo, 2014b).

Enfin, les boues produites par les stations d’épuration, et définies par le Comité européen de normalisation 

comme « un mélange d'eau et de matières solides, séparé par des procédés naturels ou artificiels des divers 

types d'eau qui le contiennent », comportent entre 95 et 99 % d’eau et sont donc généralement concernées par 

un ou plusieurs traitements physico-chimiques destinés à les rendre plus facilement manipulables et moins 

biodégradables. Par conséquent, celles-ci peuvent être soumises à un épaississement, une déshydratation ou 

encore un séchage, techniques permettant d’atteindre une siccité pouvant aller jusqu’à 80 %. En outre, en plus 

Figure 1.31 : Les étapes de la méthanisation (Chapleur 2012).
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Figure 1.32 : Les différents types de traitements appliqués aux boues de stations d’épuration (SMRA, 2000).

d’un post-traitement de type compostage ou d’une méthanisation, la stabilisation et l’hygiénisation des boues 

peuvent également être assurées par chaulage, procédure correspondant à un ajout de chaux destiné à 

augmenter le pH (> 11) et entraver la fermentation (Figure 1.32) (SMRA, 2000). 

Les différents types de PRO et leur recyclage en agriculture 

Environ 750 à 800 millions de tonnes de déchets et sous-produits sont émis chaque année en France (ADEME, 

2015). Les matières susceptibles d’être valorisées en agriculture peuvent être classées selon leur origine 

agricole, urbaine ou industrielle. 

Près de 50 % des déchets sont des aux effluents d’élevage ou des résidus de culture engendrés par l’agriculture 

et la sylviculture et le plus souvent valorisés directement sur le site de production. Ces PRO d’origine agricole 

présentent une répartition très variable à l’échelle du territoire (Figure 1.33) (ESCo, 2014b). Ils sont 

généralement épandus sous formes de fumiers ou lisiers et sont principalement constitués des déjections 

bovines, porcines et avicoles récupérables. Il est estimé que près de 95 % de la matière brute des effluents 

d’élevage valorisés en agriculture sont épandus sans traitement préalable, tandis que les 5 % restant sont 

généralement compostés (Agreste, 2014). 

Les PRO d’origine urbaine font généralement référence aux déchets ménagers et assimilés et aux boues en 

provenance de stations d’épuration des eaux résiduaires urbaines. Les premiers représentent 

approximativement 5 % du tonnage total des déchets produits en France soit environ 35 millions de tonnes en 

2012 (ADEME, 2015). De plus, et bien que seuls 14.5 % des déchets ménagers soient dirigés vers la 

valorisation organique en 2011, cette dernière concerne près de 94 % des déchets verts et biodéchets, ces 

derniers étant épandus le plus souvent après compostage (2.2 Mt de composts produits en 2011) ou plus

rarement après méthanisation. Près de 1.1 millions de tonnes de matière sèche (MS) de boues ont été produites 

par les stations d’épuration urbaines françaises en 2011, dont 73 % valorisés en agriculture avec une répartition 

très inégale selon les régions (Figure 1.34). Près de 42 % de cette production est épandue sur les sols agricoles 

sans compostage, lui conférant le statut de déchet selon l’arrêté du 08/01/1998, tandis que 31 % des boues sont 

compostées (contre 2 % en 1998) et peuvent par conséquent prétendre au statut de produit ou amendement 

organique selon la norme NF U44-095 (AFNOR, 2002). Les deux autres filières de gestion principales des 

boues de STEU sont représentées par l’incinération (19 %) et la mise en décharge (8 %) (ESCo, 2014b). 
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Figure 1.33 : Répartition géographique de la 
production d’effluents d’élevage récupérables en 

France en 2000-2001 (ESCo, 2014b). 
La taille des camemberts est proportionnelle à la quantité.

Enfin, des PRO d’origine industrielle ou d’autres matières comme les cendres, les digestats de méthanisation 

ou encore les biochars sont susceptibles d’être valorisés en agriculture, du fait notamment de leur valeur 

fertilisante ou amendante et de la capacité de certains de ces matériaux à restaurer les sols altérés (Chan et al., 

2007 ; Nkoa, 2014). Ils ne seront cependant pas concernés par les données exposées dans cette bibliographie, 

au vu du choix initial de se focaliser principalement sur les types de PRO apportés sur les parcelles du dispositif 

expérimental situé à Colmar et plus particulièrement sur les effets de ceux étudiés lors de ce travail de thèse. 

Environ 3.5 Mha, soit 26.5 % de la surface des grandes cultures, ont été soumis à des épandages de PRO en 

2011, le maïs fourrage et le blé tendre étant les deux cultures les plus consommatrices (Agreste, 2014). 

L’ensemble du territoire français est concerné par des apports, mais de façon hétérogène selon les régions et 

le type de PRO (Figure 1.35), mettant en avant l’existence d’une situation paradoxale caractérisée par 

l’obligation d’éliminer une ressource en azote organique parfois trop abondante dans les zones excédentaires 

(directive Nitrates), tandis que des zones sans ressources doivent recourir à l’utilisation massive d’engrais 

minéraux. Ceci est d’autant plus vrai que l’exportation des PRO est relativement peu développée à l’échelle 

nationale, les effluents d’élevage et les boues de STEU étant majoritairement épandus dans un rayon de l’ordre 

de la dizaine de kilomètres autour du lieu de leur production. 

Finalement, les effluents d’élevages (≈ 80 %), et notamment les fumiers bovins (≈ 55 %), représentent une 

large majorité des PRO épandus en grandes cultures et 37 % de l’azote (N), 65 % du phosphore (P) et 79 % du 

potassium (K) utilisés en agriculture. Les matières non agricoles ne constituent quant à elles 

qu’approximativement 10 % des PRO épandus sur les surfaces des grandes cultures et ne représentent 

finalement que 2 % du N, 5 % du P et 3 % du K apportés sur les sols agricoles (Agreste, 2014). 

Figure 1.34 : Répartition géographique des 
quantités de boues de STEU valorisées en France 

de façon agronomique en 2011 (ESCo, 2014b).
La taille des camemberts est proportionnelle à la quantité.
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Figure 1.35 : Répartition géographique globale française, et par région, de l’épandage en 
grandes cultures des principaux types de PRO en 2011 (Agreste, 2014).

La taille des camemberts est proportionnelle à la quantité.

Tableau 1.2 : Valeurs minimales et maximales des paramètres qui caractérisent la valeur agronomique 
des effluents d’élevages compostés ou non (références françaises tirées de ESCo, 2014b).

Le terme « MB » fait référence à la matière brute du produit, également appelée matière fraîche (MF).

Composition physico-chimique moyenne des principaux types de PRO 

Les caractéristiques physico-chimiques des PRO diffèrent logiquement en fonction de leur origine et du type 

de matière première les constituant, mais également au sein d’une même classe, notamment lorsque celle-ci 

subit un traitement comme le compostage ou ceux pouvant être appliqués aux boues de STEU par exemple 

(§ 1.2.1.1). De plus, les caractéristiques des PRO présentées ci-dessous sont tirées de références françaises, 

notamment parce que leur composition peut varier de façon non négligeable entre les pays du fait de différences 

dans les modes de production et les pratiques de gestion. Une grande diversité de composition est observée 

pour les effluents d’élevage, selon le type d’animal, son alimentation, la gestion de l’élevage et le fait qu’ils 

soient compostés ou non. Les tendances concernant chaque paramètre caractérisant la valeur agronomique des 

effluents d’élevage sont présentées dans le Tableau 1.2 (ESCo, 2014b). 

La composition des boues de STEU varie notamment en fonction de la qualité des eaux usées qui entrent dans 

la station et du type de traitement appliqué à ces dernières (Parnaudeau et al., 2004). Nous pouvons néanmoins 

identifier certaines tendances en fonction du type de boue considérés, avec des boues urbaines qui possèdent 

généralement un pH proche de la neutralité, des C/N relativement peu élevés, soulignant la faible stabilité de 

leur MO et de faibles teneurs en macroéléments P, K, Mg et Ca (Tableau 1.3). Les teneurs en MS initialement 
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Tableau 1.4 : Valeurs moyennes attribuées aux paramètres qui caractérisent la valeur 
agronomique des composts de boues et de déchets (références françaises tirées de ESCo, 2014b).

Les données entre parenthèses représentent les valeurs minimales et maximales retrouvées dans la littérature pour un paramètre donné.

Tableau 1.3 : Valeurs moyennes attribuées aux paramètres qui caractérisent la valeur agronomique des boues de stations 
d’épuration urbaines selon le type de traitement appliqué à ces dernières (références françaises tirées de ESCo, 2014b).

Les données entre parenthèses représentent les valeurs minimales et maximales retrouvées dans la littérature pour un paramètre donné.

faibles (< 5 %) des boues urbaines augmentent quant à elles au fur et à mesure des traitements destinés à 

diminuer le volume de matière par déshydratation, et qui engendrent de ce fait une concentration des teneurs 

en MO et macroéléments. Enfin, la stabilisation et l’hygiénisation des boues assurées par le chaulage 

augmentent considérablement le pH ainsi que les teneurs en MO et Ca (Tableau 1.3) (ESCo, 2014b). 

Bien que de nombreux matériaux puissent être soumis au processus de compostage (effluents d’élevage, boues 

de STEU, ordures ménagères, biodéchets issus de la FFOM, déchets verts, etc…), la variabilité de la 

composition physico-chimique des composts qui en résultent est en partie limitée par les normes qui encadrent 

le procédé et régissent leur qualité (Zdanevitch, 2012). En effet, la grande majorité des composts est 

caractérisée par un pH neutre à légèrement basique, des teneurs généralement élevées en MS et MO stable, 

faibles en azote ammoniacal et supérieures aux autres PRO concernant les macroéléments P, K, Mg et Ca 

(Tableau 1.4). Néanmoins, des différences de composition sont tout de même identifiables en fonction des 

intrants, du processus de compostage, des conditions climatiques et donc du degré de maturité du compost. 

Ainsi, les composts de déchets verts sont globalement assez pauvres en azote totale et en phosphore, mais 

possèdent un fort pouvoir amendant compte tenu de leur richesse en composés ligneux, et des teneurs élevées 

en magnésium et oligo-éléments. Ils sont régulièrement ajoutés aux autres produits pour obtenir un compost 

bien structuré. Un compost de boues de STEU contient quant à lui des teneurs élevées en MO facilement 

dégradable et en N minéral et des quantités importantes d’éléments majeurs N, P et K (Tableau 1.4), mais avec 

une biodisponibilité variable et donc une valeur fertilisante souvent réduite, bien que toutefois non négligeable 

(ESCo, 2014b). 
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Figure 1.36 : Coefficient d’équivalence engrais de plusieurs PRO caractérisant la 
disponibilité de leur azote l’année suivant l’apport (Gutser et al., 2005).

Valeur fertilisante des PRO 

La valeur fertilisante d’un PRO correspond à sa capacité à contribuer à la nutrition des cultures au travers de 

la fourniture d’azote et des principaux macroéléments, tels que le phosphore (P) ou le potassium (K). Elle

diffère notamment selon son type, son origine et les processus de traitement subis en amont de son épandage. 

Valeur fertilisante azotée 

Chaque PRO contient de l’azote sous forme organique et/ou minérale en des proportions variables et possède 

par conséquent une valeur azotée qui lui est propre et qui peut même différer de façon non négligeable au sein 

d’une même classe (Figure 1.36) (Gutser et al., 2005). L’azote minéral est indispensable à la production 

végétale et peut soit être contenu initialement dans le PRO sous forme d’azote ammoniacal ou de nitrates, soit 

résulter du processus de minéralisation de l’azote organique (§ 1.1.3). L’efficience de l’azote apporté par le 

PRO peut cependant largement décroître au travers des pertes d’azote réactif du sol par volatilisation et 

lixiviation, qui impactent négativement l’économie de l’exploitation agricole et l’environnement.

1.2.2.1.A Minéralisation de l’azote organique des PRO 

La composition des PRO et ce qui la régit, comme par exemple l’alimentation et les conditions d’élevage pour 

les effluents d’élevage, ou les matières premières et le stockage pour les boues de STEU et les déchets urbains, 

conditionnent leur aptitude à la minéralisation ou à l’organisation une fois incorporés au sol. Le traitement 

appliqué aux PRO (§ 1.2.1.1) a également une influence primordiale sur sa valeur azotée, avec notamment le 

procédé de compostage qui stabilise plus ou moins la matière organique des produits et réduit les quantités 

d’azote rapidement minéralisables (Amlinger et al., 2003 ; Francou et al., 2005), ou encore le séchage 

thermique (Tarrasón et al., 2008) ou la digestion anaérobie (Alburquerque et al., 2012). Il faut en outre noter 

que, comme souligné par Bernal et al. (1998) dans le cas de boues de STEU, des composts peu stabilisés sont 

susceptibles de provoquer une phase d’organisation de l’azote du sol au moment de leur incorporation.
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Le ratio C/N du PRO est également un facteur corrélé à la minéralisation pouvant être induite par son apport 

(Sims et Stehouwer, 2008), bien que les mesures des teneurs en N total, N minéral ou encore en protéines des 

PRO restent nécessaires pour l’estimer plus précisément (Rowell et al., 2001 ; Webb et al., 2013). 

De plus, l’analyse de la bibliographie montre que 

l’effet d’apports répétés d’amendements organiques 

stables sur la fourniture d’azote par le sol devient 

significatif à moyen/long terme et permet par 

conséquent d’économiser l’apport d’engrais azoté. En 

effet, les épandages périodiques de PRO lentement 

décomposables engendrent une augmentation du stock 

de matière organique humifiée du sol (qui se minéralise 

progressivement) et de son C/N au cours du temps 

(Chalk et al., 2013 ; Webb et al., 2013) (Figure 1.37).

Le cas des composts est particulièrement étudié, avec une minéralisation estimée de 2 à 15 % de leur azote 

organique l’année de l’apport puis entre 2 et 8 % les années suivantes, tandis que les PRO peu stables et qui 

minéralisent très rapidement une grande partie de leur azote organique (cas de la plupart des boues de STEU) 

possèdent généralement un effet résiduel négligeable (Amlinger et al., 2003). 

1.2.2.1.B Volatilisation de l’azote ammoniacal 

La volatilisation de l’azote ammoniacal présent dans le sol et les PRO apportés met en jeu des équilibres 

physico-chimiques et des processus de transfert dans les compartiments « sol-PRO » et « atmosphère » et est 

considérée comme très variable au champ, au vu des nombreux paramètres dont elle dépend (Sintermann et 

al., 2012). L’émission d’ammoniac est directement fonction de la texture et des teneurs en azote ammoniacal 

et en matière sèche des PRO et généralement très rapide durant les premières heures suivant l’apport 

(Thompson et Meisinger, 2002). Il est de plus clairement établi qu’un pH alcalin et une faible Capacité 

d’Échange Cationique (CEC) et force ionique du complexe sol-PRO ont tendance à favoriser les émissions 

d’azote ammoniacal (Sommer et al., 2003). Le climat joue également un rôle prépondérant avec une 

volatilisation qui augmente (i) de façon exponentielle avec la température et est donc quasiment nulle en hiver 

et maximale en été (Lauer et al., 1976 ; Sommer et al., 2003) ; (ii) avec la vitesse du vent, ce dernier participant 

au dessèchement de la surface du PRO et au transfert de NH3 dans l’atmosphère (Sommer et Olesen, 2000) ;

(iii) suite à l’absence de pluie (ou d’irrigation) après un apport, car celles-ci participent à l’infiltration dans le 

sol de l’azote ammoniacal de la fraction liquide du PRO épandu (Misselbrook et al., 2005). Enfin, les pratiques 

culturales du site ont aussi une influence, avec une volatilisation (i) d’autant plus forte que la dose de PRO 

apportée est élevée, bien qu’il n’y ait pas de relation systématique de proportionnalité (Thompson et al., 1990) ;

(ii) plus élevée pour des épandages réalisés en début qu’en fin de journée (Sommer et Olesen, 2000) ; (iii)

réduite en présence d’un couvert végétal dans le cas d’apport de lisiers (Ni et al., 2012) ; (iv) réduite suite à 

l’incorporation immédiate des PRO dans la couche de mélange via un travail du sol (Webb et al., 2010). 

Figure 1.37 : Simulation de l’accumulation d’azote dans le sol 
suite à des apports annuels d’engrais azotés, de lisiers ou de 

composts à une dose de 100 kg N.ha-1.an-1 (Amlinger et al., 2003).
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1.2.2.1.C Lixiviation des nitrates 

L’apport de PRO également présente un risque concernant la lixiviation des nitrates et donc l’entrainement des 

ions NO3
- par l’eau qui s’infiltre dans le sol au-delà de la zone racinaire. Cependant, et bien qu’il soit difficile 

de prédire la dynamique de minéralisation de l’azote organique des PRO sans outil de modélisation et donc de 

connaître précisément celle de mise à disposition de l’azote minéral pour répondre aux besoins des cultures 

(Webb et al., 2013), le risque de lixiviation peut être limité notamment en raisonnant l’apport en fonction de 

divers paramètres. Il a par exemple été montré qu’à dose égale d’azote apportée, un PRO dont la matière 

organique est plus stable engendre une lixiviation des nitrates plus faible sur le court/moyen terme en 

comparaison d’un PRO dont la MO se décompose rapidement comme les boues de STEU ou certains effluents 

d’élevage non compostés (Amlinger et al., 2003). L’influence de la dose de PRO épandue est également 

souvent étudiée et corrélée au type de PRO incorporé et à la culture en place ainsi qu’aux modalités d’apport, 

bien que l’effet limitant de la lixiviation des ions NO3
- soit le drainage et donc directement influencé par le 

climat (Eriksen et al., 1999 ; Hepperly et al., 2009). De ce fait, la période d’épandage et les conditions 

météorologiques associées sont susceptibles d’influencer considérablement la lixiviation des nitrates observée 

suite à un apport. Certains auteurs préconisent d’apporter les PRO au printemps plutôt qu’à la fin de l’été ou 

durant l’automne, ces périodes nécessitant généralement l’implantation de CIPAN pour limiter la lixiviation 

(Askegaard et al., 2005). 

Enfin, les apports répétés de PRO composés d’une matière organique stable (cas de la majorité des composts), 

et qui vont rejoindre le pool de MO humifiée du sol, impliquent aussi que cet azote organique lentement 

décomposable va être rendu disponible au fur et à mesure des années après épandage et peut de ce fait générer 

un surcroit de lixiviation des nitrates à long terme qui doit être pris en compte dans le plan prévisionnel de 

fumure (Chalk et al., 2013 ; Hepperly et al., 2009). 

Valeur fertilisante phosphatée 

Deuxième macroélément limitant la croissance des plantes après l’azote, le phosphore est pourtant l’élément 

nutritif majeur le moins accessible pour la culture en raison de sa faible disponibilité dans les sols (Vance et 

al., 2003). Comme il peut constituer un facteur limitant de la production agricole, l’utilisation massive 

d’engrais phosphatés s’est largement développée à partir du début du XXème siècle pour augmenter le 

rendement (Cordell et al., 2009). Les PRO contiennent également du phosphore en quantité variable selon leur 

type et le traitement qu’ils ont subi (Morel et al., 2003). Leurs teneurs ne doivent pas dépasser 3 % de P2O5 sur 

la masse brute pour qu’ils puissent être qualifiés d’amendements organiques selon la norme NF U44-095 

(AFNOR, 2002). Une partie largement majoritaire du P des PRO est initialement sous forme minérale (HPO4
2-

ou H2PO4
-) et donc immédiatement assimilable par les racines de la plante, au même titre que le P 

phytodisponible du sol, tandis qu’une fraction minoritaire est sous forme organique et va se minéraliser plus 

ou moins rapidement. Les épandages de PRO vont donc permettre un apport de P dont la disponibilité pour les 

plantes ne diffère finalement pas significativement de celle d’un engrais de référence (Achat et al., 2014 ;
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Figure 1.38 : Potentiel de minéralisation du carbone organique de certains PRO obtenu après 
incubations en conditions contrôlées réalisées au laboratoire (Lashermes et al., 2007).

Guivarch, 2001), mais doivent toutefois être raisonnés en fonction des quantités de C et de N également 

contenues dans le produit. Ces dernières sont en effet non seulement extrêmement variables selon le type de 

PRO mais représentent également une source de variabilité de la valeur phosphatée des PRO à court terme, en 

raison de l’influence des transformations de C et N dans le continuum PRO-Sol–Plante sur le prélèvement du 

P par la culture (Guivarch, 2001). Cette gestion des apports permettra notamment d’optimiser la production 

végétale tout en limitant les pertes d’ions phosphates ou nitrates vers les milieux aquatiques.

Valeur amendante des PRO 

En plus de leur valeur fertilisante indispensable à la croissance et au développement des cultures, les PRO 

possèdent également une valeur amendante attribuée à l’augmentation plus ou moins marquée du taux de 

matière organique d’un sol concerné par des apports répétés et permettant ainsi d’en améliorer les propriétés 

physiques, chimiques et biologiques et de lutter contre le changement climatique (Lal, 2004). 

Méthodes et indicateurs 

Pour permettre une évaluation de la valeur amendante d’un PRO, la méthode la plus largement utilisée consiste 

à étudier le potentiel de minéralisation du carbone organique au travers d’incubations en conditions contrôlées

au laboratoire (XP U44-163, AFNOR 2009a) décrit au §5.1.3.1.B (Nicolardot et al., 1998). 

Une discrimination peut donc être opérée entre un PRO dont la matière organique est stabilisée, par un procédé 

de compostage par exemple (Francou et al., 2005), et qui ne minéralise souvent qu’un faible pourcentage de 

son carbone organique l’année qui suit son apport, et une boue de STEU ou encore un fumier dont la MO est 

généralement moins stable et engendre une minéralisation d’une quantité bien plus conséquente du carbone 

organique que contient initialement le produit (Figure 1.38) (Lashermes et al., 2007). 

Outre les résultats des cinétiques d’incubation, l’Indice de Stabilité de la Matière Organique (ISMO, en % de 

matière brute) est également un indicateur du potentiel amendant des PRO. Définit par l’Équation 1-1 (XP 
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Figure 1.39 : Valeur d’ISMO associée aux principaux types de PRO étudiés dans la littérature (Lashermes et al., 2007).
La limite gauche de la boîte est définie par le premier quartile, la limite droite par le troisième quartile, la médiane est représentée 

par le trait fin qui partage la boîte et la moyenne par le trait en pointillés. Les valeurs extrêmes ne sont pas prises en compte.

U44-162 ; AFNOR, 2009b), il est fonction des résultats du fractionnement biochimique des PRO réalisé au 

laboratoire par la méthode van Soest, dont le protocole analytique est détaillé au § 5.1.3.1.A, et du coefficient 

de minéralisation du carbone organique obtenu au bout de trois jours d’incubation.%&'( = )). * + ,. * × &(- / ,. 0 × 12- + ,. 3 × -%1 / 0. 4 × 154 Équation 1-1

avec SOL la fraction soluble à l’eau bouillante et dans un détergent neutre, CEL la fraction cellulose, LIC la 

fraction lignine et cutine et Ct3 le coefficient de minéralisation du carbone au bout de trois jours d’incubation.

L’ensemble des fractions et le Ct3 sont donnés en % du carbone organique total contenu dans le PRO. 

Au final, plus l’ISMO d’un PRO est élevé, plus la valeur amendante de celui-ci va être importante, ses apports 

répétés contribuant par conséquent à l’entretien des stocks de matière organique du sol. C’est par exemple le 

cas de la majorité des composts de boues et de déchets verts dont l’ISMO (> 70 %) est généralement supérieur 

à celui d’une boue ou d’un effluent d’élevage n’ayant subi aucun traitement (≈ 40 à 50 %), du fait du processus 

de compostage qui stabilise la MO initiale du PRO (Figure 1.39) (Lashermes et al., 2007). 

Impact des PRO sur les teneurs en carbone et la qualité de la MO du sol 

Une grande majorité des études de longue durée réalisées 

in situ laissent apparaître une augmentation quasiment 

linéaire des teneurs en carbone dans l’horizon de surface 

d’un sol soumis à des apports de PRO les premières 

années suivant les épandages, ce qui n’est pas constaté 

lorsque le même sol est concerné uniquement par une 

fertilisation minérale (Pathak et al., 2011). Cependant, au 

bout d’un certain temps, un équilibre semble atteint en 

ce qui concerne la dynamique d’augmentation des stocks 

de MO du sol dans des conditions pédoclimatiques 

données (Figure 1.40) (Powlson et al., 2012). 

Figure 1.40 : Évolution des teneurs en carbone organique 
dans l’horizon de surface d’un sol concerné ou non par des 
apports de PRO et d’engrais NPK (Powlson et al., 2012).
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Finalement, suite aux conclusions de nombreux travaux de la littérature et bien qu’une forte variabilité puisse 

être observée entre les PRO et au sein d’une même classe, notamment en fonction de la nature de leur MO et 

des conditions d’expérimentations, les composts semblent être les matières organiques exogènes les plus 

efficaces pour augmenter durablement les stocks de carbone des sols (Arthur et al., 2011 ; Diacono et 

Montemurro, 2010 ; Hemmat et al., 2010 ; Li et Evanylo, 2013). Le potentiel amendant des boues de stations 

d’épuration et des effluents d’élevage est plus contrasté, certaines études concluant à une augmentation de la 

teneur en matière organique du sol (Haynes and Naidu, 1998 ; Haynes et al., 2009) tandis que d’autres non

(Adani et Tambone, 2005 ; Singh et Agrawal, 2008).

Additionnellement à l’influence sur le stock de matière organique des sols, l’apport de PRO est susceptible de 

modifier la qualité de cette MO au travers de l’évolution de ses caractéristiques et de sa distribution 

granulométrique au sein des différentes tailles d’agrégats (Adani et Tambone, 2005 ; Dungait et al., 2012). 

Effet des apports de PRO sur la matière organique dissoute du sol 

La Matière Organique Dissoute (MOD) est un mélange complexe et hétérogène dont une majorité des 

composés qui la constitue n’est pas structurellement identifiée à l’heure actuelle. De plus, elle ne représente 

qu’une fraction mineure de la MO du sol (entre 0.1 et 2 %), mais elle est une composante essentielle du cycle 

du carbone et influence de nombreux processus biogéochimiques tels que l’activité biologique du sol, le 

transport de polluants ou encore l’altération des minéraux (Chantigny, 2003). 

Une grande partie de la MOD résulte de la solubilisation 

de la MO du sol qui provient elle-même principalement de 

la végétation ou de l’apport de matières organiques 

exogènes (Figure 1.41) (Bolan et al., 2011). Par 

conséquent, les épandages de PRO engendrent 

généralement une augmentation des teneurs en MOD de 

la solution du sol (Chantigny, 2003), bien que l’ensemble 

de la MOD du PRO ne semble pas accessible suite à son 

apport du fait de l’adsorption d’une partie sur les surfaces 

minérales du sol (Angers et al., 2006). L’impact réel des 

apports sur l’augmentation des teneurs en MOD dépend 

de (i) la période d’épandage ; (ii) la profondeur 

considérée, avec une élévation des teneurs en MOD constatée surtout dans l’horizon de surface ; (iii) la dose 

apportée avec une augmentation des quantités de MOD qui semble immédiate après l’apport mais qui revient 

ensuite progressivement à des valeurs proches des sols non amendés (Angers et al., 2006). Enfin, les apports 

répétés de PRO semblent modifier la composition chimique de la MOD et donc sa capacité à former des 

liaisons avec certains contaminants métalliques et organiques, risquant d’en impacter la dynamique et de 

favoriser la contamination des milieux aquatiques (Nebbioso et Piccolo, 2013). 

Figure 1.41 : Imports et exports de matière organique 
dissoute dans les sols agricoles (Bolan et al., 2011).

1. Exsudats racinaires
2. Lyse microbienne
3. Humus
4. Résidus de culture
5. PRO
6. Minéralisation microbienne
7. Assimilation microbienne
8. Lixiviation latérale
9. Adsorption
10. Lixiviation verticale
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Impact sur les propriétés du sol 

Comme nous l’avons vu au travers de leur double valeur agronomique (fertilisante et amendante), les PRO 

vont avoir une influence non seulement sur les teneurs en éléments minéraux du sol mais également sur les 

quantités et les propriétés de sa matière organique, impactant de ce fait les propriétés chimiques, physiques et 

biologiques du sol à plus ou moins long terme selon le paramètre étudié. 

Propriétés chimiques 

L’épandage répété de PRO riches en sels, comme peuvent parfois l’être certains lisiers et composts (Arthur et 

al., 2011), induit généralement une augmentation de la conductivité électrique des sols (Duong et al., 2012). 

En effet, à doses élevées, les apports de PRO ayant des concentrations importantes en ions (notamment Mg2+,

Ca2+, Cl- et HCO3
-) entraînent une augmentation du niveau de salinité du sol, dont la valeur de conductivité 

électrique risque par conséquent de devenir supérieure au seuil de tolérance des cultures, fixé à 2 dS.m-1 pour 

les plus sensibles (Wong et al., 1999). La conductivité électrique élevée de certains sols peut constituer un 

facteur limitant à l’apport de PRO et notamment de composts ou tout du moins de la dose à ne pas dépasser 

(Roca-Pérez et al., 2009). De plus, en cas d’apport massifs (> 100 T MS.ha-1), les concentrations élevées en 

cations monovalents (K+ et Na+ notamment) accumulés peuvent provoquer (i) une dégradation de la structure 

du sol au travers de la présence d’une croûte de battance liée à une désagrégation du sol en surface ; (ii) une 

diminution de la conductivité hydraulique ; (iii) une dispersion des colloïdes du sol (Casado-Vela et al., 2006 ;

Haynes et Naidu, 1998). 

Les apports répétés de PRO peuvent également augmenter durablement le pH des sols amendés, surtout dans 

le cas de produits compostés (Hargreaves et al., 2008), le processus de compostage étant en effet responsable 

d’une augmentation du pH du PRO qui a principalement lieu durant la phase thermophile (Figure 1.29)

(Albrecht, 2007). Cependant, l’épandage de PRO dont la matière organique est peu stabilisée (boues STEU, 

digestats bruts, etc…) engendre généralement de faibles diminutions de pH qui ne sont toutefois constatées 

qu’à court terme (Saviozzi et al., 1999). 

Enfin, l’apport de composts engendre fréquemment une augmentation de la capacité d’échange cationique du 

sol du fait de l’incorporation de MO stable et donc de l’augmentation des stocks de carbone organique dans 

les sols mais également en conséquence de leur CEC ordinairement élevée (Aggelides et Londra, 2000 ;

Diacono et Montemurro, 2010). Particulièrement marquée dans certains sols limoneux, cette élévation de la 

CEC peut se montrer proportionnelle à la dose d’apport (Hemmat et al., 2010), bien que cela ne soit pas 

systématique (Arthur et al., 2011), et ne semble réellement significative que dans le cas de doses épandues 

élevées et pour des sols finalement peu argileux (Chalhoub et al., 2013 ; Saviozzi et al., 1999). 
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Figure 1.42 : Influence du type d’apport organique sur
l’amélioration de la stabilité structurale du sol à plus ou 

moins long terme (Abiven et al, 2009).

Propriétés physiques 

Dans la littérature, il est fait état d’un effet positif des apports répétés de PRO sur la stabilité structurale du sol 

au travers de l’augmentation de l’agrégation du sol et du pourcentage d’agrégats stables (Annabi et al., 2011 ;

Diacono et Montemurro, 2010). De ce fait, comme initialement décrit par le schéma de Monnier (1965) et 

confirmé par les travaux de Abiven et al. (2009), un produit composté aura un impact relativement faible sur 

la stabilité structurale du sol mais avec une persistance dans le temps plus prononcée qu’un déchet qui se 

décompose rapidement et présente un effet marqué mais bien plus temporaire (Figure 1.42). Le traitement 

appliqué au PRO peut donc conditionner son effet sur la stabilité structurale du sol une fois incorporé, ce qui 

rejoint les observations réalisées par Ojeda et al. (2008) sur des boues de STEP. 

En outre, il a été montré que l’augmentation de la stabilité structurale du sol est proportionnelle à la dose de 

PRO épandue (Aggelides et Londra, 2000) et que des apports répétés de quantités modérées sont plus efficaces 

que des apports massifs espacés dans le temps (N’Dayegamiye, 2006), notamment pour les composts (Annabi 

et al., 2011). L’augmentation de ce paramètre dépend également de la texture du sol, les effets les plus marqués 

ayant été constatés sur des sols argileux et limoneux (Aggelides et Londra, 2000 ; Annabi et al., 2011) bien 

qu’aux fortes doses, les différences entre types de sols soient moins soulignées (Abiven et al., 2009). 

En période de croissance active de la culture, une augmentation même transitoire de la stabilité structurale du 

sol se montre très intéressante, car elle permet une amélioration des facteurs de croissance qui contrôlent le 

développement de la plante (Debosz et al., 2002). Enfin, l’augmentation de ce paramètre peut également (i)

réduire le risque de transfert de phosphore vers les milieux aquatiques en raison de la protection de cet élément 

assurée dans des macroagrégats plus stables (Wortmann et Shapiro, 2008) ; (ii) améliorer la porosité du sol du 

fait de l’obtention d’un meilleur état d’agrégation, associé à la présence d’une large gamme de pores inter- et 

intra-agrégats dont l’interconnexion assure une meilleure circulation des flux d’eau (Bronick et Lal, 2005). 

Figure 1.43 : Influence de l’apport de différentes doses 
de composts sur la conductivité hydraulique et la teneur 
en eau d’un sol limoneux (Aggelides et Londra, 2000).
c0, c75, c150 et c300 : doses de composts apportées en m3.ha-1.



CHAPITRE 1 : Synthèse bibliographique 

~ 54 ~ 

L’augmentation significative de la macroporosité constatée après un apport de PRO (Pagliai et al., 2004) est 

due non seulement au meilleur état d’agrégation du sol, mais est également favorisée par la stimulation de 

l’activité lombricienne au travers des épandages répétés (Leroy et al., 2008). De ce fait, l’effet positif des 

apports de PRO sur la porosité est à l’origine d’une augmentation de la capacité d’infiltration du sol et de la 

conductivité hydraulique à saturation (Celik et al., 2004 ; Haynes et Naidu, 1998), bien que l’importante 

variabilité spatiale de cette dernière ne rende difficile la mise en place d’études précises la concernant (Khaleel 

et al., 1981). De plus, une augmentation de la capacité de rétention en eau du sol a été observée après des 

apports réguliers de PRO et notamment de boues et de composts (Celik et al., 2004) et attribuée à (i)

l’accumulation de matière organique fraîche (donc non décomposée) vu que l’effet se dissipe de façon 

progressive avec la décomposition de la MO dans le sol (Camberato et al., 2006) ; (ii) la texture du sol, avec 

une augmentation de la teneur en eau à la capacité de rétention plus marquée que celle au point de flétrissement 

pour des sols à texture fine et inversement pour ceux à texture grossière (Khaleel et al., 1981). Aggelides et 

Londra (2000) montrent en outre que l’augmentation de la teneur en eau d’un sol limoneux suite à des apports 

de composts est proportionnelle à la dose épandue bien qu’associée à une diminution de la conductivité 

hydraulique (Figure 1.43). Certains auteurs montrent enfin l’absence d’influence d’apports d’effluents 

d’élevage sur la capacité de rétention en eau du sol (Haynes et Naidu, 1998).  

Une diminution de la masse volumique apparente (rb) du sol est 

usuellement constatée dans la littérature suite à l’apport de PRO. 

Celle-ci est essentiellement liée à (i) l’effet de dilution engendré 

par le mélange de la fraction minérale du sol avec des molécules 

organiques moins denses (Haynes et Naidu, 1998) ; (ii)

l’augmentation de la porosité du sol. Cette baisse de rb est 

particulièrement marquée lors de l’incorporation de doses élevées 

de composts de fumier ou de boues notamment (> 75 T MS.ha-1)

(Wong et al., 1999) et finalement peu soulignée lors d’apports 

répétés à long terme de quantités de composts inférieures à 

20 T MS.ha-1 (Arthur et al., 2011; Chalhoub et al., 2013). 

De plus, la littérature fait parfois état d’une relation de proportionnalité entre la rb et la dose de PRO épandue 

sur sol limoneux (Aggelides et Londra, 2000), l’effet de cette dernière pouvant même prévaloir sur celui lié 

aux différences entre PRO (Hemmat et al., 2010). En outre, certains travaux mettent en évidence la présence

d’une régression linéaire entre la teneur en matière organique d’un sol concerné par des apports croissants de 

PRO et sa rb, bien que l’estimation soit de moins en moins précise au fur et à mesure que la teneur en MO du 

sol diminue (Bhogal et al., 2011; Haynes et Naidu, 1998) (Figure 1.44). 

Enfin, les apports de PRO semblent permettre la mise en place des opérations culturales dans une gamme de 

teneur en eau du sol plus élevée au travers de la diminution de la résistance à la pénétration et de la compaction 

du sol engendrée sur des parcelles amendées (Edwards, 2010; Hemmat et al., 2010). 

Figure 1.44 : Relation entre masse volumique 
apparente et teneur en MO sur des sols ayant reçu des 
apports croissants de fumier (Haynes et Naidu, 1998).
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Propriétés biologiques 

Le sol comporte une grande diversité d’organismes vivants (animaux, végétaux, champignons, bactéries, 

etc…) qui, bien qu’abondants, ne représentent qu’une faible proportion de la matière organique du sol et dont 

le nombre diminue avec la profondeur et principalement selon la distribution du carbone organique aisément 

assimilable. Ils sont pourtant les principaux acteurs du fonctionnement du sol en contribuant de manière directe 

et/ou indirecte (i) à la fertilité physico-chimique des sols (fonctionnement des cycles du C, N, P, stabilité 

structurale, porosité, lutte contre l’érosion) ; (ii) à la fertilité biologique des sols (protection des cultures) ; (iii)

au devenir des polluants dans les sols et dans les compartiments de la biosphère pouvant être associés à une 

contamination (atmosphère et hydrosphère notamment). 

Les conclusions de la bibliographie indiquent que l’apport de PRO engendre une augmentation de la biomasse 

microbienne du sol au travers non seulement d’une stimulation de la microflore indigène suite à un apport de 

carbone (Pérez-Piqueres et al., 2006) mais également de la présence de micro-organismes dans les PRO (Ros 

et al., 2006). Les effets des composts sont en général les plus persistants, de par le relargage progressif des 

nutriments après décomposition de leur MO (Bastida et al., 2012), et les études s’accordent sur la présence 

d’un impact d’autant plus marqué que la dose d’apport est grande (Balota et al., 2012). De plus, l’épandage 

répété de PRO n’a pas systématiquement d’effet sur la diversité structurale (nombre et type d’espèces), 

fonctionnelle (population impliquée dans une fonction donnée) et métabolique (capacité à utiliser certains 

substrats) des communautés microbiennes du sol, les résultats des travaux scientifiques étant relativement 

hétérogènes à ce sujet (Poulsen et al., 2013 ; Ros et al., 2006 ; Vieublé-Gonod et al., 2009). Enfin, un impact 

positif des PRO a été souligné concernant l’activité globale de la biomasse microbienne du sol en surface, avec 

une stimulation de la respiration basale qui peut atteindre un facteur 9 en comparaison d’un sol non amendé 

(Bastida et al., 2007), et sur les activités enzymatiques dont l’augmentation peut être ou non corrélée avec celle 

de la biomasse microbienne (Franco-Otero et al., 2011). 

Toutefois, dans le cas où l’activité des micro-organismes du sol est stimulée, une accumulation de molécules 

hydrophobes peut être engendrée et conduire à une amélioration de la stabilité structurale du sol, du fait de la 

résistance à l’éclatement conférée aux agrégats et d’une diminution de la vitesse de pénétration de l’eau dans 

ces derniers. En contrepartie, une baisse de la conductivité hydraulique, de la porosité et de la capacité de 

rétention en eau du sol est généralement observée (Liu et Haynes, 2011). 

Les résultats du faible nombre de travaux traitant des impacts des PRO sur la faune du sol sont finalement 

contrastés, avec, le plus souvent, soit une stimulation (Bulluck et al., 2002 ; Butt, 1999) soit une absence d’effet

(Hu et Qi, 2010 ; Treonis et al., 2010) sur l’abondance et la diversité (structurale fonctionnelle et métabolique) 

des populations de lombrics, acariens et nématodes du sol. 

Certains produits résiduaires organiques possèdent en outre la faculté de protéger certaines plantes contre les 

maladies, au travers notamment de la stimulation de la microflore du sol et de l’apport de substances 

antagonistes des pathogènes (Litterick et al., 2004). La matière organique des composts a en effet été désignée 
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par Bonanomi et al. (2007) comme étant la plus suppressive, avec plus de 50 % de cas où l’apport a généré 

une protection effective des cultures, cette dernière étant parfois absente suite à l’épandage du même produit 

non composté. Néanmoins, dans certains cas, les PRO peuvent également représenter un danger pour les 

plantes en étant à l’origine d’effets phytotoxiques (Griffin et Hutchinson, 2007) ou en influençant négativement 

la croissance de la culture au travers du pH et de la salinité du sol (Brinton et al., 2005). Enfin, bien que 

l’influence de l’apport de PRO sur le développement des populations d’adventices dans les champs semble 

négligeable (Cook et al., 2007), l’azote libéré par ces derniers semble pouvoir favoriser davantage les 

adventices que la culture en place dans certains cas (Blackshaw et al., 2005). 

Principaux contaminants contenus dans les PRO 

Bien que les apports de PRO comportent de nombreux bénéfices pour les propriétés physico-chimiques des 

sols au travers des valeurs amendantes et fertilisantes qu’ils possèdent, ils induisent également des risques pour 

l’environnement, la santé humaine et la qualité des aliments au travers du transfert des contaminants minéraux, 

organiques et biologiques contenus dans les PRO dans les différents compartiments de la biosphère. 

Présents principalement sous formes (i) soluble à l’eau ; (ii) échangeable ; (iii) lié à la MO, les Éléments Traces 

Métalliques (ETM) le plus souvent quantifiés dans les PRO (arsenic, cadmium, chrome, cuivre, plomb, 

mercure, nickel, sélénium et zinc) sont contrôlées par les réglementations en vigueur pour les boues d’épuration 

(arrêté du 08/01/1998 et NF U44-095) et les amendements organiques (NF U44-051). 

Du fait des rejets anthropiques, les ETM sont souvent retrouvés en quantités non négligeables dans les eaux 

usées urbaines et, par conséquent, dans les boues de STEU, bien que leurs concentrations soient dépendantes 

des traitements qui leur sont appliqués (Andrés et al., 2011). Entre 1992 et 2009, une diminution globale des 

teneurs en ETM retrouvées dans les boues urbaines (sauf Cu) est observée et particulièrement marquée pour 

Cd, Cr, Hg et Pb (Tableau 1.5). Les teneurs en ETM d’une grande majorité de boues sont de plus inférieures 

aux seuils réglementaires fixés par l’arrêté du 08/01/1998 et témoignent d’une amélioration généralisée de la 

qualité des boues de STEU concernant ce paramètre (Tableau 1.5) (SOGREAH, 2007 ; ESCo, 2014b). Il est 

de plus souvent montré dans la littérature que le traitement physico-chimique appliqué n’a pas réellement 

d’influence sur le contenu en ETM des boues, contrairement à la qualité de l’eau entrant dans la station 

d’épuration (Tu et al., 2012). Néanmoins, les concentrations en ETM dans les boues de STEU sont souvent 

supérieures à celles initialement présentes dans les sols, conduisant à une augmentation du contenu en ETM 

du sol après épandage (Smith, 2009). 

De plus, le fait que l’alimentation des élevages soit souvent complémentée en Cu et Zn engendre des teneurs 

supérieures aux seuils réglementaires retrouvées dans les effluents pour ces deux éléments (SOGREAH, 2007). 
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Les traitements biologiques affectent quant à eux non seulement les teneurs en ETM des PRO mais également 

leur spéciation du fait de modifications apportées au pH et à la composition de la MO du sol. En effet, alors 

qu’un phénomène d’accumulation des métaux est souvent constaté après méthanisation (Andrés et al., 2011),

le compostage induit généralement (i) une 

diminution des teneurs en ETM dans les 

boues, du fait d’un phénomène de dilution 

induit par le mélange de cette dernière avec 

un coproduit moins chargée (Ughetto, 2012) ;

(ii) une concentration des ETM induite par la 

minéralisation de la MO des composts de 

biodéchets et déchets verts mais dont la 

qualité répond généralement aux exigences de la norme NF U44-051 (Zdanevitch, 2012). Le compostage 

engendre en outre une augmentation de la complexation des métaux avec la MO stabilisée, réduisant la mobilité 

et la phytotoxicité des ETM de façon croissante avec le degré de maturité du compost (Smith, 2009). 

Nous pouvons également noter qu’entre 1997 et 2010, une baisse des teneurs en ETM est généralement 

observée dans les boues compostées, hormis pour Cu et Zn dont les concentrations sont encore souvent 

supérieures à celles fixées par la norme NF U44-095 (Tableau 1.6) (ESCo, 2014b). 

Les PRO d’origine urbaine sont également susceptibles de contenir des contaminants organiques (Olofsson et 

al., 2012), comme les Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques (HAP) et les PolyChloroBiphényles (PCB), 

polluants ubiquistes dont la majorité des émissions est d’origine anthropique et dont la principale voie 

d’exposition pour les humains est représentée par l’alimentation (Domingo et Bocio, 2007 ; Srogi, 2007). 

Leurs teneurs dans les PRO sont toutefois réglementées en France, contrairement à de nombreux autres 

contaminants organiques qui y sont également quantifiés, comme les PolyChloroDibenzo-p-Dioxines/Furanes 

(PCDD/F), les retardateurs de flamme (PolybromoDiphénylEthers (PBDE) et TétraBromoBisPhénol A 

Tableau 1.5 : Évolution des teneurs moyennes en ETM retrouvées dans les boues 
de STEU épandues en France entre 1992 et 2009 (ESCo, 2014b). 

Tableau 1.6 : Évolution des teneurs moyennes en ETM 
retrouvées dans les composts de boues de STEU 

épandus en France entre 1997 et 2010 (ESCo, 2014b).



CHAPITRE 1 : Synthèse bibliographique 

~ 58 ~ 

(TBBPA), par exemple), les tensioactifs (alkylphénols, nonylphénols), les plastifiants ou encore les pesticides. 

Un consensus est établi dans la littérature, selon lequel les boues de STEU sont des media de choix pour un 

suivi des évolutions des teneurs en polluants organiques, car elles sont le reflet des activités anthropiques et 

permettent la mise en évidence de tendances généralement à la baisse pour de nombreuses molécules dont les 

PCB et PCDD/F, notamment suite à leur interdiction ou restriction croissante depuis ces trente dernières années 

(Olofsson et al., 2012 ; Zennegg et al., 2013). 

De plus, la France étant le quatrième consommateur mondial de médicaments, le suivi des concentrations en 

composés pharmaceutiques dans les PRO est en plein boom depuis la dernière décennie, notamment dans les 

boues de STEU et les effluents d’élevage, du fait que les résidus médicamenteux sont essentiellement excrétés 

dans les selles et les urines et peuvent ensuite être transférés dans l’environnement, et particulièrement dans 

les milieux aquatiques, après épandage sur les sols (Heberer, 2002). 

Au travers de leur utilisation croissante dans de nombreux procédés de fabrication et des risques écotoxiques 

que peut présenter leur transfert des PRO vers les différents compartiments de l’écosystème, les nanoparticules, 

retrouvées notamment dans les boues de stations d’épuration, font l’objet d’études récentes. Celles-ci n’ont 

pour l’instant souligné qu’un risque marginale pour les sols sur lesquels ont été épandus ces PRO, bien que 

leur implication environnementale ne soit pas encore complètement connue à l’heure actuelle (Gottschalk et 

al., 2013 ; Keller et Lazareva, 2014). 

Enfin, les excréments pouvant être une source d’agents pathogènes notamment pour l’animal et l’homme, leur 

présence dans les effluents d’élevage et les boues de STEU est particulièrement étudiée. Les principaux agents 

biologiques pathogènes retrouvés dans les PRO à partir des travaux effectués jusqu’à présent comportent (i)

les bactéries, avec les Salmonella et les Escherichia coli ; (ii) les parasites, avec les helminthes et les 

protozoaires ; (iii) les virus, avec le rotavirus et le norovirus ; (iv) les prions (Sidhu et al., 2001 ; Sidhu et Toze, 

2009). Les traitements biologiques appliqués aux PRO (compostage, méthanisation, chaulage) rendent 

généralement inactifs la plupart des agents pathogènes et notamment les formes végétatives des bactéries, du 

fait de l’hygiénisation assurée principalement par la montée en température lors du processus de dégradation 

de la MO. Toutefois, la difficulté à maintenir des valeurs optimales concernant les paramètres de 

fonctionnement de ces processus, comme par exemple ceux du compostage, en tout point de l’andain, peuvent 

induire un risque de développement de certaines bactéries dans le produit (Wichuk et McCartney, 2007). 
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Conclusion 

L’intensification récente de la fertilisation des sols agricoles, matérialisée notamment au travers de 

l’utilisation excessive d’engrais azotés synthétisés par le procédé Haber-Bosch à partir de 1950, a 

engendré une surabondance problématique des formes réactives de l’azote à l’échelle du globe, qui échappe 

dans une large mesure à l’intention initiale et provoque une fertilisation involontaire des milieux naturels. 

L’Union européenne est l’illustration de cet emballement avec des apports anthropiques d’azote qui 

représentent cinq fois ceux issus des processus naturels, bien qu’une légère diminution des pertes 

azotées des terres arables soit observée depuis la fin des années 1990. Celle-ci est le fruit des avancées réalisées 

en termes d’agriculture raisonnée et de la mise en œuvre d’une politique gouvernementale européenne de plus 

en plus stricte concernant la lixiviation des nitrates, reconnue comme étant la destination principale du surplus 

azoté issu de l’agriculture. La pollution des eaux douces et souterraines européennes par les nitrates est 

principalement réglementée par la Directive Nitrates (91/676/CEE), qui enjoint les états membres à désigner 

des zones vulnérables et a permis, en l’espace de 20 ans, de réduire non seulement les pertes de nitrates des 

sols agricoles mais également les émissions de NH3, N2O ou NOX, par effets synergiques. 

Près de 70 % de la SAU de territoire national est classée en zone vulnérable à la pollution nitrique 

et fait l’objet de la mise en place de programmes d’actions dans le cadre de la Directive Nitrates. 

Les nombreuses mesures prises semblent ainsi avoir un impact positif sur la diminution des teneurs en nitrates 

dans les eaux de surface françaises, mais bien plus difficilement visible sur celles des eaux souterraines, compte 

tenu des vitesses de migration de l’eau dans le sol et la zone saturée. 

Le suivi de la contamination nitrique des eaux en Alsace est d’autant plus important que la nappe 

d’Alsace, qui permet d’assurer 75 % des besoins en eau potable de la région, est une ressource 

naturelle particulièrement vulnérable du fait de sa faible profondeur et sensible aux pollutions générées par les 

activités anthropiques. Finalement, bien qu’une légère amélioration globale de la qualité de la nappe phréatique 

puisse être caractérisée depuis 1991, des efforts restent à poursuivre pour aboutir à une gestion adaptée des 

terres agricoles sur l’ensemble du territoire de la région permettant de reconquérir le bon état de la nappe et 

d’améliorer subséquemment celui de l’eau potable, notamment dans le Haut-Rhin où 17 % de la population 

est encore desservie par une eau dont la teneur moyenne en nitrates était supérieure à 25 mg NO3
-.L-1 en 2014. 

En plus des risques associés aux rejets des formes réactives de l’azote dans l’environnement, la 

fertilisation excessive à l’aide d’engrais minéraux provoque à terme une diminution des teneurs en 

matière organique des sols ayant des conséquences néfastes sur les propriétés des sols et les émissions de gaz 

à effet de serre. La valorisation en agriculture des déchets d’origine agricole, urbaine et industrielle, dont le 

tonnage annuel s’élève à environ 800 Mt, s’est par conséquent dévelopée avec, en 2011, 26.5 % de la surface 
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des grandes cultures concernée par des épandages de PRO dont 10 % d’origine non agricoles (déchets urbains, 

boues de STEU, etc…).

Les caractéristiques physico-chimiques des PRO dépendent de leur origine, du type de matière 

première les constituant et du ou des (post-) traitement(s) appliqué(s) ou non à ces derniers avant 

leur épandage sur les sols agricoles. Elles influencent donc leur valeur fertilisante azotée, qui distingue une 

fourniture directe importante en azote liée à la minéralisation à court terme de la MO rapidement décomposable 

des PRO peu stables (boues urbaines par exemple), de celle à moyen/long terme des PRO dont la MO est 

stabilisée par un processus tel que le compostage (Tableau 1.7). L’efficience de l’azote apporté par le PRO 

peut cependant largement décroître du fait de pertes d’azote réactif du sol par volatilisation et lixiviation. 

Celles-ci impactent négativement l’économie de l’exploitation agricole et l’environnement et sont influencées 

par les propriétés de la MO du PRO (Tableau 1.7), les conditions climatiques et les pratiques culturales du site, 

bien qu’il soit possible de limiter les risques en raisonnant la dose et la période d’apport.

Chaque PRO possède également une valeur amendante spécifique dont la caractérisation est 

ordinairement réalisée au travers de l’étude du potentiel de minéralisation du carbone organique 

ou par la détermination de sa valeur d’ISMO, toutes deux opérées à partir d’analyses effectuées au laboratoire. 

Il est souligné dans la littérature que les épandages répétés de PRO, et notamment ceux dont la MO est 

stabilisée, engendrent une augmentation du stock de matière organique humifiée du sol, qui se minéralise 

progressivement. Les composts sont reconnus comme étant les matières organiques exogènes les plus efficaces 

pour augmenter durablement les stocks de carbone des sols agricoles (Tableau 1.7).

La double valeur agronomique des PRO impacte également les propriétés physiques (stabilité 

structurale, rb, conductivité hydraulique, etc…), chimiques (pH, CEC, etc…) et biologiques 

des sols concernés par des épandages répétés. Soulignés dans le Tableau 1.7, ces effets sont constamment 

positifs sur les propriétés du sol dans le cas d’apport de composts dont la MO est stabilisée et généralement 

plus contrastés dans le cas de PRO dont la MO est rapidement décomposable, comme les boues brutes de 

STEU ou les digestats de méthanisation. Il faut également noter que la mise en évidence de l’efficacité d’un 

PRO est d’autant plus significative que le niveau initial de la propriété considérée est faible.

Les effets bénéfiques des apports de PRO peuvent toutefois être contrebalancés par le risque de 

transfert, dans les différents compartiments de la biosphère, des contaminants minéraux, 

organiques et biologiques qu’ils contiennent. Du fait des rejets anthropiques, la présence d’ETM, d’HAP, de 

PCB, de composés pharmaceutiques et d’agents pathogènes est souvent soulignée, notamment dans les boues 

de STEU, et à des concentrations supérieures à celles initialement présentes dans les sols, conduisant à une 

augmentation du contenu en contaminants du sol après épandage. La gestion des apports de PRO doit ainsi 

être raisonnée de manière précise pour atteindre le meilleur compromis permettant de maximiser les effets 

bénéfiques des apports tout en limitant les effets néfastes pour l’homme et l’environnement.
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Tableau 1.7 : Caractérisation de la valeur fertilisante et amendante des principaux types de PRO valorisés en agriculture, de l’influence de leurs épandages répétés sur les propriétés physiques, 
chimiques et biologiques des sols agricoles et des effets environnementaux associés concernant la volatilisation et la lixiviation des formes réactives de l’azote et du phosphore (ESCo, 2014b).

Cellules blanches : effets généralement observés à court terme ; Cellules grises : effets généralement observés à long terme
+ : effet positif ; -: effet négatif ; 0 : pas d’effet ; e : effet négligeable.
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CHAPITRE 2. 
2 ESSAI AGRONOMIQUE ET DISPOSITIFS DE MESURE 

Présentation du site expérimental et description du sol étudié 

Présentation générale et objectifs de la plateforme expérimentale 

a plateforme expérimentale de l’INRA de Colmar permet, depuis 2000, l’étude des impacts de 

l’épandage agricole de produits résiduaires organiques sur la qualité des sols, des eaux et des cultures. 

L’expérimentation, conduite dans des conditions voisines des pratiques agricoles locales et sans

irrigation, est implantée sur une parcelle du domaine expérimental agronomique et viticole de l’INRA de 

Colmar (68, X = 48.059260, Y = 7.327959), d’une surface utile de 2.24 ha, orientée est-ouest, plane à déclivité 

faible à nulle (Image 2.1). Cette parcelle, homogène et naturellement bien drainée, repose sur des limons 

profonds caractéristiques de la zone pédoclimatique (§ 2.1.2).

La plateforme fait partie d’un réseau d’expérimentations coordonné par l’INRA de Grignon et reconnu depuis 

2007 comme Observatoire de Recherche en Environnement « Produits Résiduaires Organiques » (ORE PRO) 

par l’INRA et labellisé en tant que Système d’Observation et d’Expérimentation pour la Recherche en 

Environnement (SOERE) par l’Alliance nationale de recherche pour l’Environnement (AllEnvi) depuis 2010. 

Depuis 2013, le SOERE-PRO est un réseau de quatre sites principaux complémentaires (Qualiagro en Ile de 

France, plateforme PRO’spective de Colmar en Alsace, EFELE en Bretagne, Site de La Mare à la Réunion) 

qui partagent un même cahier des charges et sont instrumentés de la même manière (stations météorologiques, 

pluviomètres, plaques lysimétriques, tensiomètres, capteurs de teneur en eau, chambres de mesure d’émission 

de gaz, etc...) et trois sites associés (La Bouzule en Lorraine, Couhins en Aquitaine, Gampéla au Burkina Faso) 

(Annexe 2.A). Ces sites, conçus à l’échelle de la parcelle, permettent de mesurer, depuis plus de 15 ans pour 

certains, l’évolution sur le long terme des différents compartiments (sol, plante, eau, air, PRO) d’un 

agrosystème soumis à épandage. Ils permettent ainsi de répondre de manière exhaustive aux questions posées 

par le recyclage agricole des PRO et notamment concernant leurs effets sur les agrosystèmes, prenant en 

compte la nécessité d’une échelle de temps longue imposée par les pratiques d’apports, pour préciser des effets 

positifs ou négatifs, dans une optique d’évaluation coûts-bénéfices et d’amélioration des pratiques agricoles.

L 
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Figure 2.1 : Plan du dispositif longue durée de plein champ de la plateforme expérimentale de l’INRA Colmar.

Image 2.1 : Vue satellite de l’unité expérimentale de l’INRA Colmar avec la mise en évidence en 
rouge de l’essai principal, des cases lysimétriques et de la station météorologique (24/06/2010).
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2015 

Figure 2.2 : Rotations culturales mises en place sur les parcelles du dispositif expérimental de 2001 à 2015.

Le dispositif expérimental de la plateforme PRO’spective comprend un essai central partagé en deux sous-

essais de type « bloc Fischer » à quatre blocs, et deux essais adjacents sans répétition (Figure 2.1). Chacune 

des parcelles élémentaires fait 10 m de longueur et 9 m de largeur pour permettre l’utilisation des matériels de 

grande culture, soit 90 m2 de surface brute. Des bordures cultivées, de mêmes dimensions, et des allées 

enherbées, de 6 m de largeur, isolent chaque parcelle élémentaire. L’ensemble du dispositif couvre 2.016 ha.

Deux facteurs sont étudiés sur le dispositif, le principal étant le type de PRO épandu tous les deux ans. Il 

comporte six modalités avec (i) une boue urbaine déshydratée (BOUE) ; (ii) la même boue urbaine compostée 

avec des déchets verts (DVB) ; (iii) un compost de biodéchets issus d’une collecte sélective de la FFOM 

(BIO) ; (iv) un fumier de bovin (FUM) ; (v) le même fumier de bovin composté (FUMC) ; (vi) un témoin sans 

apport de PRO (TEMOIN). Ce premier facteur est croisé avec un second correspondant à la complémentation 

minérale azotée (engrais) qui subdivise par conséquent l’essai en deux sous-essais, avec le premier sans 

complémentation minérale azotée, ce qui permet de discriminer les différents PRO épandus en évaluant et en 

comparant leur valeur agronomique. Le second sous-essai permet de se positionner en conditions normales 

d’utilisation des PRO, proches des pratiques agricoles, soit dans des conditions de fertilisation a priori

similaires et optimales pour la croissance de la culture dans les différents traitements. Ce dispositif permet 

d’étudier les impacts environnementaux éventuels liés à la présence de micropolluants dans les PRO épandus. 

Les dosages de micropolluants (ETM et CTO) dans les sols et les cultures sont réalisés uniquement sur le 

second sous-essai. À noter que la complémentation minérale est ajustée selon le coefficient apparent 

d’utilisation de l’azote de chaque PRO et le calcul du bilan prévisionnel d’azote dans les sols. Deux dispositifs 

annexes sont également associés à la plateforme expérimentale avec d’une part six parcelles élémentaires sans 

complémentation minérale mais concernées par les apports de PRO et maintenues en sol nu pour évaluer 

l’impact des seuls apports organiques sur la qualité des sols et des eaux (Figure 2.1). Trois parcelles en sol nu 

(BOUE, DVB et TEMOIN) sont concernées par ce travail de thèse et ont été instrumentées avec du matériel 

de suivi hydrodynamique (§ 2.4). D’autre part, six parcelles élémentaires avec apports d’engrais sont cultivées 

sans épandage de PRO mais avec rotation de la complémentation minérale (parcelles N sur la Figure 2.1). 

Chaque année, deux parcelles ne sont pas fertilisées en azote minéral et sont destinées à évaluer la fourniture 

en azote du sol, sans PRO ni engrais, une année donnée. 

Concernant les cultures, une succession maïs grain–blé d’hiver–betterave sucrière–orge de printemps 

brassicole est mise en place depuis 2001 (Figure 2.2). Son choix repose sur la diversité et la représentativité 

régionale des cultures et des produits transformés issus des récoltes. Seule l’orge brassicole n’est pas 

représentative des pratiques régionales, car elle n’entre pas dans les rotations alsaciennes, mais son 

implantation sur l’essai est liée au partenariat développé avec les Brasseries Kronenbourg au niveau de 

l’évaluation de la valeur technologique des cultures.
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Outre l’instrumentation des parcelles en sol nu, détaillée au § 2.4.2, 18 parcelles élémentaires sont équipées, 

de 3 bougies poreuses SPS 200 depuis 2001 (Figure 2.1). Composées d’une céramique (Ø 63 mm) fixée à 

l’extrémité d’une canne PVC creuse (Figure 2.3-A), elles permettent de prélever la solution du sol à une 

profondeur donnée pour suivre la qualité de l’eau susceptible de rejoindre la nappe phréatique. Le prélèvement 

s’effectue en appliquant une succion créée dans la canne à l’aide d’une pompe à vide (PAV 2000), forçant la 

circulation de l’eau contenue dans le sol à travers la céramique vers l’intérieur de la canne. Au bout de 48 h 

l’eau contenue dans la canne peut être transférée vers un flacon de collecte au moyen d’une pompe à pression. 

Ces bougies poreuses sont implantées à environ 140 cm de profondeur (Figure 2.3-A) sur 6 parcelles en sol 

nu, 6 parcelles cultivées avec azote minéral et 6 parcelles cultivées sans azote minéral (bloc 4, cf. Figure 2.1). 

Trois bougies poreuses sont également implantées à 100 cm de profondeur dans chacune des 6 parcelles 

cultivées avec complément azoté minéral du bloc 4 (Figure 2.1).

De plus, en novembre 2009, les 6 parcelles cultivées avec complémentation en azote minéral du bloc 1 (Figure 

2.1) ont été chacune équipée de deux plaques lysimétriques de surface 25x25 cm, installées à 45 cm de 

profondeur (Figure 2.3-B) pour permettre le prélèvement de l’eau drainée sous l’horizon labouré.

Enfin, six cases lysimétriques complètent le dispositif expérimental de plein champ et doivent notamment 

permettre de décrire plus finement les flux d’eau à travers un sol supposé identique à celui des parcelles de la 

plateforme. Également étudiées dans le cadre des travaux de thèse, les caractéristiques du sol des cases 

lysimétriques et les évolutions chronologiques concernant leur instrumentation sont détaillées au § 2.5. 

Caractéristiques du sol 

La plaine d’Alsace est un fossé rhénan qui s’est effondré à l'Oligocène séparant ainsi 2 massifs montagneux : 

les Vosges et la Forêt Noire. La plaine du Rhin, aujourd'hui constituée d'alluvions carbonatées d'origine alpine, 

a ensuite subi plusieurs transgressions marines au Nord d'abord puis au Sud. À la fin du Tertiaire et au début 

du Quaternaire, le soulèvement des Vosges et de la Forêt Noire a eu deux effets : (i) d'une part, il a entraîné 

plusieurs phases de plissement et d'érosion du Jura et du Sundgau, qui était alors un plateau calcaire, mais 

également le relèvement du cours du Rhin qui rejoint alors la Saône via l'actuelle vallée du Doubs. L'érosion 

Figure 2.3 : Bougie poreuse SPS 200-63 et lysimètres à mèches instrumentant certaines parcelles du dispositif de plein champ.

A B
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intense ayant lieu à cette époque est à l'origine de la formation 

du cailloutis du Sundgau ; (ii) d'autre part, il provoque 

l'amplification du système de failles en bordure du fossé 

rhénan qui conduit à la création de plusieurs champs de 

fractures : Saverne, Ribeauvillé et Guebwiller notamment 

(ARAA, 2012). Par la suite, l'affaissement du fossé rhénan au 

Quaternaire donne au Rhin son cours actuel. Les formations 

rhénanes sont progressivement dessalées. Enfin, les dépôts de 

lœss ont lieu durant les périodes glaciaires du Quaternaire et 

masquent totalement ou en partie les formations 

sédimentaires en place. Aujourd’hui, le relief est décomposé 

d’Ouest en Est en 3 grands ensembles géographiques avec (i)

le plateau lorrain ; (ii) la montagne des Vosges et du Jura ;

(iii) le fossé rhénan. Ceux-ci sont subdivisés en huit Grands 

Domaines Morphologiques (GDM, cf. Figure 2.4) et 38 Petits 

Domaines Morphologiques (PDM, cf. Annexe 2.B). 

Le sol étudié dans le cadre de ce travail (localisé par la flèche 

rouge sur la Figure 2.4 et en Annexe 2.B) se situe en bordure 

de la plaine du Rhin, cette dernière constituant plus de 2/3 des 

sols d’Alsace. Il fait en effet partie des sols issus des levées limoneuses d’apport éolien (PDM 11, 

cf. Annexe 2.B) et plus précisément de l’Unité Cartographique de Sols (UCS) dénommée « sols bruns calcaires 

limoneux profonds sur lœss ». UCS la plus représentée en Alsace, celle-ci s’étend sur 74 905 ha soit environ 

9% de la surface des sols de la région (ARAA, 2012). 

La réalisation d’une description morphologique du solum de trois parcelles du site expérimental (Bloc 4 T101, 

T102 et T105) a été effectuée en mai 2005 (sous implantation de maïs, cf. Figure 2.2) par deux pédologues 

(J.P. Party et D. Leclercq). Elle a permis la caractérisation du profil de sol au travers de la mise en évidence 

de cinq horizons de référence sur la profondeur 0–200 cm et sa conceptualisation et schématisation 

(Annexe 2.C) sous la forme d’un solum-concept visible sur la Figure 2.5. 

Le premier horizon, dénommé LAca (0–30 cm), correspond à l’horizon soumis au travail du sol (L) et dont la 

morphologie et le fonctionnement sont par conséquent périodiquement artificialisés par les pratiques agricoles 

du dispositif expérimental. Situé à la partie supérieure du solum, cet horizon comporte également un mélange 

de matières organiques et minérales qui forme un complexe stable et présente une structure grumeleuse à 

polyédrique. Le complexe argilo-humique est saturé, principalement par Ca2+ (horizon Aca biomacrostructuré ;

Baize et Girard, 2008) (§ 3.2.1.1.A). Sur 30–60 cm, nous retrouvons un horizon A biomacrostructuré situé 

directement sous le précédent ainsi qu’un horizon structural S calcaire (Sca) qui est également constaté sur 

60–120 cm. Ce dernier met en évidence le processus de brunification en lien avec l’altération des minéraux 

primaires, se traduisant par une structuration pédologique généralisée et une couleur différente de celle du 

Figure 2.4 : Les huit grands domaines 
morphologiques des sols d’Alsace (ARAA, 2012).
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Figure 2.5 : Solum-concept et mise en évidence des horizons de référence composant le profil 0-200 cm d’une parcelle du site expérimental.

matériau parental. Le complexe argilo-humique reste toujours saturé par Ca2+. Sur 120–160 cm, nous 

observons une transition progressive entre l’horizon structural S et un horizon C calcaire (Cca), horizon 

minéral de profondeur n’ayant pas acquis de structuration pédologique généralisée et dont les constituants ont 

subi une fragmentation importante et/ou une certaine altération géochimique dans toute leur masse. Entre 60 

et 160 cm (Sca–SCca), nous constatons (i) de nombreux pseudomycéliums, signes d’une accumulation de 

calcaire matérialisée par la présence de fins filaments blancs ; (ii) des concrétions calcaires, généralement 

appelées « poupées de lœss » et retrouvées dans la partie basse des profils d’accumulation de lœss (Baize, 2004 

; Kaemmerer et al., 1991). Enfin, l’horizon IIDcx marque une discontinuité à la base du solum, avec sa 

composition sablo-caillouteuse en provenance des alluvions de la Fecht. La couche D est en effet 

caractéristique de matériaux durs fragmentés, puis déplacés ou transportés, non consolidés, formant un 

ensemble pseudo-meuble où les éléments grossiers dominent (Baize et Girard, 2008). 

Finalement, le rattachement du sol de cette parcelle, décrite comme homogène et naturellement bien drainée, 

au Référentiel pédologique (Baize et Girard, 2008) est le suivant : « Sol limoneux faiblement argileux à 

limoneux calcaire profond sain sur loess, reposant en profondeur sur alluvions sablo-caillouteuses de la 

Fecht » ou encore « CALCOSOL issu de loess, sur alluvions sablo-caillouteuses de la Fecht ».
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Figure 2.6 : Typologie des boues produites dans le Haut-Rhin en 2014 (SMRA, 2014).

Caractéristiques des Produits Résiduaires Organiques épandus 

En 2014, les 79 ouvrages d’épuration collectifs du Haut-Rhin ont déclaré une production globale de 15 155 

tonnes de matière sèche de boues, dont 7 types se partagent principalement le paysage (Figure 2.6). La part 

des boues destinées à être valorisées en agriculture prend de plus en plus d’importance au fil des années et 

représente actuellement plus de la moitié du devenir des boues produites dans le Haut-Rhin (Figure 2.7)

(SMRA, 2014). 

Le PRO BOUE épandu sur la plateforme depuis 2001 (8 apports) 

provient de la station d’épuration de Colmar gérée par le Syndicat 

Intercommunal de Traitement des Eaux Usées de Colmar et 

Environs (SITEUCE) et représente approximativement 20 % de la 

production de matière sèche annuelle départementale. Il s’agit 

d’une boue de station d’épuration urbaine (STEU) activée par 

aération prolongée et déshydratée par centrifugation (Annexe 2.D) 

et qui possède le statut de déchets selon l’arrêté du 08/01/1998 

fixant les prescriptions techniques applicables aux épandages de 

boues sur les sols agricoles. Ce type de boues représente plus de 

40 % du tonnage des productions réalisées en 2014 (Figure 2.6) mais seulement 4 % de celles destinées à 

l’agriculture car près de 90 % de ce tonnage sont compostés avant l’épandage.

Le compost DVB apporté sur les parcelles du site expérimental possède le statut de produit (ou amendement 

organique) selon la norme NF U44-095 rendue d’application obligatoire par arrêté du 18/03/2004. Le compost 

épandu entre 2001 et 2011 (6 apports) est principalement composé de boues de STEU de Colmar, de déchets 

verts, de copeaux et de rafles de maïs et provient d’une station de compostage située à Cernay (68). Le procédé 

de fermentation dure de 4 à 6 semaines et consiste en une aération forcée sans retournement tandis que l’étape 

de maturation est réalisée sous abri durant 2 mois. Un criblage (à 17.5 ou 25 mm selon les années) entre les 

deux phases de compostage est également mis en place et permet de séparer une fraction fine (le compost) 

d'une fraction grossière (le refus de criblage), réintégrée en début de compostage (Annexe 2.D). Le DVB 

épandu en 2013 et 2014 est toujours un mélange de boue de la STEU de Colmar et de déchets verts et rafles 

de maïs, mais provient du biosite des Acacias, plateforme de compostage des déchets organiques de 

Réguisheim (AGRO-LOGIC 68). 

Figure 2.7 : Destination des boues produites 
dans le Haut-Rhin en 2014 (SMRA, 2014).
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Image 2.2 : Procédé de compostage mis en place sur la plateforme de Réguisheim.

Composé d’approximativement 45 % de boues de STEU, 35 % de refus de criblage et 20 % de déchets verts 

(et d’une petite quantité de rafles de maïs en 2013) (Image 2.2-A), un procédé de compostage en andain est 

opéré avec une phase de fermentation (Image 2.2-B) d’une durée de 4 à 6 semaines, qui comporte 2 à 4 

retournements en fonction de la saison (Annexe 2.D). Ces derniers sont déclenchés pour que les différents 

andains aient toujours le même stade d'évolution au moment du criblage (20 mm, cf. Image 2.2-C). Enfin, 

l’étape de maturation (Image 2.2-D) est également réalisée en extérieur, durant au minimum 4 semaines. 

De plus, la valeur amendante et fertilisante des produits résiduaires organiques épandus de 2001 à 2011 (6 

apports) et des deux épandages réalisés au cours des travaux de thèse (02/2013 et 07/2014) est étudiée par 

analyse au laboratoire des principaux critères qui caractérisent leur valeur agronomique (Tableau 2.1), à partir 

de trois prélèvements opérés le jour de l’épandage. Nous constatons en premier lieu l’absence de différence 

majeure dans les valeurs des paramètres agronomiques observés entre les PRO épandus de 2001 à 2014, même 

pour le DVB dont la provenance diffère pourtant à partir de l’épandage 2013. Les teneurs en matière sèche 

(MS) sont approximativement trois fois moins importantes dans le PRO BOUE que dans le DVB, mettant de 

ce fait en avant la texture plus solide de ce dernier et le fait qu’il soit plus concentré et donc plus riche en 

éléments fertilisants (sauf P). 

Les propriétés caractérisant la valeur agronomique de chacun des deux PRO épandus depuis 2001 sont 

cohérentes avec celles retrouvées dans la littérature et explicitées dans la synthèse bibliographique (§ 1.2).

Ainsi, les teneurs en matière organique (carbone organique), azote total et azote minéral sont constamment 

plus importantes dans la BOUE. Des rapports C/N près de deux fois plus élevés sont logiquement observés 

pour le produit DVB, indiquant une dégradation potentiellement lente de la matière organique stabilisée de ce 

compost dans le sol et un enrichissement du pool de matière organique humifiée du sol au cours du temps au 

fur et à mesure des apports effectués. La stabilité du DVB en comparaison de la BOUE est également confirmée 

par les valeurs d’ISMO, calculé selon l’Équation 1-1. Le fait qu’une valeur d’ISMO élevée soit retrouvée pour 

la BOUE épandue en 2014 (≈ ISMO DVB) est expliqué par une probable fermentation des PRO sous la bâche 

les recouvrant durant les 15 jours séparant leur livraison de leur épandage (§ 5.2.1.2). Celle-ci est également 

soulignée par les teneurs en azote minéral et les écarts-types associés aux teneurs en MO, Corg et Ntot, toutes 

plus élevées que celles constatées habituellement (Tableau 2.1).

Les teneurs en macroéléments Ca, K, Mg et Na sont constamment plus élevées dans le DVB, d’un facteur 1.2 

à 2.2, ce qui reste en accord avec les observations réalisées concernant la matière sèche. 
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Tableau 2.2 : Teneurs en ETM retrouvées dans les PRO BOUE et DVB épandus en 2013 et 2014.

La teneur en Cd dosée dans le PRO DVB en 2013 est mise en rouge car < à la LQ de la méthode d’analyse.

Tableau 2.1 : Analyse des différents critères caractérisant la valeur agronomique des PRO BOUE et DVB épandus entre 2001 et 2014.

Sauf mention contraire la valeur de chaque paramètre est donnée en [g.kg-1 MS].
Une moyenne est considérée pour chaque paramètre concernant les six épandages ayant eu lieu entre 2001 et 2011. 

Les écarts-types associés à chaque paramètre sont visibles entre parenthèses.
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Des quantités considérables de phosphore sont également constatées dans la BOUE par rapport au DVB, cet 

élément étant en effet généralement très présent dans les boues de stations d’épuration (Albrecht, 2007). 

La conductivité électrique, utilisée comme diagnostic de salinité des produits organiques, est quant à elle 

également logiquement plus élevée dans un produit non-composté (Said-Pullicino et al., 2007). Enfin, les 

quantités d’azote apportées suite à chaque épandage et calculées à partir des prélèvements de PRO effectués 

le jour de l’apport et de l’analyse des quantités de matière sèche et d’azote total au laboratoire sont finalement 

relativement proches de la dose réglementaire fixée par la Directive Nitrates (170 kg N.ha-1), bien que 

légèrement inférieures pour la BOUE et supérieures pour le DVB (Tableau 2.1).

L’apport de PRO représente également une source exogène de composés potentiellement toxiques pour les 

organismes vivants, si leur concentration dans l’organisme dépasse un seuil de tolérance qui est variable selon 

l’élément et l’espèce vivante (ETM, HAP, PCB notamment). Ainsi, le Tableau 2.2 nous permet de constater 

qu’une majorité d’éléments traces métalliques (sauf As) sont présents en plus grande quantité dans une boue 

de station d’épuration non compostée que dans la même boue ayant été soumis à un procédé de compostage 

avec des déchets verts (DVB). Toutefois, l’ensemble des teneurs retrouvées respecte celles fixées par la norme 

NF U44-095 pour prétendre à la dénomination d’amendement organique pour les composts DVB et de déchets 

selon l’arrêté du 08/01/1998 pour les boues urbaines.
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Contexte climatique 

Chaque année, près de 440 milliards de m3 de précipitations sont en moyenne constatées en France 

métropolitaine avec un éventail très large allant de moins de 600 mm à plus de 2000 mm sur la période 1981-

2010 (Annexe 2.E). Il est ainsi estimé qu’environ (i) 61% des précipitations retournent dans l’atmosphère via 

le phénomène d’évaporation ; (ii) 16% alimentent les cours d’eau ; (iii) 23% s’infiltrent dans le sol et 

alimentent les aquifères. 

Dotée d’un climat semi-continental, la plaine d’Alsace est caractérisée par des hauteurs pluviométriques très 

contrastées et un gradient de l’ordre de 1100 mm.an-1 sur 25 km à l’ouest de Colmar (Figures I et II en 

Annexe 2.F) et dont l’importance n’est retrouvée nulle part ailleurs en France (Sell, 1998). Situé au sein de la 

plaine d’Alsace, Colmar est considérée comme la ville la moins pluvieuse à l’échelle régionale et la seconde à 

l’échelle nationale après Perpignan (BNPA, 2010), avec en moyenne entre 95 et 100 jours de pluie par an et 

finalement moins de 550 mm de pluies constatées annuellement entre 1986 et 2015. La ville bénéficie par 

conséquent d’un microclimat ensoleillé et sec, parfaite illustration de l'effet de fœhn sur le massif des Vosges 

qui limite fortement le niveau des précipitations. 

Les données climatiques utilisées dans le cadre des travaux de thèse ont 

été fournies par une station météorologique Agroclim (Image 2.3), mise 

en place début août 1985, contiguë aux cases lysimétriques et située à 

environ 500 m du dispositif expérimental principal (Image 2.1). Composée 

entre autres d’un pluviomètre, d’un pyranomètre et de thermomètres, elle 

permet une mesure horaire des températures et pluviométries et fournit 

l’ensemble des paramètres (rayonnement global, vitesse moyenne du vent, 

humidité relative moyenne, etc..) qui permettent le calcul journalier d’une 

évapotranspiration de référence (ET0) selon l’équation de Penman-

Monteith détaillée en Annexe 3.A. 

Finalement, au travers des données fournies par la station Agroclim, nous remarquons que les cumuls de 

précipitations sont effectivement parmi les plus faibles de France avec 541 mm constatés en moyenne chaque 

année entre 1986 et 2015. De plus, le caractère continental s'affirme avec une pluviométrie généralement plus 

élevée au printemps-été que le reste de l'année (Figure 2.8-A), notamment du fait de l'activité orageuse. 

Nous constatons également que les précipitations moyennes annuelles observées durant les travaux de thèse 

en 2012, 2013 et 2014 sont constamment supérieures à la moyenne constatée entre 1986 et 2015 et font suite 

à deux années plutôt sèches, avec des précipitations annuelles de seulement 506 et 479 mm en 2010 et 2011 

respectivement (Tableau 2.3). Une situation pluviométrique très favorable est donc observée en 2013 et 2014, 

années principales de l’étude du transport des ions bromures (apportés courant 02/2013, cf. Chapitre 4) et de 

celle de la lixiviation des nitrates suite aux deux épandages effectués (02/2013 et 07/2014, cf. Chapitre 5). En

effet, l’année 2013 est marquée par un printemps très pluvieux (notamment le mois de mai 2013) et un épisode 

exceptionnel de 40.5 mm enregistré le 05/10/2013 (Figure 2.8-A). L’année 2014 est quant à elle caractérisée 

Image 2.3 : Station météorologique du 
dispositif expérimental.
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Tableau 2.3 : Précipitations cumulées et températures moyennes constatées 
annuellement sur le site expérimental de 2010 à 2015 et moyenne 1986–2015. 

Figure 2.8 : Pluviométries cumulées [A] et températures [B] moyennes observées mensuellement en 2013 et 
2014 sur le Domaine de l’INRA Colmar, à partir des données fournies par la station Agroclim.
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par de forts épisodes orageux en été avec des précipitations atteignant 200 mm du 10/07 au 10/08/2014 (Figure 

2.8-A) et finalement une pluviométrie cumulée de 634 mm soit 93 mm de plus que la moyenne annuelle 

constatée entre 1986 et 2015 (Tableau 2.3). Il faut également noter que 2014 est la quatrième année la plus 

pluvieuse depuis la mise en place de la station Agroclim début août 1985, après les années 1999, 2002 et 2004 

où ont été constatées respectivement 754, 807 et 636 mm de pluies cumulées. 

Ces fortes précipitations ont par conséquent facilité le suivi de la dynamique des ions in situ, les dates des 

campagnes de suivi sur les parcelles permettant l’observation de profils de concentration aux différences 

marquées ou encore d’une absence de nécessité d’irriguer les cases lysimétriques, la quasi-totalité des ions 

bromures apportés initialement ayant été lixiviés à la date du dernier échantillonnage réalisé dans le cadre de 

la thèse (05/02/2015, Figure 4.13). 

Concernant les températures, l’amplitude thermique annuelle constatée de 1986 à 2015 est marquée avec des 

températures minimales observées en janvier (≈ 2 °C) et maximales en juillet (≈ 20 °C) (Figure 2.8-B). Enfin, 

et contrairement aux observations habituelles, l’hiver 2012/2013 est froid, le mois de juillet 2013 est chaud, 

l’hiver est doux à partir de début 2014 et le début du printemps 2014 et le mois de juin 2014 sont plus chauds 

que la moyenne (Figure 2.8-B). Avec une température moyenne annuelle de 12.1 °C, 2014 est l’année la plus 

chaude enregistrée depuis la mise en place de la station météorologique, avec plus de 1 °C supplémentaire par 

rapport à la moyenne 1986-2015 (11.0 °C, cf. Tableau 2.3).



CHAPITRE 2 : Éssai agronomique et dispositifs de mesure 

~ 74 ~ 

Figure 2.9 : Dispositif de parcelles en sol nu étudiées et instrumentées dans le cadre des travaux de thèse.

Dispositif de parcelles en sol nu 

Généralités 

Mis en évidence en rouge sur la Figure 2.1, le dispositif annexe de parcelles en sol nu, situé au sud-ouest du 

dispositif de plein champ, comprend l’étude de trois modalités avec (i) la BOUE ; (ii) le DVB ; (iii) le 

TEMOIN, chacune étant associée à un code couleur qui sera conservé tout au long du manuscrit. Laissée nu 

depuis 2000, année du début de l’expérimentation, chaque parcelle couvre une surface de 90 m2. Les parcelles 

BOUE et TEMOIN sont séparées par une bande enherbée de 60 m2 tandis que celles DVB et TEMOIN le sont 

par une parcelle ni cultivée ni traitée et de même dimension (90 m2) (Figure 2.9).

Comme nous allons le voir ci-dessous, ces trois parcelles ont été instrumentées avec du matériel de suivi de 

l’hydrodynamique comprenant tensiomètres, sondes de mesure de teneur en eau et thermistances. Un regard 

en béton (2×2×2.1 m) situé approximativement à équidistance des trois parcelles (Figure 2.9) permet 

l’acquisition des données instrumentales effectuée sous-terre dans le but de protéger le matériel électrique 

(câble, centrale de mesure, etc...) d’éventuelles dégradation.

Instrumentation 

Après une ouverture de la fosse et la pose du regard en béton le 27/09/2012 (Image 2.4 et Image 2.5), l’étape 

initiale d’instrumentation des trois parcelles en sol nu (BOUE, DVB et TEMOIN) s’est déroulée d’octobre 

2012 à janvier 2013 soit durant les quatre premiers mois des travaux de thèse. 
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Image 2.5 : Ouverture de la fosse d’instrumentation et pose du 
regard en béton où sont acquises les données instrumentales.

Tableau 2.4 : Description des horizons propre au profil de sol de 
chaque parcelle en sol nu et profondeurs d’instrumentation associées.

Dans un premier temps, chaque profil vertical de sol est travaillé manuellement sur 2 m à l’aide d’un couteau 

pour permettre une définition des profondeurs de chacun des horizons qui le caractérisent (Image 2.6).

Au vu des faibles différences entre parcelles des délimitations effectuées entre chaque horizon (Tableau 2.4)

et pour permettre une comparaison directe du suivi hydrodynamique au travers des données instrumentales 

acquises sur chaque parcelle, il a été décidé d’instrumenter aux mêmes profondeurs, indépendamment du type 

de traitement étudié. 

Le budget alloué à l’instrumentation a permis la mise en place de huit tensiomètres T4e (Umwelt Monitoring 

Systeme-UMS GmbH) et huit sondes de mesures de teneur en eau TDR CS605 (Campbell Scientific, Logan, 

UT, fonctionnant selon le principe de la réflectométrie en domaine temporel) sur chaque parcelle. Les principes 

de mesure et caractéristiques propres à chaque type d’instruments sont détaillés au § 3.1.1.2. Deux profondeurs 

d’instrumentation ont été définies dans chaque horizon avec comme objectifs (i) de permettre un suivi précis 

SN DVB

SN BOUE

SN TÉMOIN

Image 2.4 : Fosse d’instrumentation et positionnement 
géographique des trois parcelles en sol nu.

la  d huit t si èt T4 (U elt Monitori

Image 2.6 : Travail d’un profil de sol au couteau et caractérisation du 
solum selon les profondeurs des différents horizons qui le composent. 

LAca

e 
iées.

ASca

Sca

SCca-1

SCca-2

IIDcx
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Figure 2.10 : Bilan de l’instrumentation et des prélèvements de terre effectués entre octobre et décembre 2012.

de l’hydrodynamique sur l’ensemble du profil pouvant être instrumenté ; (ii) de mettre en évidence (ou non) 

des différences dans les propriétés hydriques entre horizons mais également au sein d’un même horizon ; (iii)

de se situer toujours au minimum 5 cm au-dessus ou en-dessous de l’interface entre deux horizons. De ce fait, 

huit sondes TDR et huit tensiomètres ont été implantés à 10, 20, 37, 50, 65, 90, 120 et 165 cm de profondeur 

sur chaque parcelle en sol nu (Tableau 2.4). La dernière profondeur instrumentée dans l’horizon SCca (165 

cm) a été définie sachant que l’horizon sablo-caillouteux IIDcx n’est pas instrumentable au vu des nombreux 

galets qui le composent et que ce dernier débute dès 170 cm sur la parcelle DVB (Tableau 2.4). De plus, 

l’horizon SCca a été divisé en deux sur chaque parcelle au vu de la composition variable de celui-ci qui passe 

d’un limon sableux sur les 30 à 40 premiers cm (SCca-1) à un sable limoneux (SCca-2) contenant des quantités 

croissantes de poches de sables et de galets au fur et à mesure que l’on se rapproche de l’horizon IIDcx (Image 

2.6 et Tableau 2.4). À noter enfin que quatre capteurs de température 107 (Campbell Scientific, Logan, UT)

ont été implantés dans le profil de chaque parcelle en sol nu à 10, 37, 50 et 100 cm. 

La procédure de protection du matériel, d’implantation des sondes et de connexion des instruments dans la 

centrale de mesure est reportée en Annexe 2.G. 

L’étape d’instrumentation a également été l’occasion de réaliser de nombreux prélèvements de terre (Figure 

2.10) afin d’obtenir, à chaque profondeur instrumentée, (i) des conductivités hydrauliques à saturation (Ks) ;

(ii) des propriétés de rétention hydrique (q(h)) ; (iii) des masses volumiques apparentes. Des prélèvements tous 

les 10 cm sur l’ensemble du profil de sol ont également été réalisés dans le but d’étudier les caractéristiques 

physico-chimiques propres à chacune des trois parcelles en sol nu. Les modes opératoires et résultats de 

l’ensemble des prélèvements sont détaillés au § 3.1.1.1.D et au § 3.2.1.1. La Figure 2.10 résume l’ensemble 

des manipulations effectuées dans la fosse entre octobre et décembre 2012 et liées à l’instrumentation des trois 

parcelles en sol nu. 
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Image 2.7 : Case lysimétrique intégrée au dispositif expérimental de la plateforme PRO.

Dispositif de cases lysimétriques 

Généralités 

La reconstitution de six cases lysimétriques a été effectuée fin 1983 à partir de prélèvements de sol issus de 

l’essai en place à l’époque, situé à 500 m du dispositif expérimental de plein champ (Image 2.1), et dont 

finalement peu d’informations subsistent aujourd’hui. Celle-ci a été réalisée dans des bacs en polyéthylène 

noir d’une longueur et d’une largeur identique et égale à 2 m et de 1 m de profondeur, soit 4 m3 (Image 2.7).

La paroi du fond de la case est légèrement inclinée et permet une récupération aisée de la totalité de l’eau de 

drainage, effectuée en son centre à l’aide d’une bonde reliée à un tuyau en plastique assurant le transport de 

l’eau jusqu’aux bidons collecteurs. Il faut également noter que les dix derniers cm sont uniquement composés 

de sables grossiers ayant pour objectif de faciliter le drainage. 

En outre, le dispositif de cases lysimétriques dispose d’une double rampe 

d’irrigation mobile sur rail animée par un moteur électrique à vitesse variable 

adaptée d'un chariot de plein champ horticole (Arroseurs R.I.S.) (Image 2.8). 

D’une longueur de 2 m, chaque rampe est composée de cinq buses en 

céramique reliées par un système de tuyaux souples à une électrovanne et un 

manomètre. Au vu des conditions météorologiques favorables constatées 

durant les travaux de thèse (§ 2.3), la double rampe n’a finalement été utilisée 

que dans le cadre de l’apport des ions bromures (Figure 4.3).

Avant l’intégration des cases lysimétriques au dispositif expérimental de la 

plateforme PRO à partir de février 2009, diverses études antérieures ont été réalisées par J.Y. Chapot et 

l’Équipe Agriculture Durable de l’INRA Agronomie et Environnement Nancy-Colmar : 

ü 1984–1985 : Homogénéisation par des cultures sans azote 

ü 1986–1993 : Mise en place de CIPAN 

ü 1994–1997 : Lixiviation des nitrates et de l’atrazine

ü 1997–2002 : Transferts préférentiels de pesticides générés selon l’état structural à la surface du sol

ü 2006–2007 : Interaction entre intensité des flux préférentiels et propriétés d’adsorption des pesticides

ü 2008 : Homogénéisation en sol nu 

ü 02/2009 : Intégration au dispositif expérimental de la plateforme PRO 

Image 2.8 : Rampe permettant 
l’irrigation sur les cases lysimétriques.
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Enfin, le dispositif de six cases lysimétriques est concerné par les mêmes modalités que les parcelles en sol nu, 

à savoir deux Cases BOUE (3 et 6), deux DVB (2 et 5) et deux TEMOIN (1 et 4) (Image 2.9).

Caractéristiques physico-chimiques du sol des cases lysimétriques 

Parmi le peu d’informations dont nous disposons concernant la reconstitution des cases lysimétriques, des 

résultats d’analyse des prélèvements de sol ayant servi à reconstituer les cases sont tout de même disponibles. 

Ces analyses ont faites en septembre 1983 par le Laboratoire d’Analyse des Sols d’Arras (LAS), soit le même 

que celui mandaté pour les études physico-chimiques réalisées sur les profils instrumentés fin 2012 et détaillées 

au § 3.1.1.1.D. 

Texture du sol 

Des caractérisations granulométriques (sans décarbonatation) des sols utilisés pour la reconstitution des cases 

lysimétriques ont été effectuées fin 1983. 

Case 3-BOUE

Case 2-DVB

Case 1-TEMOIN
Case 6-BOUE

Case 5-DVBB
Case 4-TEMOIN

Regard 2

Regard 1

Rampe d’irrigation

Image 2.9 : Dispositif des six cases lysimétriques (et code couleur associé), regards où sont récupérés 
l’eau de drainage et les données acquises par les instruments et rampe permettant l’irrigation.

Tableau 2.5 : Composition granulométrique des horizons du sol utilisé pour la reconstitution des 
cases et comparaison à celle des horizons des sols instrumentés sur les parcelles en sol nu.

Les résultats des compositions des fractions granulométriques de chaque horizon parcellaire sont détaillés au § 3.2.1.1.B.
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Tableau 2.7 : Résultats d’analyse des paramètres caractérisant la valeur agronomique du sol des trois parcelles instrumentées fin 2012.

Les résultats des analyses physico-chimiques effectuées pour chaque horizon parcellaire sont détaillés au § 3.2.1.1.A.

Tableau 2.6 : Résultats d’analyse des paramètres caractérisant la valeur agronomique du sol ayant servi à reconstituer les cases lysimétriques.

Nous pouvons remarquer que les proportions relatives en argiles, limons et sables de chaque horizon du profil 

de sol des cases diffèrent finalement très peu des moyennes constatées sur les parcelles en sol nu (Tableau 

2.5). Des sols de textures similaires aux sols instrumentés fin 2012 ont par conséquent été utilisés pour la 

reconstitution des cases en 1983. 

Valeur agronomique 

L’analyse des paramètres caractérisant la valeur agronomique du sol des cases lysimétriques nous permet de 

constater des diminutions avec la profondeur d’un facteur 2 des teneurs en MO et Corg d’une couche à l’autre 

(Tableau 2.6). Au vu des fractions granulométriques relativement voisines sur le profil 0–90 cm, la 

reconstitution des cases a de ce fait été réalisée sur la base d’un gradient de matière organique.

De plus, les valeurs de pH et de teneur en calcaire total sur les profils 0–90 cm des sols des parcelles en sol nu 

et de celui utilisé pour la reconstitution des cases sont similaires (Tableau 2.6 et Tableau 2.7), mettant en 

évidence les faibles variations de ces paramètres au cours des trente dernières années. Néanmoins, il faut noter 

que certaines procédures d’analyse utilisées à l’époque diffèrent sensiblement de celles mises en place en 2012 

et décrites dans le Tableau 3.1. En effet, pour le sol constituant les cases, la Capacité d’Échange Cationique 

(CEC) a été déterminée selon la méthode établie par Metson (1956) et les cations échangeables (K, Mg et Na) 

ont été dosés par absorption atomique de flamme à partir de l’extrait résultant. Il a depuis été montré qu’une 

extraction au chlorure de cobaltihexamine constitue la méthode de référence pour mesurer la CEC, celle établie 

par Metson ayant tendance à sous-estimer non seulement la CEC pour des pH > 7 mais également les teneurs 
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en K et Mg dans les extraits dosés lorsque les teneurs en argile et en carbone organique du sol sont 

respectivement inférieures à 400 et 30 g.kg-1 (Aran et al., 2008 ; Ciesielski et al., 1997). Ces conditions étant 

respectées dans les horizons du sol étudié, nous constatons logiquement des CEC moins élevées (< de 3 à 

4 cmol+.kg-1) lors des analyses du sol des cases et qui peuvent être dues à la méthode d’analyse employée.

En outre, et malgré les sous-estimations attendues, les teneurs en cations échangeables dosés dans le sol 

constituant les cases sont constamment supérieures à celles retrouvées dans l’horizon de surface (LAca) des 

parcelles BOUE, DVB et TEMOIN (Tableau 2.6 et Tableau 2.7). Associés à l’étude des teneurs en azote total, 

carbone organique et phosphore assimilable (déterminée par la méthode de Joret et Hebert (1955)), ces résultats 

mettent en évidence la fertilisation minérale réalisée sur les parcelles jusque dans les années 1980. En effet, 

nous constatons la présence de quantités conséquentes de P2O5 assimilable dans l’horizon de surface et celle 

des éléments minéraux principaux caractéristiques de ce type de fertilisation (K et Mg). De même, sur 0–90

cm, des teneurs en azote total plus importantes (sans doute dues à la partie minérale), et des teneurs en carbone 

organique comparables et donc C/N inférieurs sont observés. 

De ce fait, ces résultats rejoignent le peu d’informations disponibles concernant les pratiques culturales du site 

expérimental de Colmar avant 1990, à savoir le fait que les parcelles ont reçu des scories potassiques de 1956 

à 1980 (150 kg K2O.ha-1 chaque année) et des engrais phosphatés avant la mise en place de l’essai. Les mesures

réalisées en 2000 soulignent ainsi que le sol est assez bien pourvu en phosphore (P2O5 Olsen : 70 mg.kg-1 soit 

30.5 mg P.kg-1) et potasse (K2O échangeable à la cobaltihexamine : 320 mg.kg-1 soit 265 mg K.kg-1).

Masse volumique apparente 

Le profil de masse volumique apparente du sol établi sur les parcelles en 1983 (Tableau 2.8) a été reconstitué 

sur les cases selon trois valeurs moyennes calculées pour les horizons visibles dans le Tableau 2.9, les 

profondeurs de ces derniers n’étant pas les mêmes que celles établies selon le critère du gradient de MO. 

Ces valeurs sont finalement comprises dans les écarts-types associés aux masses volumiques apparentes 

moyennes mesurées à hauteur des profondeurs instrumentées sur les trois parcelles en sol nu étudiées au 

§ 3.2.1.2. Par conséquent, les analogies observées à partir des comparaisons effectuées ci-dessus permettent 

de conclure que les propriétés physiques du sol des parcelles prélevé en 1983 et à partir de 2012 sont similaires. 

Tableau 2.9 : Profondeurs des horizons des cases reconstitués 
selon le gradient de masse volumique apparente.

Tableau 2.8 : Masses volumiques apparentes 
établies sur un profil de sol des parcelles en 1983.
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Image 2.11 : Mise en place des sondes TDR TRASE après la réalisation d’un trou dans la paroi 
de la case et branchement des instruments à la centrale d’acquisition située à la surface du sol.

Toutefois, malgré l’ensemble des précautions prises lors de l’étape de reconstitution des horizons par gradients 

de matière organique et de masse volumique apparente, des modifications des propriétés physiques du sol ont 

nécessairement été engendrées par le remaniement inhérent à l’étape de reconstitution des cases lysimétriques 

(Stephens, 1995). 

Évolution chronologique de l’instrumentation sur les cases lysimétriques 

Au cours des années, l’instrumentation des cases lysimétriques a connu de nombreuses évolutions et ce 

notamment durant les travaux de thèse. 

Dès 1994, des bougies poreuses SPS 200 (Figure 2.3) ont été mises en place à 37, 52, 67 et 82 cm sur les six 

cases lysimétriques, d’autres ayant été rajoutées à 22 cm fin février 2009. Elles n’ont toutefois pas été utilisées 

dans le cadre de la thèse notamment pour permette une récupération de l’intégralité de l’eau de drainage et un 

calcul le plus précis possible des flux de solutés lixiviés. 

De plus, à partir de mars 2009, quatre tensiomètres à capteurs 

piézométriques (Image 2.10) sont implantés depuis la surface à 20, 

40, 60 et 80 cm dans le profil de la Case 1 (TEMOIN). De même 

des sondes de mesure des teneurs en eau du sol (TDR TRASE, cf. 

Image 3.12) ont été mises en place horizontalement aux mêmes 

profondeurs, ce qui a nécessité la réalisation d’un trou dans la 

paroi interne de la Case 1 (Ø 65 mm et 15 cm de profondeur, cf. 

Image 2.11), ce dernier ayant été réalisé à l’aide d’une scie cloche.

Une fois l’implantation effectuée, le trou est rebouché avec le sol prélevé pour l’instrumentation et l’interstice 

entre le disque de polyéthylène et la paroi de la case est colmaté avec un mastic silicone (Image 2.11).

En outre, des capteurs de température ont également été mis en place à 20, 40, 60 et 80 cm sur la Case 1, ces 

derniers étant implantés à 15 cm de l’axe de chaque TDR.

Enfin, il faut également noter que dans le but initial d’améliorer la compréhension des phénomènes 

d’évaporation à la surface d’un sol nu, une sonde TDR TRASE amovible a été implantée verticalement sur 5–

15 cm depuis la surface de la Case 1 en mai 2010. 

Image 2.10 : Tensiomètres implantés sur la 
Case 1 entre mars 2009 et mars 2012.
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Finalement, comme pour les parcelles en sol nu, l’ensemble des instruments est connecté à une centrale 

d’acquisition CR1000 installée à proximité de la Case 1 (Image 2.11) et fonctionnant grâce à une batterie dont 

l’alimentation est assurée par un panneau solaire 10 W entouré en rouge sur l’Image 2.9.

Toutefois, suite à la dégradation des branchements électriques de la centrale par des particuliers le 01/08/2011, 

cette dernière est déplacée dans le Regard 1 où est récupéré l’eau de drainage des Cases TEMOIN (1 et 4) et 

DVB (2 et 5) (Image 2.12). Durant cette période, les tensiomètres à capteurs piézoélectriques ont été remplacés 

par cinq tensiomètres à transducteurs de pressions T4e (UMS GmbH) implantés depuis la surface de la Case 1 

avec un angle de 30° par rapport à la verticale à 10, 20, 40, 60 et 80 cm, selon la même procédure que celle 

décrite pour les parcelles (Image 2.12). Le principe de ces instruments est explicité au § 3.1.1.2.B

Depuis 2009 et jusqu’au 24/03/2013, le suivi des drainages sur les cases a été 

assuré de façon hebdomadaire à travers la lecture des volumes d’eau drainés par 

chaque case lysimétrique à partir de marques établies sur des bidons collecteurs, 

avec un bidon principal de 60 L (Image 2.13) relié à un second de 30 L dans le 

cas de drainages intensifs pouvant entrainer un débordement du premier. Ce 

système de suivi a montré ses limites non seulement via les approximations liées 

aux lectures faites à l’œil nu des lames d’eau présentes dans les bidons, mais 

également via les débordements de ceux-ci lors d’épisodes pluvieux importants.

Ces débordements engendrent des sous-

estimations difficilement évitables concernant les volumes d’eau 

percolés, l’ensemble pouvant aboutir à des biais non négligeables sur 

les volumes drainés cumulés à moyen/long terme. Ainsi, à partir du 

25/03/2013, des compteurs de débit ont été installés à l’endroit de 

récupération de l’eau de drainage de chacune des six cases (Image 

2.14) dans le but d’estimer précisément les volumes d’eau drainés et 

les flux de solutés lixiviés sur chaque case lysimétrique. 

Plus spécifiquement détaillé au § 3.1.1.2.A, ce dispositif permet la réalisation d’un échantillonnage principal 

de l’eau dans un bidon collecteur de 30 L et d’un sous-échantillonnage dans des flacons en verre de 2 ou 5 L 

selon le rythme de drainage, ce dernier étant mis en place dans le cadre du suivi du transport des ions bromures 

et nitrates effectué lors des travaux de thèse (Chapitres 4 et 5). 

Image 2.12 : Mise en place de la centrale d’acquisition dans le Regard 1 et implantation des 
cinq tensiomètres T4e à la place des tensiomètres à capteurs piézométriques.

Image 2.13 : Bidons de récupération 
(60 L) de l’eau de drainage des cases 

en place jusque mars 2013.

Image 2.14 : Système de récupération de l’eau de 
drainage : compteur de débit, échantillonnage 

principal (30 L) et sous-échantillonnage (2 ou 5 L).
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Enfin, le 01/08/2013, cinq sondes TDR CS605 (Campbell Scientific), identiques à celles mises en place sur 

les parcelles en sol nu (§ 2.4.2), ont été implantées horizontalement dans le profil de la Case 4 (TEMOIN) à 

10, 20, 40, 60 et 80 cm soit aux mêmes profondeurs que sur la Case 1 (TEMOIN). La méthode 

d’instrumentation est dans un premier temps identique à celle opérée lors de l’implantation des sondes TDR 

TRASE sur la Case 1, avec la réalisation d’un trou dans la paroi interne de la Case 4. La sonde est ensuite 

insérée horizontalement dans le profil de la même manière que sur les parcelles, à savoir au travers d’un pré-

perçage initial effectué à l’aide du guide et du modèle en acier fournis par le fabricant puis d’une implantation 

à l’aide du guide permettant de maintenir les tiges de la sonde droite. Enfin, le disque de polyéthylène est remis 

en place et le trou rebouché avec le mastic silicone (Image 2.15). Finalement, le branchement des sondes est 

réalisé sur le multiplexeur coaxial SDMX50 de la CR1000 installée dans le Regard 1 

Itinéraire technique de la thèse 

L’itinéraire technique des travaux de thèse, comprenant l’ensemble des manipulations réalisées sur les 

parcelles et cases lysimétriques en sol nu du dispositif du site expérimental au cours de la période allant 

d’octobre 2012 à février 2015, est présenté sur la Figure 2.11. 

Image 2.15 : Mise en place des sondes TDR CS605 après la réalisation d’un trou dans la paroi de la Case 4 (01/08/2013).
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Figure 2.11 : Itinéraire technique lié aux manipulations réalisées dans le cadre des travaux de thèse (10/2012–02/2015).
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CHAPITRE 3. 

3 IMPACT DES APPORTS DE PRODUITS RÉSIDUAIRES 

ORGANIQUES SUR LES PROPRIÉTÉS PHYSICO-

CHIMIQUES ET HYDRIQUES D’UN SOL NU 

omme développé plus longuement dans la synthèse bibliographique de ce travail de thèse, au travers 

de leur valeur agronomique, et plus particulièrement de leur valeur amendante, les apports répétés 

de PRO sont susceptibles de modifier le stock et la qualité de la matière organique du sol, mais à 

plus ou moins long terme et avec une intensité qui dépend de l’origine et du type de traitement appliqué ou 

non au produit ou au déchet avant son épandage (Adani et Tambone, 2005 ; Diacono et Montemurro, 2010 ;

Haynes et Naidu, 1998). Ils impactent par conséquent directement les propriétés physiques, chimiques et 

biologiques du sol via notamment des modifications de conductivité hydraulique et de capacité de rétention en 

eau du sol, au travers des effets positifs sur la stabilité structurale du sol caractérisés par une augmentation du 

pourcentage d’agrégats stables (Aggelides et Londra, 2000 ; Annabi et al., 2011). 

De ce fait, l’instrumentation des parcelles en sol nu, réalisée durant les premiers mois de la thèse, a été 

l’occasion de nombreux prélèvements d’échantillons de sol sur l’ensemble des profils instrumentés (Figure 

2.10). Ceux-ci permettront d’étudier les effets des apports d’une boue de station d’épuration urbaine (BOUE) 

et de la même boue compostée avec des déchets verts (DVB) sur les propriétés physico-chimiques du sol 

C
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comprenant l’analyse au laboratoire (i) de la masse volumique apparente ; (ii) des courbes de rétention en eau ;

(iii) de la conductivité hydraulique à saturation ; (iv) des paramètres qui caractérisent sa valeur agronomique 

(pH, capacité d’échange cationique, teneur en MO et en éléments fertilisants, etc…).

Les résultats de ces dernières, associés aux caractérisations des fractions granulométriques permettront une 

estimation initiale des paramètres des équations de Mualem-van Genuchten (qr, qs, a, n et Ks) propres à chaque 

horizon du sol des parcelles et des cases lysimétriques à l’aide des logiciels Rosetta (Schaap et al., 2001) et 

RetC (van Genuchten et al., 1991). Celle-ci sera utilisée pour le calage de ces paramètres via une procédure 

d’optimisation par méthode inverse des données instrumentales de potentiel matriciel et de teneur en eau (et 

de drainage pour les cases lysimétriques) réalisée à l’aide du modèle HYDRUS-1D (Šimůnek et al., 2013).

Cette optimisation requière la prise en compte de données instrumentales fiables et a de ce fait nécessité un 

travail chronophage d’acquisition et d’exploitation des données fournies par les capteurs implantés à chaque 

profondeur instrumentée. Ce travail a notamment compris la réalisation de suivis gravimétriques qui 

permettent l’étalonnage des données fournies par les sondes de mesure de la teneur en eau du sol. 
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Matériels et méthodes 

Mesure des propriétés hydriques du sol 

Analyse des prélèvements de sol effectués au cours de l’étude 

L’instrumentation des trois parcelles en sol nu retenues pour l’étude (§ 2.4.2 et Annexe 2.G) a été l’occasion 

de nombreux prélèvements d’échantillons qui ont été utilisés pour évaluer l’influence de l’épandage de PRO 

sur les propriétés hydriques et physico-chimiques de chaque horizon composant le profil de sol 0-165 cm et 

pour obtenir une première estimation des paramètres qui permettent de décrire et prévoir les transferts d’eau 

dans le sol. Les prélèvements ont été réalisés lors de l’ouverture de la fosse, en bordure de parcelle et à 

proximité des zones instrumentées (Image 2.4). Les différentes études et méthodes d’analyses mises en œuvre 

vont maintenant être détaillées. 

3.1.1.1.A Rétention en eau 

Relation entre teneur en eau volumique (q) et charge de pression (h), la courbe de rétention en eau est une des 

caractéristiques hydriques des sols. Sa connaissance est primordiale pour la résolution de l’équation de 

Richards (Shwetha et Varija, 2015). 

3.1.1.1.A.i Échantillonnage 

Le prélèvement d’échantillons a été réalisé à l’aide de cylindres de 50 cm3 (6!: 5 cm ; hauteur : 2.5 cm). La 

méthode de prélèvement à l’aide de cylindres est en effet la plus couramment utilisée dans le cadre de la 

détermination des propriétés hydriques des sols par analyse au laboratoire à 

partir d’échantillonnages opérés in situ. Elle permet la réalisation de 

prélèvements sur un volume incluant la totalité de la porosité du sol et est 

particulièrement peu coûteuse et simple à mettre en place bien que relativement 

chronophage et pouvant présenter un risque de tassement du sol dans le cylindre 

(Blake et Hartge, 1986a ; Carter et Gregorich, 2007 ; Grossman et Reinsch, 

2002). Pour chacune des trois parcelles étudiées, trois prélèvements 

d’échantillons non remaniés ont été effectués à chaque profondeur instrumentée. 

Ces répétitions permettront l’étude statistique d’éventuelles différences des 

propriétés de rétention en eau constatées à l’intérieur et entre les parcelles.

L’étape d’échantillonnage est de plus grandement facilitée par l’existence d’un dispositif adapté au 

prélèvement (Image 3.1). Ce dernier permet au cylindre, préalablement inséré à l’intérieur, de s’enfoncer 

aisément dans la terre en faisant simplement tomber un poids en acier le long de la tige métallique et ce à 

Image 3.1 : Prélèvement des 
échantillons destinés à l’établissement 

des courbes de rétention en eau.
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plusieurs reprises. La terre qui dépasse de chaque côté du cylindre peut alors être arasée, le cylindre étant 

finalement refermé à l’aide de bouchons en plastiques assurant sa protection durant le transport.

3.1.1.1.A.ii Mesure de la caractéristique de rétention en eau 

Pouvant atteindre des valeurs négatives importantes, le potentiel matriciel est souvent représenté en échelle 

logarithmique à travers la notion de pF : 78 = log9: |;| = log9: |<| Équation 3-1

avec y la succion matricielle [cmH2O] et h la pression exprimée en hauteur de colonne d’eau [cmH2O]. 

Plusieurs méthodes permettent de déterminer au laboratoire les caractéristiques de rétention en eau 

d’échantillons de sol prélevés in situ. Dans notre cas, des presses de Richards (1948), encore appelées marmites 

à pression (Musy et Soutter, 1991), ont été utilisées. Cette technique reste aujourd’hui la plus communément 

employée (Dane et Hopmans, 2002) et devance largement d’autres méthodes d’analyse également anciennes

telles que la psychrométrie (Richards et Ogata, 1961 ; Seck et Perrier, 1970). Néanmoins, divers travaux en 

pointent les limites : la presse de Richards est notamment susceptible d’engendrer des surestimations des 

teneurs en eau mesurées aux pF élevés (> 3) (Solone et al., 2012), ce qui n’est pas constaté lors d’analyse par

psychrométrie au point de rosée, cette méthode étant en effet plus adaptée à la mesure aux potentiels inférieurs 

à -1000 cmH2O et donc complémentaire au dispositif de presse de Richards (Bittelli et Flury, 2009). 

La détermination au laboratoire de la courbe de rétention en eau propre à chaque prélèvement consiste à 

appliquer différents potentiels de pression négatifs à l’eau contenue dans l’échantillon. Ceux-ci résultent des 

forces de capillarités et d’absorption qui attirent et lient la phase liquide à la phase solide du sol et font chuter 

son potentiel de pression sous celui d’une eau libre.

La presse de Richards (Figure 3.1) permet de suivre 

l’évolution de la teneur en eau des échantillons de sol en 

fonction des pressions d’air croissantes qui lui sont 

appliquées. Dans un premier temps, l’échantillon est 

saturé par une humectation par capillarité, dans un 

système composé (i) d’un plateau percé en son bord par 

un orifice où se loge un tuyau d’alimentation en eau ;

(ii) d’un substrat poreux composé de billes de verres de taille comprise entre 45 et 90 µm.

Ce dernier est disposé en une couche de 3 à 4 cm et recouvert à sa surface par deux épaisseurs de toile en nylon 

dont la maille ne doit pas excéder 50 µm pour maintenir les billes. Cette configuration évite que les échantillons 

partiellement submergés soient contaminés par les billes de verre au cours de la phase de saturation. Enfin, 

une toile identifiée et pesée assure le maintien des échantillons non remaniés pour faciliter leur manipulation 

au cours des différentes opérations de préparation et de pesée. Les échantillons initialement saturés sont pesés 

et placés sur une plaque poreuse enduite d’une pâte de kaolinite préalablement humidifiée afin d’assurer une 

continuité hydraulique entre les échantillons et la plaque. 

Figure 3.1 : Représentation d’une marmite 
à pression (Musy et Soutter, 1991).
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L’ensemble est finalement placé dans l’enceinte de la presse munie d’un manomètre qui permet de régler la 

pression d’air injecté et donc appliquée aux échantillons (Image 3.2).

Dès que la pression de l’air à l’intérieur de la marmite dépasse la 

pression atmosphérique, l’eau retenue dans le sol est extraite et 

s’écoule à travers la plaque poreuse, dont les pores de rayon 

inférieurs à 10-3 µm restent saturés jusqu’à des pressions 

appliquées de l’ordre de 16 000 cmH2O permettant la mise en 

place de mesures au point de flétrissement permanent (pF 4.2). 

L’eau contenue dans l’échantillon va s’évacuer vers l’extérieur via 

une tubulure d’exhaure (Figure 3.1). Pour une pression donnée, 

l’écoulement cesse dès que l’équilibre entre pression à l’intérieur 

de la presse et forces de succion dans l’échantillon de sol est atteint.

Finalement, la détermination de la teneur en eau volumique des échantillons est réalisée par pesées en référence 

à la masse sèche de l’échantillon (Gardner, 1986). Les mesures ont été effectuées pour douze pF (0 ; 1 ; 1.5 ;

2 ; 2.3 ; 2.69 ; 3 ; 3.5 ; 3.65 ; 3.8 ; 4 ; 4.2).

3.1.1.1.B Conductivité hydraulique à saturation 

La conductivité hydraulique (K), qui traduit l’aisance que l’eau a pour circuler à travers la porosité du sol, est, 

au même titre que la teneur en eau volumique du sol (q) et la charge de pression (h), une grandeur clé permettant 

de caractériser le comportement hydrodynamique des différents horizons qui composent un profil de sol donné. 

Son étude peut être effectuée au laboratoire, in situ ou encore au moyen de modèles paramétriques (Dane et 

Hopmans, 2002). L’utilisation de ces derniers nécessite la connaissance de la conductivité hydraulique à 

saturation (Ks) (Mualem, 1976) qui décrit la facilité avec laquelle l’eau percole au travers d’un sol dont les 

pores sont remplis d’eau. Son importance contraste cependant avec les difficultés rencontrées pour sa 

détermination à tel point qu’elle est parfois considérée comme un mauvais indicateur de réponse aux pratiques 

de gestion des sols, de par son importante variabilité spatio-temporelle qui masque souvent celle induite par 

les apports de PRO sur les parcelles (Shwetha et Varija, 2015 ; Strudley et al., 2008). 

3.1.1.1.B.i Échantillonnage 

Comme évoqués ci-dessus, et généralement conjugués aux échantillonnages réalisés pour l’étude de la 

rétention en eau du sol au laboratoire, les prélèvements sont effectués par la méthode des cylindres (Reynolds, 

2007). Des cylindres de 250 cm3 (6!: 8 cm ; hauteur : 5 cm) ont été utilisés dans ce but. Ayant conscience des 

variabilités importantes associées à la détermination Ks, le choix a été effectué de mettre en place trois 

échantillonnages pour chacune des huit profondeurs instrumentées de la parcelle TEMOIN, plutôt que, par 

exemple, l’analyse d’un unique échantillon par profondeur instrumentée pour chacune des trois parcelles. 

Image 3.2 : Illustration du principe des mesures 
effectuées dans une presse de Richards.
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Ceci permettra notamment d’étudier la variabilité de Ks pour des prélèvements pourtant effectués à quelques 

dizaines de centimètres les uns des autres. Concernant l’étape de prélèvement, un cylindre est inséré dans un 

réceptacle en acier qui, une fois enfoncé dans le sol, permet de conserver du sol sur ses parties inférieures et 

supérieures (Image 3.3-A). Ce dernier sera ensuite retiré avec précaution à l’aide d’une spatule (Image 3.3-B), 

la terre contenue sur les parties inférieures et supérieures des cylindres n’étant pas totalement arasée avant la 

préparation finale de l’échantillon effectuée au laboratoire. 

Finalement, le cylindre contenant l’échantillon est placé entre deux planches de bois maintenues avec des 

élastiques puis stocké dans un sachet plastique individuel dans le cadre de la protection réalisée pour l’envoi 

de l’échantillon au laboratoire d’analyse (Image 3.3-C).

3.1.1.1.B.ii Mesure de la conductivité hydraulique à saturation au laboratoire 

De nombreuses méthodes de mesure de la conductivité hydraulique à saturation ont été mises au point depuis 

les années 1950, aussi bien au laboratoire que directement sur le terrain (Reynolds et al, 2002). Au champ, 

nous pouvons citer la méthode du trou à la tarière (Luthin et al., 1957) ou, plus fréquemment mises en place, 

les déterminations de Ks à l’aide d’infiltromètre en pression ou à disque (Reynolds et al., 2000). Au laboratoire, 

l’utilisation d’un perméamètre à charge variable ou constante est souvent rencontrée, ce dernier étant celui le 

plus utilisé à l’heure actuelle (Amoozegar, 1989 ; Bagarello et al., 2009). 

Selon l’application de la loi de Darcy (1856), la conductivité hydraulique K correspond au facteur de 

proportionnalité entre le flux et le gradient hydraulique et peut être décrit par l’Équation 3-2 pour un 

écoulement unidimensionnel vertical : 

> = /? × @ABAC Équation 3-2

où Q est le débit [cm3.j-1], S la section de la colonne [cm2], K la conductivité hydraulique [cm.j-1] et dH/dz le 

gradient hydraulique pour un écoulement vertical. 

Image 3.3 : Procédure de prélèvement et stockage des échantillons destinés 
aux déterminations des conductivités hydrauliques à saturation.

BA C
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Le principe du perméamètre à charge constante (Figure 3.2)

se base sur la mesure du volume d’eau percolée à travers un 

échantillon saturé, pendant un intervalle de temps donné et

sous un gradient hydraulique constant. Une fois le régime 

permanent atteint, la conductivité hydraulique à saturation 

peut être exprimée selon l’Équation 3-3 : 

?D = >@ × EFB Équation 3-3

avec L la hauteur du massif de sol [cm] et DH la différence de charge totale aux extrémités de la colonne [cm]. 

La préparation de l’échantillon est effectuée au laboratoire au travers de la finalisation de l’arasement après 

avoir retiré les plaquettes en bois (Image 3.4-A). Le cylindre est alors ajusté sur celui de percolation, partie 

biseautée vers le haut et la mise en place d’un film blanc autour du dispositif permet d’éviter une perte 

importante de particules fines durant la manipulation (Image 3.4-B). Enfin, la membrane noire en caoutchouc 

qui permet d’assurer l’étanchéité de l’échantillon est rabattue et ce dernier est alors disposé dans le 

perméamètre sur la grille (Image 3.4-C). 

L’échantillon est ensuite immergé dans l’eau, qui monte progressivement par capillarité et s’écoule grâce à un 

siphon, selon le principe du trop-plein (Image 3.4-C). Une étape de percolation d’une durée 5 à 6 jours est 

nécessaire pour atteindre un régime de transfert permanent. Finalement, la détermination de Ks se fait par 

mesure à l’aide d’une règle de la charge totale qui correspond au niveau d’eau au-dessus du cylindre (Image 

3.5-A et B) et par pesée du volume d’eau écoulé par le siphon durant une période donnée (Image 3.5-C), cette 

dernière étant fixée à 1 h dans le mode opératoire utilisé. 

Image 3.4 : Étapes de préparation des échantillons avant analyse pour la détermination au 
laboratoire de la conductivité hydraulique à saturation d’échantillons de sol non remaniés.

A B
C

Figure 3.2 : Principe du perméamètre à 
charge constante (Musy et Soutter, 1991).

Image 3.5 : Détermination de la conductivité hydraulique à saturation au laboratoire par mesure 
du niveau d’eau à l’aide d’une règle puis pesée du volume écoulé au cours de la manipulation.

A B C
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Cinq mesures sont effectuées sur un échantillon donné. La manipulation détaillée ci-dessus est donc répétée 

cinq fois au rythme d’une fois par jour pendant cinq jours. Par conséquent, cinq valeurs de conductivité 

hydraulique à saturation ont été obtenues pour chaque échantillon, soit au total 15 données de Ks par profondeur 

instrumentée dans la parcelle TEMOIN. 

En outre, plusieurs travaux mettent en avant une surestimation de la valeur de Ks par les méthodes d'analyse 

au laboratoire (Baroni et al., 2010 ; Kumar et al., 2010). Il est également avancé qu’une détermination plus 

fiable de cette dernière est effectuée in situ, et notamment par infiltrométrie (Angulo-Jaramillo et al., 

2000; Basile et al., 2003 ;Buczko et al., 2006). D’autres auteurs affirment néanmoins que les incertitudes 

inhérentes aux deux méthodes sont semblables du fait qu’elles ne sont représentatives de la valeur de Ks qu’au 

point et à l’instant de la mesure et/ou du prélèvement (Bormann et Klaassen, 2008 ; Rienzner et Gandolfi, 

2014) et qu’elles ne prennent pas en compte les évolutions temporelles liées à l’activité biotique, comme par 

exemple les effets des galeries de lombrics sur les interconnections du réseau de macropores qui peuvent être 

à l’origine d’augmentation considérable des valeurs de conductivité (Chan, 2001).

3.1.1.1.C Masse volumique apparente 

Les mesures de la masse volumique apparente (rb [g.cm-3]) à partir de prélèvements de sol réalisés à l’aide de 

cylindres ont été décrites en détail par Blake et Hartge (1986a). Ces mesures reposent sur la relation suivante :

GH = IDJK Équation 3-4

avec la pesée de la masse sèche ms [g] d’un échantillon de sol prélevé dans un cylindre de volume Vt donné 

[cm3]. Ce dernier comprend de ce fait le volume du solide ainsi que la porosité du sol, qui est définie par le 

volume de sol occupé par des vides, appelés pores, qui constituent l’espace entre les particules de sol et sont 

remplis d’air ou d’eau (Hao et al., 2007) 

La masse volumique apparente ne doit pas être confondue avec la densité de particule rs, caractérisée par le 

ratio de la masse sur le volume du solide (Blake et Hartge 1986b) et qui varie peu selon le type de sol. Celle-

ci est d’ailleurs fixée le plus souvent à rs = 2.65 g.cm-3 (Freeze et Cherry, 1979 ; Hillel, 1980). 

Dans la littérature, il est avancé qu’une masse volumique apparente est mesurée de façon fiable à l’aide de 

cylindres dont la hauteur est inférieure au diamètre, ce dernier devant être d’au moins 5 cm et idéalement 

supérieur à 7.5 cm (Blake et Hartge 1986a ; Hao et al., 2007). Ces conditions ont été respectées, avec des 

prélèvements qui encadrent les profondeurs instrumentées et ont été effectués dans des cylindres de 50 

(6!: 5 cm ; hauteur : 2.5 cm), 250 (6!: 8 cm ; hauteur : 5 cm) et 500 cm3 (6!: 8.4 cm ; hauteur : 9.1 cm), ceux-

ci étant munis de systèmes d’échantillonnage (Image 3.1, Image 3.3-A et Image 3.6-A) qui permettent 

notamment à la terre prélevée de dépasser des deux côtés du cylindre facilitant l’étape de prise d’échantillon.
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Image 3.6 : Détermination des masses volumiques apparentes : excavation des premiers centimètres de terre et mise à 
niveau [A], positionnement du cylindre sur le sol [B] et prélèvement à l’aide d’une bêche [C] et de spatules [D].

A B C D

Image 3.7 : Détermination des masses volumiques apparentes : arasement de la terre sur chaque bord du 
cylindre [A et B] et mise en sachet Cryovac ou en barquette en aluminium pour étuvage [C et D].

A B C D

L’étude des masses volumiques apparentes des profondeurs instrumentées situées sous l’horizon travaillé a été 

effectuée avec des cylindres de 50 et 250 cm3, les procédures d’échantillonnage de sol étant identiques à celles 

présentées au § 3.1.1.1.A.i et au § 3.1.1.1.B.i. L’étude de l’évolution de rb dans l’horizon de surface a été 

réalisée à partir de prélèvements à 10 et 20 cm de profondeur avec les trois volumes de cylindres susmentionnés 

(50, 250 et 500 cm3). La procédure d’échantillonnage comprend l’excavation des premiers centimètres de sol 

et une mise à niveau quelques centimètres au-dessus de la profondeur de prélèvement (Image 3.6-A). Le 

cylindre est alors posé sur le sol, partie biseautée vers le sol (Image 3.6-B), et le prélèvement est effectué à 

l’aide d’une massette frappant un maillet en caoutchouc posé sur le bloc en acier. Le cylindre est ensuite retiré 

de la terre à l’aide d’une bêche et de spatules (Image 3.6-C et D). 

Le cylindre est ensuite nettoyé finement dans le but d’éliminer un maximum de terre se trouvant sur les bords 

latéraux, cette dernière étant ensuite soigneusement arasée au couteau de chaque côté du cylindre (Image 3.7-

A et B). Son contenu est ensuite placé dans un sachet Cryovac® ou une barquette en aluminium pour 

détermination de sa masse sèche par gravimétrie (Gardner, 1986) (Image 3.7-C et D), le calcul de rb se faisant 

par le rapport de la pesée de l’échantillon sec sur le volume du cylindre.

Les prélèvements de sol pour la détermination de rb aux différentes profondeurs instrumentées ont été réalisés 

pendant l’instrumentation des parcelles en sol nu, soit entre octobre et décembre 2012. Ceux-ci ont été répétés 

trois fois à chaque profondeur pour chaque traitement à l’aide de cylindres de 50 et de 250 cm3. Les mesures 

de rb à l’aide des petits cylindres ont été effectuées dans le cadre des déterminations des courbes de rétention 

en eau (§ 3.1.1.1.A).

En outre, trois campagnes supplémentaires, spécifiquement dédiées à l’étude de l’évolution de rb dans 

l’horizon de surface (10 et 20 cm), ont également été réalisées durant l’étude. Celles-ci sont justifiées par la 

variabilité annuelle conséquente des propriétés physiques de l’horizon de surface soumis aux pratiques 
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Tableau 3.1 : Description des analyses réalisées pour caractériser les propriétés physico-chimiques des profils de sol étudiés.

culturales (cf. § 3.2.1.2.B) et ont été réalisées (i) le 25/07/2014, soit quelques jours avant l’épandage des PRO 

et leur incorporation à l’aide d’un déchaumage (01/08/2014), avec 3 échantillonnages à 10 et 20 cm pour 

chaque traitement dans des cylindres de 500 cm3 ; (ii) le 03/11/2014, soit approximativement un an après le 

dernier labour et deux semaines avant le suivant. D’après les pratiques agricoles du site, il s’agit de la période 

où le sol est considéré comme tassé au maximum. Les prélèvements ont été répétés huit fois à chaque 

profondeur de surface, quatre fois à l’aide de cylindres de 250 cm3 et quatre autres avec des cylindres de 

500 cm3 ; (iii) 24/12/2014, donc un mois après le labour, le schéma de prélèvement mis en place étant identique 

à celui du mois précédent. 

3.1.1.1.D Analyses physico-chimiques 

3.1.1.1.D.i Échantillonnage 

Dans le cadre de la caractérisation physico-chimique du sol des trois parcelles étudiées, des prélèvements 

d’échantillons ont été effectués durant la phase d’instrumentation des sols nus qui a pris place d’octobre à 

décembre 2012. Ils ont été réalisés parallèlement à ceux destinés à l’étude des propriétés hydriques et 

comprennent deux échantillonnages de sol sur chaque parcelle, tous les 10 cm de 0 à 170 cm, pour un total de 

102 échantillons prélevés. Une quantité minimale d’un kg de terre est échantillonnée à l’aide d’une pelle à 

main puis mise dans un sachet convenablement étiqueté en prévision des analyses effectuées au laboratoire. 

3.1.1.1.D.ii Analyse des échantillons 

Les analyses liées aux déterminations des caractéristiques physico-chimiques des sols comprennent dans un 

premier temps la prise en charge et la préparation de chaque échantillon, incluant un séchage à l’air, une prise 

d’essai représentative de quelques grammes puis un broyage à 2 mm ou 250 µm selon le type d’analyse 

effectuée. La caractérisation physico-chimique du sol est ensuite établie au travers de onze analyses dont les 

caractéristiques principales sont détaillées le Tableau 3.1.
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Principe des instruments de suivi de l’hydrodynamique 

3.1.1.2.A Suivi du drainage sur les cases lysimétriques : les compteurs de débit 

L’un des avantages majeurs propres aux systèmes de cases lysimétriques est la possibilité de récupérer l’eau 

de percolation pour analyser les différents contaminants qui y sont présents. Comme détaillé au § 2.5.3, des 

bidons assurant l’échantillonnage de 90 L d’eau drainée par case ont permis l’étude des drainages entre 2009 

et mars 2013. Cependant, avec pour objectif d’estimer le plus précisément possible les volumes d’eau drainés 

et les flux d’ions bromures et nitrates lixiviés sur chaque case lysimétrique, un compteur de débit a été installé 

sur chaque case lysimétrique le 25/03/2013, soit peu de temps après le début des travaux de thèse. 

Fréquemment utilisés dans le cadre d’études sur 

lysimètres (Gebler et al., 2014 ; Kim et al., 2011 ; Nehls et 

al., 2011 ; Prasuhn et al., 2015), le dispositif choisi est un 

compteur de débit VKWA 100 en acier inoxydable 

(Umwelt-Geräte-Technik-UGT) qui comprend deux 

augets ajustables réglés pour basculer tous les 100 mL 

(Image 3.8) et permettant le suivi de débits allant jusque 

2 L.min-1. Des différences de quelques mL à chaque 

basculement pouvant engendrer des biais considérables 

sur l’étude d’importants volumes drainés, des étalonnages 

de chaque auget sont réalisés tous les 100 mm d’eau drainés par un ajustement du bumper (entouré en rouge 

sur l’Image 3.8) à l’aide d’une pipette jaugée de 100 mL (Image 3.9). 

L’acquisition des données de drainage a dans un premier temps été effectuée à l’aide de clés USB reliées à 

l’appareillage (25/03 au 04/10/2013), ces dernières permettant un suivi de l’heure exacte de chaque 

basculement. À partir du 05/10/2013 et pour éviter tout problème engendré par des détériorations potentielles 

des clés USB liées notamment au taux d’humidité ambiant continuellement élevé dans le regard et les pertes 

de données qui pourraient être associées, une connexion est réalisée dans les ports de la CR1000, permettant 

l’acquisition de la somme des volumes drainés sur une heure pour chaque case (débit horaire).

Enfin, deux types d’échantillonnage ont été mis en place pour la récupération de l’eau 

de drainage. La partie principale de l’eau de drainage, récupérée dans un bidon de 30 L,

est destinée aux analyses de routines effectuées depuis 2009 (majeurs, carbone 

organique et ETM). La possibilité de sous-échantillonner une partie de l’eau drainée 

grâce à un second trou dont l’ouverture peut être réglée à l’aide d’une vis (Image 3.10)

a été utilisée pour la collecte de l’eau destinée à l’analyse des ions bromures et nitrates 

dans des flacons de 2 ou 5 L selon le rythme de drainage. En plus de nous permettre 

d’éviter les pertes d’informations liées aux débordements par la possibilité d’ajustement 

de la contenance des flacons de récupération, le sous-échantillonnage facilite la 

réalisation de la procédure d’ajout de chloroforme (et de son extraction éventuelle) mise en place dans le cadre 

de la conservation des teneurs en nitrates contenus dans l’eau de drainage et détaillée en Annexe 5.B. 

Image 3.8 : Auget d’un compteur 
de débit et « bumper » (en rouge) 

permettant son étalonnage.

Image 3.10 : Vis permettant 
d’ajuster les quantités 

d’eau sous-échantillonnées.

Image 3.9 : Étalonnage 
d’un auget à l’aide d’une 
pipette jaugée de 100 mL.
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Tableau 3.2 : Spécifications d’un tensiomètre T4e.

Céramique poreuse contenant l’eau dégazée

Drain de purge

Mesure de la pression atmosphérique

Vis de serrage et de protection étanche du câble

Corps en verre acrylique transparent

Corps du capteur comportant l’électronique

Capteur de pression

Figure 3.3 : Schéma de principe d’un tensiomètre T4e.

3.1.1.2.B Suivi du potentiel matriciel in situ : les tensiomètres T4e 

La mesure directe de la succion d’un sol à l’aide de tensiomètres remplis d’eau a été évoquée pour la première 

fois par Livingston (1908), au début du XXème siècle. Le développement et l’amélioration de la précision et 

des gammes de potentiel matriciel pouvant être acquises par ces instruments ont pu être constatées au cours 

des années qui ont suivi, au travers des évolutions concernant notamment les transducteurs qui les composent 

et les systèmes d’acquisition de données (Or, 2001). 

Lorsqu’un tensiomètre est placé dans un milieu insaturé, un gradient de potentiel hydrique va apparaître entre 

le sol et l’intérieur de la bougie poreuse. Le transfert d’eau qui en résulte va exercer une dépression de l’eau 

contenue dans le tensiomètre. Cette dépression permet la mesure du potentiel matriciel à condition que la phase 

liquide du milieu ait une composition voisine de celle dans le tensiomètre, ce qui est généralement le cas vu 

que la solution du sol est peu concentrée (Calvet, 2003). Néanmoins, à cause du phénomène de cavitation de 

l’eau, ce type de tensiomètre n’est pas adapté pour des mesures de pressions dans des sols secs (Mantho, 2005 ;

Whalley et al., 2013). La gamme d’étude des pressions est de ce fait relativement étroite et généralement 

comprise entre 0 et -900 hPa (Marshall et al., 1999), bien que des instruments opérant sur des intervalles de 

potentiels plus larges mais moins adaptés au suivi in situ aient été développés récemment (Delage et al., 2008 

; Toll et al., 2013). 

Pour réaliser les mesures de tension de l’eau du sol in situ, nous avons utilisé des tensiomètres à transducteurs 

de pression T4e (Umwelt Monitoring Systeme-UMS GmbH). Décrits comme robustes par le fabricant, ils sont 

spécialement étudiés pour permettre un suivi in situ sur le long terme. Les caractéristiques principales et un 

schéma de principe annoté du tensiomètre sont visibles sur la Figure 3.3 et dans le Tableau 3.2. 

Compte tenu de la méthode de calibration de l’instrument réalisée au laboratoire, une installation non 

horizontale entraîne une correction de l’offset à appliquer aux valeurs de pressions fournies par le tensiomètre. 

Celle-ci est proportionnelle au cosinus de l’angle d’inclinaison par rapport à la verticale et consiste en 
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l’addition de (i) + 0.45 hPa dans le cas des tensiomètres enterrés dont l’angle d’inclinaison est de 85° par 

rapport à la verticale ; (ii) + 4.3 hPa dans le cas des tensiomètres installés depuis la surface, dont l’angle 

d’inclinaison est de 30° par rapport à la verticale.

Enfin, le remplissage des instruments avec de l’eau dégazée est indispensable, notamment en l’absence de 

pluie pendant plusieurs semaines et donc pour un sol maintenu dans un état hydrique sec durant une longue 

période. La nécessité de la mise en place d’une purge pourra être mise en évidence par (i) l’arrêt de l’acquisition 

des données suite à la perte complète de l’eau contenue dans l’instrument et les drains de purge ; (ii) la présence 

de pics arrondis et non plus nets à l’arrivée de nouvelles pluies ; (iii) la difficulté qu’ont les données de potentiel 

matriciel à atteindre le minimum de -800 hPa. La présence de deux tubes capillaires permet d’effectuer la 

purge de l’instrument directement à l’endroit d’instrumentation et donc sans les manipulations chronophages 

liées à l’enlèvement et à la remise en place du tensiomètre comme cela aurait été le cas dans le cadre d’un 

remplissage effectué au laboratoire. La purge est réalisée à l’aide d’une seringue et selon l’orientation de 

l’instrument définie lors de son implantation (Figure 3.4). Cette méthode de remplissage permet ainsi la mesure 

sur une gamme de potentiel matriciel indiquée par le fabricant comme étant comprise entre 0 et -800 hPa. 

3.1.1.2.C Suivi de la teneur en eau in situ : les sondes TDR CS605 et TRASE 

De nombreuses techniques sont employées pour assurer un suivi in situ de la teneur en eau des sols (Susha 

Lekshmi et al., 2014). Celles-ci reposent sur l’utilisation de capteurs de mesure de grandeurs qui se basent sur 

diverses propriétés physiques comme, entre autres, la résistivité du sol (David Suits et al., 2004), le flux de 

chaleur (Tarara et Ham, 1997), la thermalisation des neutrons (Evett, 2000) ou l’atténuation de rayons gamma 

(Pires et al., 2005) et enfin les propriétés diélectriques avec l’utilisation de sondes de réflectométrie en domaine 

temps (TDR), fréquence (FDR) ou de capacité (Comparon, 2005). 

Dans le cadre de la thèse, les mesures de teneur en eau du sol aux différentes profondeurs instrumentées ont 

été effectuées à l’aide de sondes se basant sur la technique TDR. Utilisées pour la première fois il y a plus de 

40 ans (Fellner-Feldegg, 1969) elles furent appliquées à la détermination des conductivités électriques et des 

teneurs en eau volumiques quelques années plus tard (Dalton et al., 1984 ; Topp et al., 1980 ; Topp et Davis, 

1985) et représentent aujourd’hui une méthode standardisée pour le suivi de la dynamique de la teneur en eau 

des milieux poreux insaturés. En effet, son coté non destructif, sa facilité de mise en place et ses bonnes 

résolutions spatiales et temporelles sont renforcées par la possibilité d’automatisation qui permet une 

Tube de remplissage (gaine noire)

Tube de désaération
Marque pointée vers le haut

Tube de remplissage

Tube de désaération (gaine noire)

Tube de désaération

Marque pointée vers le bas

Figure 3.4 : Mise en place de la purge du tensiomètre selon une installation horizontale [A] ou verticale [B].

A B
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Image 3.11 : Représentation d’une sonde TDR CS605.

acquisition continue de données sur l’ensemble de la gamme de teneur en eau mesurable (Dobriyal et al., 2012 

; Pastuszka et al., 2014 ; Skierucha et al., 2008). La technique se base sur la mesure du temps de propagation 

(émission-réception) d’une impulsion électromagnétique très brève (bande de fréquence de l’ordre du GHz) le 

long de plusieurs tiges d’acier de longueur connue.

Ce temps est fonction de la constante diélectrique apparente (Ka [-]), propre au milieu dans lequel sont insérés 

les tiges d’acier, selon la relation suivante : 

FL = MEN?OP Équation 3-5

où Dt représente le temps de trajet de l’impulsion électromagnétique [s], L la longueur du guide d’onde [cm] 

et c la vitesse de la lumière (3×1010 cm.s-1).

La teneur en eau volumique (q [cm3.cm-3]) peut ensuite être déterminée empirement à partir de Ka selon un 

polynôme du troisième ordre établi par Topp et al. (1980) : Q = R/S.T × UVWX + M.YM × UVWX?O / S.S × UVWZ?OX + [.T × UVW\?O] Équation 3-6

Cette relation est actuellement considérée comme la meilleure solution pour l’obtention de la teneur en eau du 

sol à partir de mesures TDR (Černý, 2009), notamment parce qu’il a été démontré l’absence de sensibilité 

importante de Ka aux variations de température, de texture du sol et de masse volumique apparente pour des 

mesures effectuées dans des gammes de hautes fréquences (Topp et al., 1980). Les différences entre constante 

diélectrique apparente de l’air (1), d’une phase solide (2 à 16) (Hallikainen et al., 1985) et de l’eau pure (81) 

(Curtis et Defandorf, 1929) permettent en effet une étude précise des changements de teneur en eau volumique 

du milieu (Noborio, 2001). 

Des sondes TDR CS605 (Campbell Scientific) (Image 3.11) ont été implantées horizontalement aux huit 

profondeurs d’instrumentation de la parcelle, définies dans le cadre de l’étude et selon la méthodologie 

explicitée en Annexe 2.G. Le même type de sonde a équipé la Case 4 (TEMOIN) à partir du 01/08/2013, aux 

profondeurs définies pour l’étude de la dynamique hydrique sur le profil des lysimètres (§ 2.5.3).

Souvent utilisées pour le suivi des évolutions de teneur en eau in situ (Bittelli et al., 2008 ; Herkelrath et Delin, 

2001 ; Paige et Keefer, 2008 ; Yoshikawa et al., 2004), les CS605 sont composées de trois tiges pointues en 

acier inoxydable, dont les spécifications sont visibles dans le Tableau 3.3. 

Tableau 3.3 : Spécifications 
d’une sonde TDR CS605.
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Image 3.12 : Système TRASE et sonde TDR associée.

Le module TDR100 génère une impulsion envoyée au câble coaxial RG58 et à la sonde à travers le 

multiplexeur (SDMX50). Les variations d’impédance le long des tiges sont caractérisées par un temps de retour 

qui est fonction de la constante diélectrique apparente du milieu et par conséquent de la teneur en eau moyenne 

comprise dans le volume de sol situé entre les tiges. 

L’expression de Ka (Équation 3-5) peut être simplifiée selon l’Équation 3-7 suivante : 

N?O = EOE Équation 3-7

où la longueur apparente de la sonde TDR (La [cm]) est déterminée à l’aide du logiciel PCTDR, à partir de la 

forme de l’onde réfléchie et de la distance totale séparant le module TDR100 où l’onde est émise de celle du 

bout des tiges en acier inoxydable de la sonde implantée dans le sol. 

En outre, l’acquisition des données de teneur en eau sur la Case 1 (TEMOIN) a quant à elle été réalisée depuis 

mars 2009 à l’aide du système TRASE (Soil Moisture Equipment Corps, Santa Barbara, CA ; Image 3.12)

dont les spécifications ainsi que celles des sondes de mesure qui lui sont associées, sont reportées dans le 

Tableau 3.4. De conception plus ancienne que le module TDR100, il se base néanmoins sur le même principe 

de mesure et comprend un générateur d’impulsion, un chronomètre électronique et des micro-processeurs 

permettant de convertir la vitesse de propagation de l’onde en teneur en eau volumique via un étalonnage 

interne. Également souvent utilisées pour le suivi in situ, et notamment dans le cadre de travaux de 

comparaisons des performances associées à l’utilisation de différents types de capteurs (Chow et al., 2009 ;

Jones et al., 2002 ; Walker et al., 2004), ces sondes TDR permettent l’obtention de teneur en eau enregistrées 

par le TRASE (Image 3.12) et une acquisition de données horaires fournies par cinq capteurs implantés aux 

mêmes profondeurs instrumentées que celles étudiées avec les CS605 sur la Case 4. 

Étalonnage des données de teneur en eau volumique fournies par les sondes 

TDR à l’aide de la méthode gravimétrique 

3.1.1.3.A Justification de la nécessité de correction des données TDR 

Tableau 3.4 : Spécifications du système 
TRASE et des sondes TDR associées.
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Figure 3.5 : Évolutions des teneurs en eau volumiques en fonction du temps mesurées pour un sol limoneux avec 
sept capteurs différents [A] et détermination des relations entre permittivité et teneur en eau volumique pour 

chaque sonde et comparaison avec la relation établie par Topp et al (1980) [B] (Robinson et al., 2008).

A

B

Bien que la détermination de la dynamique de teneur en eau du sol in situ à l’aide de sondes TDR soit 

aujourd’hui très répandue, celle-ci comporte néanmoins plusieurs inconvénients. De nombreux travaux font 

en effet état de l’influence de la structure et texture du sol, du type de sonde, de son placement dans le sol ou 

encore de la longueur du câble coaxial et des guides d’ondes sur la précision des teneurs en eau mesurées par 

cette dernière (Blonquist et al., 2005 ; Chow et al., 2009 ; Delin et Herkelrath, 2005 ; Evett et al., 2006 ; 

Maroufpoor et al., 2009 ; Pastuszka et al., 2014). Ainsi, des teneurs en eau erronées peuvent être obtenues 

selon le type de sonde utilisée et les variations de contact entre guides d’onde et sol, ces dernières ayant une 

influence directe sur la mesure (Dobriyal et al., 2012). 

Robinson et al. (2008) ont observé que le volume limité échantillonné pour la mesure, ainsi que les effets de 

la compaction autour des guides d’onde lors de l’insertion de la sonde dans un sol limoneux entraînent des 

surestimations des teneurs en eau mesurées par des sondes capacitives et TDR, et notamment avec des 

instruments semblables aux nôtres (TDR100). Nous constatons en effet, au travers des résultats présentés sur 

la Figure 3.5, que seule la technique de transmissiométrie en domaine temps et les mesures effectuées par la 

sonde Acclima Digital TDT® permettent l’obtention de teneur en eau jugées correctes selon la relation établie 

par Topp et al. (1980). La mise en place d’une correction des données mesurées par des sondes TDR 

compatibles avec un réflectomètre TDR100 semble par conséquent primordiale dans le cadre de l’obtention 

de teneurs eau qui permettent de décrire l’état hydrique réel du sol à un instant t.

3.1.1.3.B Principe du suivi gravimétrique 

Un étalonnage des données de teneur en eau fournies par les sondes TDR sera donc effectué à travers la mise 

en place de suivis gravimétriques. Souvent utilisée dans ce but (Chalhoub, 2010 ; Evett et al., 2006 ; Rana et 

Katerji, 2000), cette méthode repose sur la mesure de la teneur en eau massique (qm [g.g-1]) du sol à une 

profondeur donnée à partir du prélèvement d’un volume de sol donné et de son séchage en étuve à 105 °C 

pendant au minimum 24 h (Gardner, 1986). 

La teneur en eau volumique du sol [cm3.cm-3] peut ensuite être déterminée selon la relation suivante : 
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A B C D

Image 3.13 : Les différentes étapes qui composent un suivi gravimétrique avec : le prélèvement de sol à
l’aide d’une tarière manuelle [A], l’arasement de l’échantillon pour éviter toute contamination [B], la pesée 

du sol dès sa mise en barquette aluminium [C] et l’étuvage pour la pesée de la masse de sol sec [D].

Q = GHG^ Q_ "`aPRQ_ = bb̂D Équation 3-8

avec rb [g.cm-3] la masse volumique apparente à la profondeur sondée, rw celle de l’eau (1 g.cm-3), Mw la 

masse d’eau dans l’échantillon [g] et Ms la masse de sol sec [g]. 

De par sa facilité de mise en œuvre et sa précision, la technique gravimétrique est employée mondialement 

comme standard de référence pour déterminer les teneurs en eau. Sa mise en place pour la correction de 

données fournies par les sondes TDR est par conséquent totalement justifiée. 

Toutefois, Hillel (1982) a montré qu’une température de 105 °C n’était pas toujours suffisante pour évaporer 

toute l’eau de sols à la texture fortement argileuse et que certains échantillons pouvait déjà subir des altérations 

de la matière organique qu’ils contiennent à cette température, les pertes n’étant par conséquent pas 

uniquement dues à l’évaporation de l’eau et créant ainsi des biais sur les teneurs en eau mesurées. Enfin, cette 

méthode relativement chronophage et destructive ne permet pas un suivi aussi détaillé de l’évolution des 

teneurs en eau au cours du temps que celui établi à partir de mesures de sondes TDR, dont l’acquisition est 

réalisée de façon horaire, d’où la nécessité de se servir de la méthode gravimétrique uniquement pour étalonner 

les données fournies par les instruments. 

3.1.1.3.C Mode opératoire des suivis gravimétriques 

Le suivi gravimétrique pour l’étalonnage des données de teneur en eau 

fournies par les sondes TDR est effectué par trois sondages manuels à 

chaque profondeur instrumentée. Ceux-ci sont réalisés à l’aide d’une 

tarière (Image 3.13-A), l’intervalle des profondeurs prélevées 

encadrant celles instrumentées (Tableau 3.5), permettant l’obtention 

d’un échantillon d’au minimum 100 g jugé représentatif du sol. Les 

échantillons sont arasés en dehors de la parcelle (Image 3.13-B) pour 

prévenir toute contamination pouvant être due à de la terre ne 

provenant pas de l’intervalle sondé. Ils sont ensuite mis dans une 

barquette en aluminium et directement pesés au champ (Image 3.13-C) puis repesés après étuvage à 105 °C 

durant au moins 24 h (Image 3.13-D) pour déterminer qm (Équation 3-8).

Tableau 3.5 : Intervalles de profondeurs 
prélevées lors des suivis gravimétriques.
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Onze suivis gravimétriques ont finalement été réalisés entre septembre 2013 et février 2015. Reportés dans le 

Tableau 3.6, sept concernent l’ensemble des profondeurs instrumentées et quatre sondages supplémentaires 

(notés « S ») sont spécifiques au suivi de l’état hydrique de l’horizon de surface (10 et 20 cm).

En effet, et comme nous le verrons plus bas (§ 3.2.2.1.B et § 3.2.2.2), 

l’enlèvement et la remise en place des sondes TDR dans le cadre des 

pratiques culturales du site entrainent des sauts dans les données 

fournies par les capteurs, ces dernières nécessitant par conséquent un 

étalonnage spécifique à chaque période. Pour chaque suivi mis en 

place, un coefficient est établi par le rapport entre teneur en eau réelle 

(qRéelle [cm3.cm-3]) calculée à la profondeur instrumentée sondée par la 

méthode gravimétrique et celle fournie par la sonde TDR à cette même 

profondeur (qTDR [cm3.cm-3]) et sur l’intervalle de temps 

correspondant au prélèvement. Les couples de valeurs (qRéelle, qTDR) 

obtenus pour chaque campagne permettront l’étalonnage des données 

fournies par les sondes TDR à travers (i) l’application de coefficients selon les différentes périodes pour les 

profondeurs instrumentées dans l’horizon labouré (10 et 20 cm) ; (ii) l’établissement de droites de régression 

linéaire d’équation y = ax +b pour les profondeurs instrumentées sous l’horizon de surface (37, 50, 65, 90, 120 

et 165 cm). Les justifications de ces choix seront discutées dans les parties consacrées à l’exploitation des 

données instrumentales et des suivis gravimétriques mis en place (§ 3.2.2.1 et § 3.2.2.2).

Finalement, des teneurs en eau corrigées (qCorrigée [cm3.cm-3]) ont été établies à chaque profondeur instrumentée 

et utilisées dans le cadre des études effectuées concernant la caractérisation des propriétés hydriques de 

chacune des trois parcelles d’intérêt au travers notamment (i) de l’évolution des variables d’état hydrique au 

cours du temps ; (ii) de l’établissement des courbes de rétention en eau à partir des données in situ ; (iii) de 

l’établissement des paramètres permettant la description de l’hydrodynamique selon une procédure 

d’optimisation par méthode inverse réalisée à l’aide d’HYDRUS-1D. 

Modélisation de l’hydrodynamique 

HYDRUS-1D : notions de bases et caractéristiques du modèle 

L’intérêt grandissant concernant l’influence des pratiques agricoles et industrielles sur la qualité des eaux de 

surface et souterraines a mené à la création de nombreux modèles analytiques et numériques destinés à la 

description des flux d’eau et du transport de solutés dans un milieu poreux variablement saturé.

Permettant également la simulation des transferts dans des milieux à deux ou trois dimensions (Šimůnek et al., 

2006a, b), nous avons utilisé la version unidimensionnelle du programme HYDRUS (HYDRUS-1D) pour 

l’analyse de l’hydrodynamique dans un profil de sol vertical (Šimůnek et al., 2013). Celle-ci se base sur de 

Tableau 3.6 : Date correspondante à la 
mise en place de chaque campagne 

gravimétrique et références associées.
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nombreux codes déjà existants tels que SUMATRA (van Genuchten, 1978), WORM (van Genuchten, 1987),

SWMII (Vogel, 1987) et diverses versions antérieures d’HYDRUS (Kool et van Genuchten, 1991).

3.1.2.1.A Équation de Richards et méthode de résolution 

Se basant sur la méthode des éléments finis (Galerkin), le programme HYDRUS-1D résout de manière 

numérique l’équation de Richards (1931) qui régit le mouvement vertical monodimensionnel de l’eau dans la 

zone vadose selon : cQcL = ccC d? ec<cC + foshij / @ Équation 3-9

avec q la teneur en eau volumique [cm3.cm-3], t le temps [j], z l’axe vertical orienté positivement vers le bas 

[cm], h le potentiel matriciel exprimé en unité de charge hydraulique [cm], a l’angle entre la direction de 

l’écoulement et l’axe vertical (a = 0°), S la fonction puits racinaire [cm3.cm-3.j-1] et K la fonction de 

conductivité hydraulique [cm.j-1] définie par l’Équation 3-10 ci-dessous : ?k<m Cn = ?DkCn × ?pk<m Cn Équation 3-10

où Ks est la conductivité hydraulique à saturation [cm.j-1] et Kr la conductivité hydraulique relative [-].

La résolution de l’Équation 3-9 est basée sur deux fonctions non linéaires du potentiel matriciel qui décrivent 

les propriétés hydriques du sol, à savoir la courbe de rétention en eau q(h) et la courbe de conductivité 

hydraulique K(h). Leur description est permise par HYDRUS-1D à travers l’utilisation de cinq fonctions 

analytiques établies par (i) Brooks et Corey (1964); (ii) van Genuchten (1980) ; (iii) Vogel et Cislerova (1988) ; 

(iv) Durner (1994) ; (v) Kosugi (1996). 

Comme nombre de travaux de modélisation concernant la description de l’hydrodynamique in situ, le choix 

s’est porté sur l’utilisation de l’expression de van Genuchten (1980) donnée par l’Équation 3-11, pour décrire 

la courbe de rétention en eau des horizons qui composent les profils de sols étudiés. 

k<n = qQp + QD / QprU + |h<|tu_ mRRRRRRRRRR< v VQDmRRRRRRRRRRRRRRRRRRRRRRRRRRRRRRRRRRRR< w V Équation 3-11

x`aPRRRRRRRRRRRRRRRRRI = U / Uy RRRRRRmRRRRRRy z U
où qr et qs représente respectivement les teneurs en eau résiduelle et à saturation [cm3.cm-3], a, un paramètre 

empirique relié au potentiel matriciel au point d’inflexion de la courbe de rétention [cm-1] et n, un paramètre 

de distribution de la taille de pores [-] qui détermine la pente de la courbe au point d’inflexion.

Il faut noter que la valeur du paramètre empirique m [-] prise en compte (Équation 3-11) est considérée comme 

celle la moins encline à compromettre la précision du calage pour une grande majorité de type de sols (van 

Genuchten et Nielsen, 1985 ; van Genuchten et al., 1991). Cette expression est associée au modèle statistique 

de distribution de la taille des pores établi par Mualem (1976) pour prédire la fonction de conductivité 

hydraulique en milieu insaturé selon l’Équation 3-12 suivante : 
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où Se représente la saturation effective [-] et l le paramètre de connectivité des pores [-] qui est le plus souvent 

gardé constant indépendamment du type de sol et fixé à 0.5 par Mualem (1976) (ou 2 par Brooks et Corey 

(1964)).

3.1.2.1.B Optimisation inverse et fonction objectif 

Les cinq paramètres des équations de van Genuchten et Mualem permettant la description de 

l’hydrodynamique des différents horizons qui composent un profil de sol donné (qr, qs, a, n et Ks) sont calés 

par méthode inverse. Celle-ci repose sur la minimisation d’une fonction objectif (F) par la méthode non 

linéaire de Levenberg-Marquardt (Marquardt, 1963), qui est reconnue comme un standard de calage par la 

méthode non linéaire des moindre carrés (van Genuchten, 1980; Kool et al., 1985) et permet l’obtention 

d’intervalles de confiance pour chaque paramètre optimisé. Par conséquent, F, expression de la différence 

entre valeurs observées expérimentalement et celles prédites par le modèle, est définie de la façon suivante 

(Šimůnek et al., 1998) : 

{k$m }n = ~ �̀ ~��m�
t��
��9

_�
��9 �}��kCm L�n / }�kCm L�m $n�X Équation 3-13

avec qj
*(z,ti) variables observées au temps ti et à la profondeur z, qj (z,ti,b) celles modélisées pour le vecteur b 

des paramètres calés (qr, qs, a, n et Ks), mq le nombre de jeux de mesures distinctes, nqj le nombre de mesures 

d’un jeu et enfin vj et wi,j les poids associés respectivement à un jeu de mesures et à une donnée individuelle. 

Ces derniers sont fixés à 1, lorsqu’il n’y a a priori aucune raison d’accorder plus d’importance à une donnée 

expérimentale plutôt qu’une autre dans le cadre du calage par modélisation inverse (Kool et al., 1987). 

À noter enfin que vj est donné par Clausnitzer et Hopmans (1995) : 

�̀ = R Uy���X Équation 3-14

où nj est le nombre de données du jeu considéré et sj
2 la variance associée aux mesures. 

3.1.2.1.C  Statistiques de la solution inverse 

En plus des valeurs moyennes et intervalles associés, les calages effectués sur HYDRUS-1D sont agrémentés 

d’informations supplémentaires quant aux statistiques des paramètres optimisés par méthode inverse avec (i)

une matrice qui indique le degré de corrélation entre les paramètres optimisés. Elle sera utilisée dans les 

démarches de modélisation adoptées (cf. Figure 3.42 et Figure 3.45) ; (ii) r², une mesure de la qualité de la 

?k<n = R?DR@�� RdU / kU / @� 9_n_jX Équation 3-12

x`aPRRRRRRRRRRR@� =R Q / QpQD / Qp
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simulation par l’étude de la régression entre données observéesR!�� et prédites !� (Équation 3-15) ; (iii) l’erreur 

type (s(bj)) qui exprime la mesure relative de la déviation autour la valeur moyenne bj du paramètre calé et qui 

est estimée à partir de la fonction objectif, du nombre d’observations, du nombre de paramètres à caler et d’une 

matrice inverse (Daniel et Wood, 1971) ; (iv) la T-Value, qui fournit une mesure absolue de la déviation autour 

de la moyenne (Équation 3-16) ; (v) les intervalles de confiances à 95 %, qui doivent de préférence encadrer 

étroitement la valeur moyenne du paramètre optimisé par méthode inverse. De larges intervalles indiquent en 

effet un faible impact du paramètre sur les valeurs calculées et donc une faible précision sur sa détermination. 

�X = d���!��!� / �!�� �!���� j
d���!��X / k�!��nX��� j ��!�X / k�!�nX��� � Équation 3-15

� = $��k$�n Équation 3-16

Périodes de simulation définies sur les parcelles et les cases lysimétriques 

Dans le cadre de l’étude de l’hydrodynamique, la période de modélisation est définie par l’intervalle de temps 

sur lequel les optimisations par méthode inverse des dynamiques de données instrumentales (et de drainage 

dans le cas des cases) sont opérées pour caler les paramètres des équations de van Genuchten et Mualem qui 

permettent de la décrire. Un facteur déterminant pour le choix de la période concerne le fonctionnement 

optimal d’un nombre maximum de capteurs. Les valeurs journalières de potentiel matriciel fournies par les 

tensiomètres implantés à 165 cm sont définies comme condition limite inférieure du modèle établi sur les 

parcelles (§ 3.1.2.4.C). De ce fait, une condition nécessaire à la modélisation va être le fait que les tensiomètres 

à cette profondeur permettent l’acquisition de données jugées fiables.

De plus, bien que le fonctionnement des autres sondes ne constitue pas une condition sine qua non pour faire 

tourner le modèle, le processus de modélisation repose sur une optimisation réalisée par méthode inverse. Il 

est donc primordial que l’ensemble des capteurs puisse fournir un maximum de données exploitables durant 

la période de modélisation, pour assurer une robustesse du modèle à travers les paramètres obtenus par l’étude 

des dynamiques instrumentales. La période de modélisation sur les parcelles a ainsi débutée quelques semaines 

après l’implantation de l’ensemble des capteurs dans les profils de sol et la vérification du bon fonctionnement 

des branchements effectués dans la centrale, au travers de l’acquisition de données jugées cohérentes à chaque 

profondeur instrumentée. 

Détaillées dans le Chapitre 4, les caractéristiques liés à l’apport des ions bromures, solutés inertes et 

conservatifs, vont également être à la base de la définition des périodes de modélisation sur les parcelles et les 

cases lysimétriques. En effet, le début de la période de modélisation a été défini selon la date d’apport des 

bromures sur chaque dispositif d’étude et plus précisément par celle du travail du sol ayant permis 
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l’homogénéisation des teneurs épandues dans l’horizon de surface. Enfin, la date de fin de simulation est fixée 

selon les dates des dernières campagnes de prélèvements de sol et d’eau liées aux suivis des dynamiques d’ions 

Br- et NO3
- sur chaque dispositif d’étude. Finalement, les périodes de simulation définies pour l’étude de la 

dynamique hydrique et du bromure à l’aide d’HYDRUS-1D sont les suivantes : (i) du 22/02/2013 au 

31/01/2015 sur les parcelles ; (ii) du 20/02/2013 au 28/02/2015 sur les cases lysimétriques. 

Création des profils de sol à l’aide d’HYDRUS-1D 

La création des profils de sol est effectuée à partir des informations dont nous disposons relatives à la 

reconstitution du sol des cases lysimétriques en septembre 1983 et l’étape d’instrumentation des parcelles en 

sol nu réalisée d’octobre à décembre 2012.

3.1.2.3.A Profil de sol des parcelles 

Au sein des cinq horizons des profils de sol des parcelles dont les profondeurs ont été caractérisées 

pédologiquement en mai 2005 et spécifiquement à chaque parcelle en sol nu fin 2012 lors de l’étape 

d’instrumentation (Tableau 2.4), un matériau est défini pour chacune profondeur instrumentée. Nous pouvons 

remarquer que seul le matériau M8p, caractérisant l’horizon H5p (SCca-2) n’encadre pas une profondeur 

instrumentée (Figure 3.6). En effet, nous profitons de l’implantation de sondes à 165 cm, donc juste au-dessus 

de la couche sablo-caillouteuse IIDcx qui ne peut être étudiée, pour définir les données des tensiomètres à cette 

profondeur comme condition limite inférieure du modèle (§ 3.1.2.4.C). De plus, chaque profondeur 

d’instrumentation est identifiée par un nœud d’observation pour lequel les dynamiques de potentiel matriciel 

et de teneur en eau journalières vont être renseignées dans le cadre de mise en place de la modélisation par 

méthode inverse. Enfin, le maillage adopté pour l’édition du profil de sol unidimensionnel de l’ensemble des 

parcelles étudiées sur HYDRUS-1D comprend une discrétisation verticale tous les centimètres, soit un total 

de 166 nœuds (n+1). Ceci est justifié par des profondeurs d’instrumentation identiques entre les parcelles et 

des caractérisations physico-chimiques qui, comme nous le verrons au § 3.2.1.1.B, n’ont pas permis de mettre 

en évidence de différences de texture flagrantes entre horizons et matériaux entre les parcelles. Par conséquent, 

un profil de 165 cm a été créé pour l’ensemble de parcelles étudiées (Figure 3.6) et avec huit matériaux 

correspondant aux cinq horizons qui composent le sol étudié, selon les intervalles de profondeurs indiquées 

dans le Tableau 3.7. 

3.1.2.3.B Profil de sol des cases lysimétriques 

Caractérisées par une étape de reconstitution a priori identique à partir de sol des parcelles, un profil unique a 

été réalisé pour la description des matériaux et horizons composant les six cases (Figure 3.7 et Tableau 3.8).
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Tableau 3.7 : Dénominations et profondeurs définies à l’aide 
d’HYDRUS-1D pour chaque horizon et matériau sur les parcelles.

M4c

M5c

M6c

0

14

28

55

75

90

100

H1c

H2c

H3c

H4c

0

28

55

90

100

10

20

40

60

80

LAca

ASca

Sca

165

140

105

75

55

44

28

14

00

28

55

105

140

165

LAca

ASca

Sca

SCca-1

IIDcx

SCca-2

H1p

H2p

H3p

H4p

H5p

M1p

M2p

M3p

44
M4p

M5p

M6p

M7p

M8p

Figure 3.6 : Dénomination et profondeurs associées de gauche à droite : aux horizons, nœuds 
d’observations et matériaux considérés pour l’étape de modélisation sur les parcelles.

Tableau 3.8 : Dénominations et profondeurs définies à l’aide d’HYDRUS-1D
pour chaque horizon et matériau sur les cases lysimétriques.

Figure 3.7 : Dénomination et profondeurs associées, de gauche à 
droite : aux horizons, nœuds d’observations et matériaux 

considérés pour l’étape de modélisation sur les cases lysimétriques.
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M1c
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Comme nous l’avons vu au travers des résultats exposés dans le Tableau 2.6 et le Tableau 2.7, le sol composant 

les cases a des propriétés physico-chimiques similaires à celui des parcelles sur les 90 premiers cm, les 

profondeurs relatives aux horizons LAca (H1c), ASca (H2c) et Sca (H3c) étant de ce fait logiquement identiques. 

L’horizon H3c sera donc défini jusqu’à la profondeur de 90 cm, les dix derniers cm étant exclusivement 

composés de sables grossiers pour permettre de faciliter le drainage jusqu’à 1 m et le retour à pression 

atmosphérique. La délimitation des profondeurs de chaque matériau s’est faite selon les profondeurs définies 

pour l’instrumentation de la Case 1 (TEMOIN). Six matériaux sont établis, cinq pour les trois premiers 

horizons communs aux deux dispositifs étudiés et le dernier pour l’horizon d’écoulement H4c. Néanmoins, les

profondeurs instrumentées n’étant pas tout à fait similaires à celles des parcelles, la définition des matériaux 

devra donc être adaptée de façon à encadrer au mieux les capteurs implantés, ces derniers étant identifiés par 

des nœuds d’observation à 10, 20, 40, 60 et 80 cm (Figure 3.7). Enfin, une discrétisation identique est adoptée 

entre cases et parcelles, le maillage comprenant 101 nœuds au total. 

Conditions initiale et aux limites appliquées au modèle 

3.1.2.4.A Condition initiale 

La solution de l’équation de Richards nécessite la connaissance de la distribution du potentiel matriciel ou de 

la teneur en eau sur l’ensemble du profil étudié à l’instant où débute la simulation. Nous utiliserons les valeurs 

fournies par les tensiomètres aux profondeurs instrumentées pour définir les données de pression sur 

l’ensemble du profil à t0. <kCm Ln = <�(z)RRRRRRRRRRRRRRRRRL = L:RRRRRRRRRR Équation 3-17

où t0 représente l’instant du début de simulation [j] et hi la donnée de pression à t0 au point z [cm]. 

En effet, les teneurs en eau fournies par les sondes TDR sur les parcelles n’ont pas pu être considérées à t0, ces 

dernières n’étant exploitables qu’à partir du 19/07/2013 en surface et du 05/10/2013 sous l’horizon travaillé, 

des raisons diverses ayant empêché une acquisition optimale des données aux différentes profondeurs 

instrumentées avant ces dates (§ 3.2.2.1).

3.1.2.4.B Condition limite à la surface du sol 

Une condition limite commune aux parcelles et aux cases lysimétriques est appliquée à la surface du sol. Celle-

ci implique l’interface sol-air, le flux qui la traverse étant en effet dépendant des conditions atmosphériques 

externes et de la teneur en eau des premiers cm de sol. La solution numérique de l’Équation 3-9 est obtenue 

en limitant la valeur absolue du flux à la surface par les deux conditions suivantes : 

�/? c<cC / ?� � � Équation 3-18
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et                          R<O � < � <D
avec ha et hs les pressions minimales et maximales permises en surface du sol [cm] et E la vitesse maximale 

d’infiltration ou d’évaporation sous les conditions atmosphériques données [cm.j-1].

ha, également dénommé hCritA dans HYDRUS-1D, est calculée selon la relation suivante (Feddes et al, 1978) : 

<O = ��b� l�kBpn Équation 3-19

où M représente la masse molaire de l’eau [g.mol-1], g l’accélération de la pesanteur [cm.j-2], R la constante 

des gaz parfaits [g.cm2.j-2.mol-1.K-1], T la température à la surface du sol [K] et Hr l’humidité relative de l’air 

[-]. Cette donnée sera calculée à partir des données de température et d’humidité relative fournie par la station 

météorologique (AgroClim) située à quelques mètres des cases lysimétriques (Image 2.3).

Enfin, hs sera fixée à 0 cm, comme recommandé par Šimůnek et al. (2013). 

Concernant les données climatiques, l’évaporation journalière renseignée dans HYDRUS-1D se base sur la 

détermination de l’évaporation réelle des sols nus (Es), issue du calcul de l’évapotranspiration de référence 

(ET0) selon l’équation de Penman-Monteith (Monteith, 1965) et de sa correction à l’aide de coefficients 

culturaux établis selon la méthode donnée par Allen et al. (1998) pour la FAO et décrite en détail en 

Annexe 3.A. Finalement, celle-ci est répartie de la façon suivante par le modèle : ��kLn = V.M[ × �����RRRRRRRRRRRRRRL v V.M�[Am L z V.�T�ARRRRRRR
��kLn = M.�S × ����� s�� eM�LA / �Mi RRRRRRRRL � kV.M�[Am V.�T�AnRRRRR Équation 3-20

où �����Rreprésente la valeur journalière d’évaporation renseignée [cm.j-1] et d la durée d’un jour.

En définitive, 1 % de l’évaporation journalière totale renseignée dans HYDRUS est attribué aux données 

horaires entre minuit et 6 h du matin et entre 18h et minuit, tandis que les autres valeurs suivent une fonction 

sinusoïdale le reste de la journée (Fayer, 2000). 

Les variations de pluviométrie au cours de la journée seront quant à elle approximées selon la fonction cosinus 

suivante : 

�kLn = ��  U + P¡� eM�LA / �i¢ Équation 3-21

où �� représente la valeur de pluviométrie d’un jour donné [cm].

3.1.2.4.C Condition à la limite inférieure pour les parcelles 

Sur les parcelles en sol nu, l’implantation d’instruments de mesure juste au-dessus de la couche sablo-

caillouteuse qui marque la délimitation inférieure du profil de sol étudié va nous permettre l’acquisition horaire 

de données de potentiel matriciel et de teneur en eau à la profondeur 165 cm. HYDRUS-1D permet d’utiliser 

les données acquises par les tensiomètres comme condition limite inférieure du modèle, leur connaissance 
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permettant a priori d’assurer une modélisation fidèle des dynamiques de potentiel matriciel et de teneur en eau 

observées pour les profondeurs directement sus-jacentes (90 et 120 cm). Les données de potentiel matriciel 

acquises de façon journalière à cette profondeur définiront donc la condition limite inférieure du modèle selon 

l’Équation 3-22 : <kCm Ln = <:kLnRRRR7¡£�RRRRRC = U�SRPI Équation 3-22

où h0 représente la valeur journalière du potentiel matriciel à 165 cm [cm]. 

De ce fait, l’inconvénient principal est ici lié à la nécessité de fonctionnement des trois sondes implantées à 

165 cm. En effet, si l’une d’elles venait à ne plus être en état de marche ou à fournir des données jugées 

suspectes, son remplacement serait capital pour la poursuite de la modélisation. Néanmoins, en l’absence de 

données, une moyenne de celles des sondes implantées sur les deux autres parcelles a été utilisée, bien que des 

différences de potentiel matriciel de plusieurs dizaines d’hectopascals puissent être constatées à 165 cm entre 

deux parcelles. Comme nous le verrons au § 3.2.1.1.B, celles-ci sont notamment expliquées par les 

hétérogénéités texturales concernant la composition du sol dans l’horizon SCca-2, ces dernières étant plus 

marquées que celles des autres horizons. 

3.1.2.4.D Condition à la limite inférieure pour les cases lysimétriques 

En l’absence de sonde implantée au-delà de 80 cm sur les cases instrumentées, une condition limite inférieure 

de type surface de suintement est sélectionnée pour la description de l’hydrodynamique. Souvent appliquée 

pour des modélisations concernant l’étude des flux d’eau dans les lysimètres (Abdou et Flury, 2004), celle-ci 

considère une condition de flux définie par l’Équation 3-23 : 

¤}kCm Ln = VmRRRRRRRRRRRRRR< v V<kCm Ln = <mRRRRRRRRRRRRRR< w V Équation 3-23

Une condition de flux nul est donc considérée tant que la pression en fond de profil est inférieure à une valeur 

spécifiée nommée hSeep et fixée à 0 cm. Cette dernière constituera alors la valeur de potentiel matriciel 

imposée en fond de profil tant que celui-ci est dans un état hydrique saturé et donc qu’un drainage est observé.

Estimation initiale des paramètres des équations de Mualem-van Genuchten 

Au préalable des optimisations réalisées sur HYDRUS-1D, les valeurs et bornes associées aux paramètres qui 

permettent la prédiction des propriétés hydriques de la zone vadose ont été initialement établies via l’utilisation 

des outils d’optimisation des paramètres hydriques se basant notamment sur les résultats des analyses au 

laboratoire des courbes de rétention en eau et des KS, à partir des prélèvements de sol effectués in situ. 
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3.1.2.5.A Rosetta, un modèle empirique 

Modèle empirique crée en 1999, Rosetta permet l’utilisation de cinq fonctions de pédotransfert (FPT) qui 

permettent la prédiction des paramètres (qr, qs, a, n et Ks) caractérisant les propriétés de rétention en eau et de 

conductivité hydraulique de chaque matériau définissant le profil de sol. Un fort potentiel d’applicabilité de 

cet outil est permis par l’utilisation d’une base de donnée qui comprend l’étude de la rétention en eau de plus 

de 2100 échantillons de sols au travers de plus de 20 500 points q(h) et de la conductivité hydraulique à 

saturation d’environ 1300 sols (Schaap et Leij, 1998). 

Deux types de modèles ont été utilisés. Le premier (« SSCBD ») se base sur les données texturales et donc les 

fractions granulométriques qui composent les différentes profondeurs d’un matériau donné mais également sur 

la masse volumique apparente établie à la profondeur instrumentée encadrée par le matériau. Le second 

(« SSCBD+WC ») est renseigné avec les mêmes données auxquelles sont adjointes les teneurs en eau établies 

pour des pressions de 330 et 15000 cmH2O appliquées à l’échantillon, données obtenues par analyse au 

laboratoire à l’aide du dispositif de la presse de Richards (§ 3.1.1.1.A). Il va donc être intéressant d’étudier 

l’étendue des différences concernant les valeurs des paramètres obtenues avec les deux types de FPT, 

notamment en ce qui concerne les teneurs en eau résiduelles qui, comme nous le verrons au § 3.2.4.1.B, ne 

peuvent être calées avec le modèle RetC. Finalement, les paramètres établis à l’aide de Rosetta constitueront 

les valeurs initiales des calages réalisés sur RetC à partir des caractéristiques de rétention en eau de chaque 

profondeur instrumentée obtenues après analyse au laboratoire. 

3.1.2.5.B Estimation des paramètres de la caractéristique de rétention en eau 

Descendant du code SOHYP (SOil HYdraulic Properties ; van Genuchten, 1978), le modèle RetC se base sur 

les équations de Brooks et Corey (1964) et van Genuchten (1980) (Équation 3-11) pour décrire les données de 

rétention en eau du sol et sur les modèles de distribution de la taille des pores développés par Burdine (1953)

et Mualem (1976) (Équation 3-12) pour prédire les fonctions de conductivité hydraulique. 

Finalement, nous utiliserons l’équation de van Genuchten avec m = 1-1/n, pour décrire empiriquement la 

courbe de rétention en eau du sol, associée au modèle de conductivité établi par Mualem. En effet, nous gardons 

la même cohérence de modèles par rapport à ceux utilisés avec HYDRUS-1D pour la description de 

l’hydrodynamique du sol à travers la modélisation par méthode inverse des dynamiques de données 

instrumentales. N’ayant aucune information concernant les conductivités hydrauliques en milieu insaturé, 

seules les données q(h) obtenues à partir de l’analyse au laboratoire des échantillons prélevés à chaque 

profondeur instrumentée ont été utilisées pour caler, toujours par méthode inverse, les paramètres de l’équation 

de van Genuchten (qr, qs, a et n) pour chaque matériau. 

Par conséquent, la fonction objectif à minimiser est donnée par la méthode des moindres carrés : 

{k$n = ~¥���Q� / Q¦�k$n�§²¨
��9 Équation 3-24
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avec Q� et Q¦� les teneurs en eau respectivement observées et simulées [cm3.cm-3], N le nombre de données de 

rétention et wi le poids attribué à une donnée individuelle, ce dernier étant fixé à 1 accordant de ce fait la même 

importance à chaque résultat d’analyse.

Enfin, tout comme HYDRUS, mais de façon moins détaillée, RetC permet également l’obtention 

d’informations statistiques concernant les paramètres calés, à savoir l’erreur type, la T-Value et les limites 

basse et haute des intervalles de confiance à 95 % (§ 3.1.2.1.C). Ainsi, les paramètres moyens et intervalles 

obtenus constitueront les valeurs initiales des modélisations inverses réalisées avec HYDRUS-1D. 

3.1.2.5.C Cas des paramètres initiaux des cases lysimétriques 

Comme nous l’avons vu auparavant, l’infaisabilité de prélèvements de sol in situ dans les cases empêche la 

mise en place d’analyse au laboratoire selon le même schéma que pour les parcelles. Par conséquent, aucune 

modélisation de la courbe de rétention en eau du sol ne pourra être obtenue à l’aide de RetC à partir de résultats 

d’analyse au laboratoire. Les cases lysimétriques ayant cependant été reconstituées fidèlement à partir du sol 

des parcelles expérimentales, les valeurs moyennes et intervalles obtenus sur RetC pour les paramètres 

parcellaires de l’équation de van Genuchten ont finalement été utilisés dans le cadre de la procédure de 

modélisation de l’hydrodynamique sur les cases lysimétriques.

En outre, le fait que la délimitation des matériaux soit différente entre les deux dispositifs (Tableau 3.7 et 

Tableau 3.8) va nous obliger à adapter les valeurs de paramètres de certains matériaux selon les profondeurs 

d’implantation des instruments sur les cases (Tableau 3.26 et Tableau 3.27).

Critère d’évaluation de l’efficience des simulations 

En plus des données statistiques concernant les résultats de la solution inverse (§ 3.1.2.1.C), la qualité des 

simulations des dynamiques instrumentales est évaluée au travers du calcul du coefficient d’efficience (E) de 

Nash et Sutcliffe (1970) selon la formule suivante : 

� = U / � k#©Kt��9 / #_K nX� k#©Kt��9 / #©nX Équation 3-25

avec #©K  la donnée observée au temps t,R#_K  la donnée modélisée au temps t et #© la moyenne de l’ensemble 

des données observées. 

Il présente une gamme de valeurs comprises entre /ª et 1 avec une correspondance entre données observées 

et simulées de plus en plus proche au fur et à mesure que l’on se rapproche de 1. Une valeur inférieure à 0 

indique que le modèle établi est moins juste que la moyenne des données observées. 
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Figure 3.8 : Évolution de la teneur en calcaire total en fonction de l’horizon ou du matériau de chaque parcelle.n de l’horizon ou du matériau de chaqu
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Résultats et discussion 

Caractérisation des parcelles en sol nu 

Analyses physico-chimiques 

À partir des résultats des différentes analyses physico-chimiques effectuées sur les échantillons prélevés tous 

les 10 cm, de 0 à 170 cm, lors de l’instrumentation des sols nus (§ 3.1.1.1.D), deux types d’études ont été 

réalisées : (i) la première sur les paramètres qui caractérisent la valeur agronomique du sol. Des comparaisons 

entre résultats observés pour les horizons de la parcelle sans apport et ceux des parcelles amendées permettront 

de conclure ou non à des effets des traitements, en se basant notamment sur les caractérisations des PRO BOUE 

et DVB épandus depuis 2001 sur les parcelles du dispositif expérimental du site de Colmar (Tableau 2.1) ; (ii) 

la seconde sur les fractions granulométriques, avec l’analyse des teneurs en argile, limon (fin et grossier) et 

sable (fin et grossier) selon les différents horizons pédologiques et selon les matériaux définis dans le cadre de 

la modélisation (Figure 3.6 et Tableau 3.7).

3.2.1.1.A Paramètres qui caractérisent la valeur agronomique du sol 

Les prélèvements de sol ayant été effectués fin 2012, les résultats présentés ci-dessous prennent en compte les 

arrières effets de six apports de PRO réalisés entre 2001 et 2011, au rythme d’une fois tous les deux ans. 

L’ensemble des moyennes et écarts-types associés aux différents paramètres étudiés ci-dessous est visible dans 

les Tableaux I et II en Annexe 3.B pour chaque horizon et matériau de chaque parcelle. Les résultats des 

ANOVA et des tests post-hoc de Bonferroni (a = 0.05) permettant la mise en évidence de différences 

statistiques éventuelles entre horizons et matériaux sont également reportés en Annexe 3.B (Tableaux III et 

IV) pour l’ensemble des paramètres étudies.

3.2.1.1.A.i Calcaire total 

Les résultats représentés sur la Figure 3.8 s’accordent avec la description morphologique du sol effectuée en 

2005 (Figure 2.5), laissant apparaître la présence d’horizons de surface et subsurface (LAca et ASca) 

modérément calcaires et d’autres (Sca et SCca) fortement calcaires.
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Figure 3.9 : Évolution des valeurs de pH en fonction de l’horizon ou du matériau de chaque parcelle.

En effet, nous constatons des teneurs très importantes en calcaire total allant d’environ 150 g.kg-1 pour les 

horizons de surface et de subsurface à plus de 350 g.kg-1 pour ceux plus profonds. 

De plus, les différences inter-parcellaires semblent relativement négligeables et celles entre matériaux au sein 

d’un même horizon également, si bien qu’aucune tendance n’est établie par les tests statistiques. Enfin, la chute 

des quantités de carbonates de calcium et les écarts-types importants liés à l’horizon SCca-2 sont 

vraisemblablement expliqués par la proximité de l’horizon IIDcx non calcaire.

3.2.1.1.A.ii pH 

La présence importante de calcaire sur l’ensemble du profil influe logiquement sur la valeur du pH, 

caractéristique d’un sol alcalin et compris entre 8.1 et 8.8 (Figure 3.9) selon que les quantités de carbonate de 

calcium soient plus ou moins élevées dans l’horizon ou le matériau étudié. Un effet d‘apport très significatif 

(p < 0.001) est de plus mis en évidence concernant la valeur de pH plus faible retrouvée dans l’horizon de 

surface LAca de la parcelle DVB et plus particulièrement pour M2p dont les différences statistiques entre 

parcelle DVB et les deux autres sont hautement significatives (p < 0.0001). Par conséquent, la présence d’un 

effet des amendements organiques semble visible après six apports et notamment sur la parcelle DVB, la 

diminution constatée dans l’horizon LAca étant principalement due au pH des PRO, moins basique que celui 

du sol et de respectivement 7.2 et 7.6 pour les moyennes établies dans la BOUE et le DVB entre 2001 et 2011 

(Tableau 2.1). Le fait que cet effet soit significatif uniquement pour la parcelle DVB peut être justifié par le 

fait que les effets à long terme des épandages soient plus souvent constatés dans le cas d’apport de PRO dont 

la MO est stable, comme cela est avancé dans la synthèse bibliographique de ce travail de thèse. 

3.2.1.1.A.iii Capacité d’échange cationique 

Le fait que les PRO possèdent une capacité d’échange cationique (CEC) plus élevée que le sol provoque un 

accroissement logique des valeurs de CEC compris entre 0.5 et 0.7 cmol+.kg-1 dans l’horizon de surface de 

parcelles amendées (Figure 3.10). Bien que relativement faibles, ces augmentations sont caractérisées par des 

différences statistiques très marquées (p < 0.001), notamment pour la parcelle DVB, ce qui est plutôt logique 

vu qu’une valeur de CEC élevée représente un des principaux indicateurs de maturité d’un compost (Jiménez 

et Garcia, 1989). Enfin, aucune différence statistique inter-parcellaire n’est observée sous l’horizon travaillé, 

les valeurs de CEC diminuant de façon relativement linéaire de 30 à 170 cm de profondeur. 
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Figure 3.10 : Évolution de la CEC en fonction de l’horizon ou du matériau de chaque parcelle.

3.2.1.1.A.iv Carbone organique, azote total et rapport C/N 

Un effet traitement très significatif est mis en évidence sur les teneurs en carbone organique (p < 0.0001) et 

azote total (p < 0.001) du sol dans l’horizon travaillé. En effet, nous constatons des teneurs statistiquement 

plus élevées en Corg dans les deux matériaux définissant l’horizon LAca des parcelles amendées par rapport au 

TEMOIN, selon l’ordre suivant : DVB > BOUE > TEMOIN (Figure 3.12).

De plus, un effet traitement très significatif (p < 0.001) est observé uniquement pour la parcelle DVB, dont les 

teneurs en azote total sont statistiquement supérieures à celles retrouvées dans l’horizon LAca des deux autres 

parcelles. Le fait que les teneurs en carbone organique et azote total soient supérieures dans l’horizon travaillé 

de la parcelle concernée par des apports de compost DVB est induit par les plus faibles potentiels de 

minéralisation du C et N organique de ce PRO par rapport à la BOUE. En effet, les résultats des incubations 

effectuées au laboratoire (§ 5.2.1.2) permettent de rendre compte de cinétiques de minéralisation très faibles 

pour le DVB incorporé à du sol de la parcelle TEMOIN (généralement moins de 5 % en Corg et Norg)

contrairement à la BOUE qui minéralise généralement près de dix fois plus. Les apports répétés de DVB 

contribuent de ce fait à l’enrichissement du stock de matière organique humifiée du sol à long terme et donc à 

l’augmentation des teneurs en carbone et azote organique dans l’horizon de surface.

En outre, et bien que non significativement différentes selon 

les tests statistiques, les teneurs en Corg et Ntot constatées dans 

le sol sont également légèrement supérieures dans l’horizon 

ASca des parcelles amendées par rapport au TEMOIN, 

notamment à travers les valeurs plus élevées retrouvées pour 

le matériau 3 et donc jusqu’à environ 50 cm. Enfin, aucune 

différence inter-parcellaire n’est constatée concernant les 

valeurs C/N pour les deux premiers horizons, les 

augmentations du rapport pour les horizons profonds étant 

dues aux diminutions progressives des teneurs en azote 

organique, qui deviennent pratiquement nulles à partir de 100 cm (M7p) (Figure 3.11 et Figure 3.12).

Figure 3.11 : Évolution du rapport C/N en 
fonction de l’horizon de chaque parcelle. 
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Figure 3.13 : Évolution des concentrations des principaux éléments ioniques en fonction de l’horizon ou du matériau de chaque parcelle.
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Figure 3.12 : Évolution des teneurs en carbone organique et en azote total en fonction de l’horizon ou du matériau de chaque parcelle.
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3.2.1.1.A.v Teneurs en éléments majeurs et oligo-élements  

Les résultats d’analyse des teneurs en principaux éléments majeurs et oligo-élements présents dans le sol 

(Figure 3.13) permettent de constater que, de par les caractéristiques alcalines du sol et la présence très 

importante de CaCO3, l’ion Ca domine largement le complexe argilo-humique avec des teneurs comprises 

entre 1 et 3 g.kg-1 sur l’ensemble du profil. Aucun effet traitement n’est cependant constaté au travers des tests 

statistiques, les teneurs diminuant plutôt linéairement en fonction de la profondeur dès 30 cm, donc 

logiquement de la même façon que celles de la CEC. 

L’impact des épandages ayant eu lieu entre 2001 et 2011 est particulièrement marqué sur les concentrations 

en K qui présentent un effet traitement hautement significatif (p < 0.0001) avec des teneurs statistiquement 

plus importantes pour le M1p du DVB, du fait de concentrations en potassium près de deux fois supérieures 

dans le PRO DVB par rapport à la BOUE (Tableau 2.1). L’effet des apports est également caractérisé sur les 

teneurs en Mg statistiquement plus importantes (p < 0.0001) dans l’horizon travaillé des parcelles amendées. 

Néanmoins, et comme pour les autres paramètres étudiés dans cette partie, l’effet des apports n’est pas visible 

dans l’horizon de subsurface, les teneurs en Mg et K se rapprochant ainsi de celles de la parcelle TEMOIN 

sous l’horizon labouré, les quelques différences statistiques constatées notamment pour les teneurs en K des 

horizons Sca et SCca-1 n’étant pas réellement exploitables car obtenues à partir d’écarts négligeables et de 

l’ordre de quelques mg.kg-1.

3.2.1.1.B Étude granulométrique 

Au vu du caractère calcaire de l’ensemble des horizons du sol, les études granulométriques ont été faites selon 

les résultats exprimés après décarbonatation (Tableau 3.1).

La caractérisation des fractions granulométriques, effectuée au travers de la détermination des pourcentages 

en (i) argiles (0-2 µm) ; (ii) limons fins (2-20 µm) ; (iii) limons grossiers (20-50 µm) ; (iv) sables fins (50-200 

µm) ; (v) sables grossiers (200-2000 µm) (Figure 3.14, Tableau 3.9 et Tableau I en Annexe 3.C), est issue de 

moyennes calculées à partir des résultats obtenus pour les deux échantillons prélevés tous les 10 cm de 0 à 

170 cm pour chaque parcelle. De plus, la mise en place d’ANOVA et de tests post-hoc de Bonferroni (a = 0.05) 

a permis d’effectuer des comparaisons statistiques inter-parcellaires concernant les pourcentages associés à 

une fraction donnée entre les différents horizons et matériaux (Tableau II Annexe 3.C). 

Dans un premier temps, nous pouvons remarquer que les compositions en argiles et limons de l’horizon 

travaillé présentent des différences statistiques hautement significatives (p < 0.0001). En effet, des écarts 

approchant les 9 % sont constatées entre les fractions argileuses pour les matériaux M1p et M2p (DVB > BOUE 

> TEMOIN) tandis que les teneurs en limons peuvent différer de près de 5 % (TEMOIN > BOUE > DVB). 

De plus, les écarts entre parcelles concernant les pourcentages de ces deux fractions ont tendance à diminuer 

à partir de 30 cm et jusque 140 cm, profondeurs incluant les horizons ASca, Sca et SCca-1 et matériaux associés 

(M3p à M7p).
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Figure 3.14 : Évolution des pourcentages associés aux différentes fractions granulométriques analysées pour les horizons de chacune des trois parcelles.
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Tableau 3.9 : Pourcentages associés aux fractions argileuses, limoneuses et sableuses qui composent les horizons et matériaux de chacune des trois parcelles.

Les écarts-types associés aux moyennes sont mis entre paranthèses.
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Finalement, des évolutions similaires sont globalement observées entre les parcelles de 30 à 140 cm, à savoir 

de légères diminutions des teneurs en argiles et des augmentations des teneurs en limons surtout attribuées à 

la fraction grossière et légèrement plus marquées pour les parcelles amendées. Les pourcentages en sables fins 

et grossiers diffèrent quant à eux très peu entre 0 et 120 cm selon les parcelles avec des évolutions inférieures 

à 2 % constatées pour les horizons LAca, ASca, Sca et SCca-1 et donc les matériaux 1 à 7. Les différences 

statistiques pour ces deux fractions sont de ce fait très peu marquées sur le profil, celles constatées pour les 

pourcentages de sables fins dans l’horizon de surface (p < 0.001) étant basées sur des écarts de moins de 1 %

entre parcelles. Enfin, les écarts-types généralement inférieurs à 5 % associés à l’ensemble des pourcentages 

de chaque fraction confirment la faible variabilité texturale inter-parcellaire d’un horizon et/ou matériau donné 

déjà avancée à travers les résultats discutés ci-dessus. 

Toutefois, les compositions en limons et sables de l’horizon SCca-2 (M8p) présentent des différences 

singulières avec celles des horizons sus-jacents. Nous observons en effet que les pourcentages en sables 

augmentent principalement dans la partie grossière et en suivant l’ordre croissant TEMOIN < BOUE < DVB 

tandis que ceux des limons diminuent logiquement selon le même ordre (Figure 3.14 et Tableau 3.9). Ces 

changements et les écarts-types plutôt élevés qui y sont associés sont cependant justifiés par la présence d’un 

horizon IIDcx sous-jacent principalement composé d’alluvions sablo-caillouteuses de la Fecht (Figure 2.5). Sa 

proximité immédiate à 170 cm engendre des différences de composition texturale qui peuvent être très 

marquées par rapport à celles constatées à 140 cm. Ces affirmations sont confirmées par les divergences de 

fractions granulométriques mises en évidence entre la moyenne obtenue pour l’horizon SCca-2 (140–170 cm) 

et celles calculées à la profondeur d’instrumentation 165 cm (160-170 cm) (Figure I en Annexe 3.C), seule 

profondeur instrumentée non encadrée par celles du matériau qui la comprend, le profil de sol étant en effet 

établi jusqu’à 165 cm de profondeur (Tableau 3.7) pour les raisons développées au § 3.1.2.4.C. Ces 

divergences concernent principalement les diminutions des fractions limoneuses et augmentations des 

fractions sableuses toutes deux étant majoritairement attribuées aux parties grossières et plus soulignées sur la 

parcelle DVB. En effet, la caractérisation pédologique du profil de sol effectuée lors de l’instrumentation des 

sols nus fin 2012 a mis en avant le fait que l’horizon IIDcx commence dès 170 cm pour cette dernière, soit 

approximativement 10 cm plus haut que celui des deux autres parcelles (Tableau 2.4).

Finalement et malgré les nombreuses similitudes texturales constatées entre les parcelles étudiées, les quelques 

différences mises en évidence nous amèneront à considérer les fractions granulométriques propres aux 

matériaux de chaque parcelle (Tableau 3.9) dans le cadre des estimations initiales des paramètres 

hydrodynamiques effectuées à l’aide de l’utilisation de fonctions de pédotransfert sur Rosetta (§ 3.2.4.1.A).

Masse volumique apparente 

Les prélèvements d’échantillons de sol non perturbés par la méthode des cylindres, dont la procédure est 

détaillée dans la partie matériels et méthodes correspondante (§ 3.1.1.1.C), a permis l’étude (i) de la variabilité 
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de la masse volumique apparente du sol sous l’horizon de surface de chaque parcelle d’intérêt, à travers six 

échantillonnages effectués aux six profondeurs instrumentées (37, 50, 65, 90, 120 et 165 cm). Trois 

prélèvements ont été réalisés à chaque profondeur avec des cylindres de 250 cm3 et trois autres avec des 

cylindres de 50 cm3, tous opérés à quelques dizaines de cm les uns des autres au maximum, durant 

l’instrumentation des parcelles en sol nu effectuée fin 2012 ; (ii) de l’évolution et de la variabilité de la masse 

volumique apparente de l’horizon travaillé des différentes parcelles au cours du temps à travers vingt-cinq 

échantillonnages réalisés aux deux profondeurs instrumentées de l’horizon de surface (10 et 20 cm). Il faut 

noter que quatre campagnes de prélèvements ont été opérées avec des cylindres de 50, 250 et 500 cm3 sur 

l’ensemble des 90 m² composant chaque parcelle. Leurs dates ont été définies selon celles des pratiques 

culturales du site expérimental et donc pour différents états de structure et de porosité du sol.  

3.2.1.2.A Étude de la masse volumique apparente des profondeurs instrumentées sous 

l’horizon travaillé 

Les résultats des prélèvements réalisés avec les cylindres de volumes 50 et 250 cm3 sous l’horizon de surface 

sont reportés sur la Figure 3.15 et dans le Tableau I en Annexe 3.D. Nous remarquons que les valeurs moyennes 

de masse volumique apparente de l’ensemble des profondeurs sont comprises entre 1.207 et 1.613 g.cm-3 pour 

la BOUE, 1.192 et 1.661 g.cm-3 pour le DVB et 1.219 et 1.557 g.cm-3 pour le TEMOIN. Celles-ci sont donc 

comprises dans les gammes généralement retrouvées pour les structures et textures d’un grand nombre de sols 

(1.1–1.7 g.cm-3) (Mason et al., 1957 ; Hillel, 1998). De plus, nous remarquons que les coefficients de variation 

(CV) constatés entre les différents prélèvements effectués avec un même cylindre ainsi que ceux des moyennes 

générales (Tableau 3.10) ne sont jamais supérieurs à 9 % et restent par conséquent en accord avec les mesures 

effectuées sur le site jusqu’à présent (Said Ahmed, 2009 ; Sawadogo, 2015). Ceci confirme ainsi les faibles 

variabilités spatiales associées aux données de masse volumique apparente d’un horizon non soumis à un 

travail du sol évoquées dans la littérature (Grossman et Reinsch, 2002 ; Mulla et McBratney, 2002). Nous 

observons également que les valeurs de rb sont quasiment systématiquement plus élevées lorsque le 

prélèvement est effectué avec un cylindre de 50 cm3. Cela rejoint les constatations établies par plusieurs auteurs 

concernant les différences liées au volume de l’outil de prélèvement et les conclusions quant aux masses

volumiques plus élevées retrouvées lorsque le volume de l’échantillon prélevé diminue, du fait que ce dernier 

ne puisse intégrer l’ensemble de la porosité (Chalhoub, 2010 ; Hao et al., 2007 ; Page-Dumroese et al., 1999).

Néanmoins, l’analyse de la variance (ANOVA) effectuée au seuil de significativité 0.05 indique rarement un 

effet significatif du volume du cylindre sur la valeur de rb obtenue à une profondeur instrumentée donnée 

(Tableau II Annexe 3.D). Nous constatons également que les moyennes générales de rb entre parcelles à une 

même profondeur sont souvent très proches (Figure 3.16 et Tableau 3.10). Ceci est confirmé par l’absence 

d’effet traitement significatif (ANOVA), hormis à 37 cm (cf. Tableau III Annexe 3.D) où un test post-hoc de 

Bonferroni (a = 0.05) a permis de révéler une différence hautement significative entre parcelles BOUE et 

TEMOIN (p < 0.001). 
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ASca_37 cm
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Sca_65 cm

Sca_90 cm
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SCca-2_165 cm

Figure 3.16 : Moyennes et écarts-types associés aux valeurs des masses volumiques apparentes des profondeurs instrumentées sous l’horizon 
travaillé, selon le volume du cylindre de prélèvement (50 et 250 cm3) et valeurs moyennes globales associées à chaque parcelle. 
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Figure 3.15 : Masse volumique apparente moyenne des profondeurs instrumentées depuis la surface et écart-type associé
constatés pour chaque campagne de prélèvement mise en place et selon le volume du cylindre de prélèvement.
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3.2.1.2.B Étude de la masse volumique apparente de l’horizon travaillé 

La détermination précise des valeurs de rb des profondeurs de l’horizon de surface est rendue complexe par 

l’effet des pratiques culturales, dont l’action mécanique modifie la structure (compaction, tassement), la 

porosité et de ce fait les propriétés hydriques du sol à travers notamment la variabilité spatiale et temporelle 

du système macroporeux (Mohanty et al., 1994 ; Coutadeur et al., 2002; Cameira, 2003). L’évolution de rb au 

cours de l’année, et donc pour divers états structuraux du sol, a été suivie à l’aide de prélèvements réalisés aux 

profondeurs d’instrumentation et en utilisant des cylindres de différents volumes (§ 3.1.1.1.C).

3.2.1.2.B.i Effet du volume du cylindre de prélèvement 

L’ensemble des campagnes de mesure, à l’exception de celle réalisée en juillet 2014, a été l’occasion de 

prélèvements effectués avec des cylindres de volumes distincts, à savoir (i) 50 et 250 cm3 fin 2012 ; (ii) 250 et 

500 cm3 en novembre et décembre 2014. Finalement, et comme attendu au vu des résultats déjà obtenus pour 

les profondeurs instrumentées sous l’horizon de surface, nous retrouvons des rb supérieures ou égales avec les 

cylindres 50 cm3 pour les parcelles BOUE et TEMOIN (Figure 3.15 et Annexe 3.E). Cependant la parcelle 

DVB présente de rb supérieures avec les cylindres de 250 cm3, bien que celles obtenues avec les 50 cm3 soient 

associées à des écarts-types plutôt élèves, notamment à 10 cm (CV > 9 %). 

De plus, nous n’observons aucune tendance systématique concernant les différences de rb entre cylindres de 

250 et 500 cm3 pour les campagnes de prélèvements effectuées en novembre et décembre 2014 (Figure 3.15). 

Le volume du cylindre de prélèvement ne semble donc pas avoir d’influence marquée sur les valeurs de masses 

volumiques apparentes retrouvées. Ceci est confirmé par des différences statistiques peu présentes et 

constatées uniquement sur la parcelle TEMOIN, principalement concernant les moyennes de rb à 10 cm pour 

deux des trois campagnes de prélèvements incluant deux volumes de cylindres différents (p < 0.01) (Tableau 

II Annexe 3.D).

3.2.1.2.B.ii Effet des pratiques culturales 

L’effet des pratiques culturales sur les variations spatio-temporelles des propriétés physiques du sol affectant 

par conséquent les valeurs de conductivité hydraulique et de masse volumique apparente de l’horizon de 

surface a déjà été mis en évidence par de nombreux auteurs (Alletto et Coquet, 2009 ; Coquet et al., 2005a ;

Coutadeur et al., 2002 ; Messing et Jarvis, 1993). Nous avons de ce fait entrepris une étude des variations de 

rb selon les pratiques culturales du site, qui a été effectuée au travers de prélèvements réalisés (i) le 25/07/2014, 

soit environ une semaine avant le déchaumage associé à l’incorporation des PRO, épandus le 01/08/2014, dans 

les dix premiers cm de l’horizon travaillé ; (ii) le 03/11/14, soit environ trois semaines avant la mise en place 

du labour annuel (25/11/2014) ; (iii) le 24/12/2014, soit près d’un mois après le labour.
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Figure 3.17 : Variations des moyennes de masse volumique apparente à 10 cm [A] et 20 cm [B] pour les 
trois parcelles, selon les campagnes de prélèvement réalisées en juillet, novembre et décembre 2014 :

étude de l’influence des pratiques culturales après un déchaumage (01/08/2014) et un labour (25/11/2014).

r
b

[g
.c

m
-3

]

Date

A B

Suite au déchaumage, nous remarquons une diminution générale des moyennes des masses volumiques 

apparentes à 10 cm, plus marquée sur la parcelle DVB avec une différence supérieure à 0.13 g.cm-3 entre la 

campagne de juillet et celle de novembre 2014 (Figure 3.17-A) et statistiquement significative (p < 0.01 ; cf. 

Tableau II Annexe 3.D). Par conséquent, le déchaumage entraîne logiquement une diminution de rb à 10 cm 

qui, en accord avec les constatations faites par Alletto et Coquet (2009), est encore légèrement visible trois 

mois après le travail du sol. De plus, entre juillet et novembre 2014, une augmentation statistiquement 

significative (p < 0.05, cf. Tableau II en Annexe 3.D) des masses volumiques apparentes est constatée à 20 cm 

sur la parcelle TEMOIN (+0.12 g.cm-3 ; Figure 3.17-B) alors que celles des parcelles amendées sont finalement 

peu notables et non significatives. Le déchaumage n’atteignant que la couche 0-10 cm, ces augmentations 

pourraient être expliquées par la compaction du sol engendrée au travers des nombreux passages humains et 

de machines agricoles sur les parcelles (Gysi et al., 2000) dans le cadre des campagnes de prélèvements de sol 

mises en place durant la période. 

En outre, les campagnes réalisées en novembre et décembre 2014 permettent de constater une diminution 

généralisée des masses volumiques moyennes à 10 et 20 cm suite à la mise en place du labour, cette dernière 

pouvant aller jusqu’à 0.3 g.cm-3 (TEMOIN 10 cm avec cylindres 500 cm3, cf. Annexe 3.E). De même, une 

augmentation des écarts-types associés à des prélèvements effectués dans un horizon fraichement labouré est 

le plus souvent constatée. En effet, les coefficients de variation sont globalement supérieurs à ceux observés 

pour un sol plus tassé et peuvent atteindre près de 14 % (Annexe 3.E) confirmant par conséquent les 

modifications de la structure du sol et l’hétérogénéité plus importante induite par un labour ainsi que la 

diminution des valeurs de rb à travers l’augmentation de la porosité (Osunbitan et al., 2005). Des effets 

hautement significatifs du labour sont observés à 10 cm sur la parcelle TEMOIN (p < 0.001) et à 20 cm sur les 

parcelles DVB et TEMOIN (p < 0.01) (Tableau II Annexe 3.D), confirmant ainsi la forte variabilité des valeurs 

de masse volumique apparente de l’horizon de surface pouvant être engendrée par un travail du sol. Enfin, le 

fait que des différences statistiques de rb liées au labour soient observées à 20 cm pour deux des trois parcelles 
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étudiées vient confirmer les observations effectuées sur la Figure 3.17-B et par Alletto et Coquet (2009) quant 

aux variations plus marquées des valeurs de masses volumiques apparentes lorsque l’on se rapproche du fond 

du labour. 

3.2.1.2.B.iii Effet des apports de PRO 

Concernant les éventuels effets d’apport de PRO sur les valeurs de masse volumique apparente de l’horizon 

de surface, nous constatons peu de différences statistiquement significatives pour l’ensemble des quatre 

campagnes de mesure. En effet, seule celle effectuée lors de l’instrumentation indique une différence 

hautement significative entre parcelles (p < 0.001), mais peut difficilement être reliée à un effet lié aux PRO, 

car seule la profondeur 20 cm de la parcelle BOUE présente une rb significativement plus faibles que celles 

des deux autres parcelles, dont la DVB (cf. Tableau III en Annexe 3.D). De plus, nous remarquons globalement 

que les différences des moyennes générales de rb entre parcelles sont inférieures à 0.07 g.cm-3 à une profondeur 

de surface donnée ce qui représente moins que l’écart-type le plus faible associé aux moyennes calculées 

(0.09 g.cm-3 pour la BOUE à 10 cm, cf. Tableau 3.10). Cela étant, et malgré des apports de PRO répétés au 

rythme biennal depuis 2001, aucun effet traitement marqué ne semble pouvoir être mis en évidence sur la 

masse volumique apparente de parcelles amendées avec de la boue de STEU ou un compost de boues et déchets 

verts. Ceci est confirmé par les tests statistiques mis en place sur les rb moyennes globales qui ne mettent en 

évidence aucun effet significatif à 10 et 20 cm (p > 0.05, cf. Tableau III Annexe 3.D). Ces conclusions doivent 

néanmoins être relativisées par le fait que, comme nous l’avons vu au travers des résultats présentés ci-dessus, 

l’horizon de surface est soumis à un travail du sol régulier et aux phénomènes de compactions. Ces derniers 

ont vraisemblablement tendance à masquer la visibilité des effets potentiels d’apport de PRO sur la masse 

volumique apparente de par les variations engendrées sur la structure et la porosité du sol. 

3.2.1.2.C Conclusion et prise en compte d’une valeur unique de masse volumique apparente 

par profondeur instrumentée 

Une première conclusion générale des études réalisées concerne l’utilisation de cylindres de 250 et 500 cm3,

qui sera à privilégier, pour s’assurer que l’échantillonnage effectué intègre l’ensemble de la porosité. Ceci ne 

semble en effet pas être le cas avec des cylindres 50 cm3, entraînant de ce fait un risque de surestimation des 

valeurs de masse volumique apparente bien qu’aucun effet significatif de l’outil de prélèvement ne puissent 

être formellement mis en évidence. 

De plus, aucune tendance statistique n’est dégagée concernant d’éventuels effets des apports de PRO sur les 

valeurs de rb de l’horizon de surface, bien que ceux-ci puissent être masqués par la mise en place des pratiques 

culturales du site. Ces dernières sont en effet à l’origine d’hétérogénéités et de modifications conséquentes des 

propriétés physiques du sol introduisant une diminution de rb et une augmentation de son écart-type associé 

durant les semaines suivant un labour, et notamment pour des profondeurs situées près du fond du labour. 
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Tableau 3.10 : Masse volumique apparente moyenne obtenue 
à chaque profondeur instrumentée sur chaque parcelle.

Les écarts-types associés à chaque moyenne sont mis entre parenthèses.
À noter que six échantillonnages ont été réalisés pour la détermination de rb de chaque 

profondeur instrumentée sous l’horizon de surface contre 25 à 10 et 20 cm.

Figure 3.18 : Masse volumique apparente moyenne obtenue à 
chaque profondeur instrumentée sur chaque parcelle.
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Finalement, et au vu des faibles différences de rb, associées à des coefficients de variation inférieurs à 9.5 %

pour les moyennes et écarts-types globaux de chaque parcelle (Tableau 3.10), le choix est fait de considérer 

une unique valeur de masse volumique apparente par profondeur instrumentée indépendamment de la parcelle 

étudiée. Celle-ci, reportées dans le Tableau 3.10 et sur la Figure 3.18, est calculée à partir de la moyenne 

générale de l’ensemble des valeurs de rb obtenues pour l’ensemble des campagnes de prélèvements effectuées 

à une profondeur donnée. Le même poids est attribué à chaque répétition et permet la prise en compte de l’effet 

des pratiques culturales sur les variations de masse volumique apparente d’un horizon travaillé. Les valeurs 

moyennes de rb sont comprises entre 1.215 (50 cm) et 1.566 g.cm-3 (165 cm) et les CV entre 4.3 et 8.7 %, 

correspondant à des écarts-types compris entre 0.053 (50 cm) et 0.121 g.cm-3 (20 cm). 

Courbes de rétention en eau : détermination au laboratoire 

Repris au § 3.2.2.3 dans le cadre de l’étude des courbes de rétention en eau obtenues à partir des données 

instrumentales de potentiel matriciel et de teneur en eau, l’exploitation des résultats des analyses des courbes 

de rétention en eau établies à partir de mesures au laboratoire peut être consultée en Annexe 3.F. 
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Figure 3.19 : Valeurs et écarts-types des Ks_modifiées de chaque profondeur instrumentée, 
obtenues au laboratoire pour chacune des trois répétitions [A] et leurs moyennes [B].
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Conductivité hydraulique à saturation : résultat des mesures au laboratoire 

Comme explicité au § 3.1.1.1.B, les conductivités hydrauliques à saturation ont été mesurées au laboratoire 

par la méthode du perméamètre à charge constante. Cinq analyses ont été effectuées sur chacun des cylindres 

de prélèvement comprenant trois échantillons par profondeur instrumentée sur la parcelle TEMOIN. De ce 

fait, en l’absence d’analyse pour les sols concernés par des épandages de PRO, l’étude d’éventuels effets 

traitement sur les valeurs de Ks ne pourra être réalisée. Ces derniers n’auraient toutefois vraisemblablement 

pas été caractérisables, au vu des variabilités extrêmes associées à Ks (Strudley et al., 2008) et des effets des 

pratiques culturales et de la compaction sur la conductivité hydraulique du sol (Coquet et al., 2005b). 

Une suppression des données de Ks jugées suspectes est tout d’abord réalisée à partir de l’ensemble des 

résultats d’analyse. Pour les raisons développées en Annexe 3.G, celle-ci concerne les cinq essais des 

répétitions 1 et 2 à respectivement 50 et 37 cm (Tableau III en Annexe 3.G). En effet, les variabilités des 

valeurs de Ks de ces dernières sont significativement plus élevées que celles des deux autres répétitions 

(Tableaux I et II en Annexe 3.G) mais ne peuvent être attribuées à des variabilités spatiales propres à ce 

paramètre de par les diminutions constatées entre essais d’une même répétition qui peuvent atteindre 2000 

cm.j-1 (Figure II et Tableau I en Annexe 3.G). De plus, les valeurs de Ks d’un essai donné qui ont subi un saut 

d’au minimum un facteur 2 suite à la mise en place d’un nouvel essai et dont la valeur n’est semblable à aucun 

autre essai d’une répétition à la profondeur d’étude donnée sont également supprimées. C’est le cas pour les 

deux et trois premiers essais des répétitions 1 à 90 et 120 cm mais également pour le premier essai de la 

répétition 1 à la profondeur 165 cm et 2 à la profondeur 10 cm (Tableau III en Annexe 3.G). Finalement 

l’ensemble des données relatives aux valeurs de Ks_modifiées sont représentées sur la Figure 3.19 et dans le 

Tableau 3.11 et les résultats associés aux tests statistiques sont consultables dans le Tableau IV en Annexe 

3.G.  

Nous observons ainsi logiquement une nette diminution des écarts-types et coefficients de variation après 

suppression empirique des valeurs de Ks jugées suspectes, ces derniers baissant notamment de plus de 100 %

pour les moyennes globales à 37, 50 et 120 cm (Tableau 3.11 et Tableau I en Annexe 3.G). 
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Finalement, l’ensemble des profondeurs 

présentent des coefficients de variation 

inférieurs à 71 %, non seulement pour les essais 

d’un échantillon donné mais également pour 

ceux calculés pour l’ensemble des résultats des 

trois échantillons à une même profondeur 

instrumentée (Tableau 3.11 et Tableau I en 

Annexe 3.G). Ces valeurs sont en accord avec 

celles retrouvées dans la littérature et qui mettent en avant des coefficients de variation associés au Ks qui 

dépassent souvent les 100 % pour des études effectuées en surface ou en profondeur (Iqbal et al., 2005). 

En outre, les conséquences des pratiques culturales semblent également être visibles à travers les valeurs 

supérieures de Ks retrouvées dans les horizons LAca et ASca, mais également d’après les écarts-types élevés 

associés permettant ainsi de rendre compte de variabilités spatiales très importantes, caractéristiques 

néanmoins intrinsèquement associées à ce paramètre. Enfin, les hétérogénéités de texture du sol plus 

soulignées à 165 cm que pour l’ensemble des autres profondeurs du profil étudié (§ 3.2.1.1.B) semblent 

également engendrer des variabilités de Ks plus marquées, avec un CV global atteignant quasiment 70 % à 

cette profondeur. L’ensemble est confirmé par les résultats de l’ANOVA et des tests de Bonferroni au seuil de 

5 % mis en place à chaque profondeur qui indiquent des différences statistiques hautement significatives 

(p < 0.0001) à 10, 90 et 165 cm et significatives (p < 0.01) à 37 cm entre répétitions (Tableau IV Annexe 3.G). 

En conclusion, les données de conductivité hydraulique à saturation modifiées permettent de retranscrire les 

variabilités attendues concernant (i) l’horizon de surface (LAca) de la parcelle TEMOIN soumis à un travail 

du sol ; (ii) l’horizon SCca-2 dont la composition texturale est variable, ce dernier étant situé juste au-dessus 

de l’horizon IIDcx sablo-caillouteux. Celles mesurées pour les autres profondeurs présentent une variabilité 

généralement moins marquée caractérisée par l’absence de différence statistique majeure (sauf à 90 cm) et 

corrélée aux faibles différences de texture du sol des horizons ASca, Sca et SCca-1 (§ 3.2.1.1.B).

Toutefois, et malgré la mise en avant de certaines tendances selon la profondeur, les valeurs obtenues ne sont 

représentatives de l’état du sol TEMOIN qu’au moment du prélèvement. En effet, le faible nombre 

d’échantillons, la proximité de ceux-ci et le fait qu’ils n’ont été effectués que sur une seule parcelle ne 

permettent incontestablement pas de rendre compte de l’ensemble de la variabilité qui peut également être due 

(i) au travail du sol (Coquet et al., 2005b) ; (ii) à la compaction (Alakukku et al., 2003 ; Gysi et al., 2000) ; (iii)

à l’anisotropie (Bagarello et al., 2009) ; (iv) aux éventuels effets d’apports (Strudley et al., 2008) sur les 

évolutions spatio-temporelles de la conductivité hydraulique, des horizons de surface et sous-jacents. 

Comme nous le verrons par la suite, des valeurs de Ks spécifiques à chaque parcelle ont été calées à l’aide 

d’une étape d’optimisation par méthode inverse se basant sur les données de potentiel matriciel et de teneur en 

eau propres à chaque matériau. L’utilisation des bornes obtenues au laboratoire, associées à chaque profondeur 

instrumentée et reportées dans le Tableau 3.11, va donc permettre de fixer les limites initiales des intervalles

de variations de ce paramètre dans le cadre de la procédure d’optimisation réalisée à l’aide d’HYDRUS-1D et 

comme cela a également été effectué par Kumar et al. (2010).  

Tableau 3.11 : Moyennes et valeurs extrêmes associées au 
« Ks_modifiées » établies à chaque profondeur instrumentée.

Les écarts-types associés à chaque moyenne sont mis entre parenthèses.
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Suivi des données instrumentales et description de l’hydrodynamique sur 

les profils de sol des parcelles en sol nu 

Bilan de deux ans d’acquisition de données 

Suite à l’instrumentation des parcelles en sol nu opérée fin 2012 et au raccordement de l’ensemble des câbles 

à la centrale d’acquisition (CR1000) en janvier 2013 (Annexe 2.G), les premières données de teneur en eau 

acquises par les sondes TDR ont été obtenues à partir du 15/01/2013, tandis que les potentiels matriciels fournis 

par les tensiomètres peuvent être exploités à partir du 22/02/2013. L’acquisition de l’ensemble des données 

instrumentales a été effectuée par la centrale à un rythme horaire, bien que des problèmes liés notamment à 

des coupures de batterie constatées principalement lors des saisons hivernales, faute d’un ensoleillement 

suffisant pour assurer une charge adéquate par le panneau solaire, nous aient parfois contraints à une 

acquisition de données toutes les 2 ou 4 heures sur certaines périodes néanmoins restreintes. 

Les dynamiques instrumentales horaires en fonction du temps et les moyennes journalières à chaque 

profondeur instrumentée sur les trois parcelles étudiées sont reportées en Annexe 3.H pour les données de 

teneur en eau et en Annexe 3.I pour celles associées aux potentiels matriciels. 

3.2.2.1.A Profondeurs instrumentées sous l’horizon travaillé 

Sous l’horizon de surface, six profondeurs sont instrumentées par parcelle avec des tensiomètres et sondes 

TDR, tous enterrés avec leurs câbles électriques. Comme décrit sur la Figure 2.10, la Figure 3.6 et dans le 

Tableau 3.7, elles sont au nombre de (i) deux dans l’horizon ASca (37 et 50 cm) encadrées par les matériaux 

M3p et M4p ; (ii) deux dans l’horizon Sca (50 et 65 cm) encadrées par les matériaux M5p et M6p ; (iii) une dans 

l’horizon SCca-1 (120 cm), encadrée par le matériau M7p ; (iv) une dans l’horizon SCca-2 (165 cm), qui 

constitue la fin du matériau M8p.

3.2.2.1.A.i Cas des tensiomètres 

Dans un premier temps, nous remarquons la bonne cohérence des données de potentiel matriciel inter et intra-

parcellaire fournies par les tensiomètres T4e et acquises de façon horaire avec un bruit très faible sur le signal 

quelle que soit la période de l’année (Figure 3.20). Néanmoins, la robustesse et la fiabilité de ces instruments 

et/ou du matériel électrique associé ne semblent pas optimales. En effet, à la date du 01/02/2015, soit seulement 

un peu plus de deux ans après le début de l’acquisition de données, de nombreux tensiomètres ne fonctionnent 

plus, si bien qu’au minimum un des trois capteurs à une profondeur instrumentée donnée sur chacune des trois 

parcelles ne fournit plus de potentiel matriciel jugés corrects. Malgré le fait que certains dysfonctionnements 

surviennent brusquement, comme après un épisode pluvieux important par exemple, la grande majorité 

interviennent sans raison logique apparente notamment de par l’acquisition de données jugées suspectes par 

rapport à celles des horizons sous et sus-jacents. 
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Figure 3.20 : Données horaires et journalières de potentiel matriciel fournies par les tensiomètres implantés à 90 cm sur chaque parcelle.
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N’ayant accès ni à l’instrument ni aux connexions électriques de ce dernier avec le câble enterré, les seules 

interventions pouvant être réalisées sont effectuées depuis le regard central d’acquisition des données et 

concernent (i) la vérification de la bonne connexion à la centrale ; (ii) le remplissage de l’instrument avec de 

l’eau dégazée, au travers d’une purge (Figure 3.4).

Enfin, pour des raisons principalement pratiques et budgétaires, les 

tensiomètres qui ne fonctionnent plus ne seront pas remplacés, hormis à 

165 cm où les données de potentiel matriciel acquises sont essentielles pour 

la mise en place de la modélisation, ces dernières étant définies comme 

condition à la limite inférieure du modèle (§ 3.1.2.4.C). Par conséquent, et 

suite à des dysfonctionnements de l’ensemble des tensiomètres enterrés à 

165 cm observés courant 2014, de nouveaux capteurs ont été implantés 

depuis la surface à cette profondeur, avec un angle vertical de 30° soit de 

façon similaire à ceux déjà en place à 10 et 20 cm. De ce fait, ils ont été 

connectés à la centrale d’acquisition en passant directement par le regard central (Image 3.14). Ils permettent 

ainsi l’acquisition horaire du potentiel matriciel à ces profondeurs et limitent la perte de données mais 

présentent l’inconvénient chronophage de devoir être retirés et remis en place entre chaque pratique culturale.

En définitive, malgré un gain de temps évitant la remise en place suite à un travail du sol, le fait d’avoir enterré 

les tensiomètres avec leurs câbles électriques reste discutable au vu de la vulnérabilité de ces instruments et 

des nombreux dysfonctionnements constatés souvent après seulement une année d’acquisition de données. En 

effet, l’impossibilité d’intervenir et donc de vérifier l’état et de potentiellement changer l’instrument et/ou son 

câble électrique entraîne une perte de données de potentiel matriciel souvent problématique et supérieure à une 

durée d’un an à certaines profondeurs étudiées (par exemple 65 cm DVB et TEMOIN ; 90 cm BOUE, cf. 

Figure 3.20 et Annexe 3.I). Ceci se montre problématique car cela représente tout de même approximativement 

la moitié de la période étudiée en modélisation inverse pour la détermination des paramètres hydrodynamiques 

propres à chaque parcelle. 

Regard central

Image 3.14 : Tensiomètre implanté en surface 
et branchement depuis le regard central.
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3.2.2.1.A.ii Cas des sondes TDR 

Des observations opposées à celles effectuées concernant les valeurs des potentiels matriciels fournis par les 

tensiomètres enterrés sous l’horizon de surface sont conclus de l’étude du fonctionnement des sondes TDR, 

qui permettent l’acquisition des données de teneur en eau en fonction du temps. Nous constatons en effet dans 

un premier temps que l’ensemble des sondes sont fonctionnelles au 01/02/2015 hormis celle implantée à 

120 cm sur la parcelle TEMOIN, qui présente un dysfonctionnement moins de deux mois après son installation. 

La fiabilité de ces capteurs permet d’effectuer des mesures horaires de teneur en eau sur une durée supérieure 

à deux ans sans être confrontés à des dysfonctionnements majeurs. 

Néanmoins, bien que lissé par la prise en compte des données journalières, un bruit pouvant atteindre 

0.02 cm3.cm-3 est constaté sur le signal horaire de certaines sondes. Ce dernier peut être lié au fait que la 

longueur maximale de 15 m entre la pointe du guide d’onde et le module de mesure TDR100 situé dans la 

CR1000, recommandée par le fabricant pour une mesure optimale des teneurs en eau par une sonde TDR 

CS605, est légèrement inférieure aux longueurs apparentes mesurées par le logiciel PCTDR et appliquées dans 

le programme de mesure. En effet, ces dernières sont de respectivement 16.5, 17.5 et 16.5 m pour les parcelles 

BOUE, DVB et TEMOIN. Le fait que la longueur apparente la plus éloignée soit mesurée sur la DVB n’est 

sans doute pas étranger au fait que les bruits les plus importants soient observés pour les mesures de teneurs 

eau effectuées sur ce traitement (Annexe 3.H). 

De plus, des sauts de teneur en eau suspects dans les données fournies par les TDR ont été constatés après 

certains événements pluvieux importants. C’est par exemple le cas pour l’ensemble des profondeurs 

instrumentées du profil de la parcelle TEMOIN à la suite d’un épisode pluvieux de 18 mm ayant eu lieu le 

06/08/2013 et entouré en orange sur la Figure 3.21. En effet, dès 37 cm, de fortes augmentations de teneur en 

eau sont observées et peuvent être dues à la présence d’écoulements préférentiels le long du profil de sol 

instrumenté car très peu de variations sont visibles sur les données TDR des deux autres parcelles. Les faibles 

diminutions observées les jours suivants et notamment à 50 et 165 cm (Figure 3.21 et Annexe 3.H) semblent 

être caractéristiques d’une réorganisation du sol à proximité des sondes ayant pu modifier le contact entre la 

terre et les tiges en acier inoxydable des capteurs, ce dernier influençant logiquement la mesure des teneurs en 

eau par les TDR (Dobriyal et al., 2012). Nous remarquons également des sauts dans les teneurs eau acquises 

par les sondes TDR sur les profils de chaque traitement suite aux variations engendrées par l’épisode pluvieux 

exceptionnel de 40 mm (dont 27 mm en une heure) intervenu le 05/10/2013 (en rouge sur la Figure 3.21). Au 

vu de l’intensité de l’évènement, ces sauts sont visibles jusque 165 cm et généralement bien plus marqués que 

pour l’épisode précédemment cité. Un phénomène de réorganisation du sol à proximité des guides d’onde, 

entrainant par conséquent une modification du contact entre le sol et les guides d’onde, est à nouveau envisagé 

de par les disparités inter-parcellaires observées concernant les variations des teneurs en eau. En effet, comme 

souligné sur la Figure 3.21, nous remarquons par exemple que l’ordre croissant des teneurs en eau établi du 

15/01/2013 au 05/10/2013 à 90 cm (BOUE < DVB < TEMOIN) est modifié après cette date (BOUE < 

TEMOIN < DVB) ou encore qu’à 165 cm, les sauts sont bien plus marquées pour la parcelle DVB, entrainant 

notamment un écart constant de 0.09 cm3.cm-3 entre dynamiques de la teneur en eau constatée sur les parcelles 

DVB et TEMOIN à partir du 06/10/2013 alors qu’il n’était que de 0.03 cm3.cm-3 au 04/10/2013. 
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Tableau 3.12 : Type de travail du sol, dates et conditions climatiques associées 
à l’enlèvement et la remise en place des sondes implantées depuis la surface.
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Figure 3.21 : Mise en évidence de variations de la teneur en eau acquise à 90 et 165 cm après des épisodes 
pluvieux importants : le 06/08/2013 en orange, le 05/10/2013 en rouge et du 20 au 22/07/2014 en noir.
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Enfin, les variations de teneur en eau constatées lors d’épisodes pluvieux cumulés de 61.5 mm ayant eu lieu 

entre le 20/07 et le 22/07/2014 (entouré en noir sur la Figure 3.21) semblent plus logiques non seulement au 

sein d’une même parcelle, avec des dynamiques cohérentes observées le long d’un profil de sol donné, mais 

également entre parcelles à une même profondeur avec des sauts d’amplitude similaire relevés pour les trois 

parcelles (Annexe 3.H). 

3.2.2.1.B Profondeurs instrumentées dans l’horizon de surface 

L’horizon travaillé (LAca) est instrumenté à deux profondeurs (10 et 20 cm) par parcelle, avec des sondes 

implantées depuis la surface et retirées avant chaque travail du sol. Les câbles électriques sont quant à eux 

enterrés, la connexion se faisant depuis un regard situé en bordure de parcelle. Le Tableau 3.12 récapitule 

notamment le type et les dates des différentes pratiques culturales opérées sur le site (Figure 2.11) et celles 

correspondant à l’enlèvement et la remise en place des sondes de mesures en surface. 

3.2.2.1.B.i Cas des tensiomètres 

Les problèmes de fiabilité évoqués pour les capteurs et le matériel électrique enterrés sous l’horizon labouré 

sont également constatés pour les sondes branchées depuis la surface. Également associés à l’endommagement 

de certains instruments par des individus (trop) curieux, de nombreux remplacements de tensiomètres branchés 

depuis la surface ont été réalisés au cours de l’étude, notamment au vu de l’importance des données de potentiel 

matriciel acquises dans l’horizon travaillé qui permettront, une fois corrélées aux données de teneur en eau, de 
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déterminer les propriétés de rétention en eau de cet horizon et les paramètres de description de 

l’hydrodynamique lors de l’étape de modélisation.

De nombreux phénomènes et problèmes caractéristiques des données mesurées par des tensiomètres implantés 

depuis la surface sont observés durant l’exploitation des résultats acquis de façon horaire. Dans un premier 

temps, et contrairement aux teneurs en eau, les mesures de potentiel matriciel ne sont quasiment pas impactées 

par les manipulations liées aux pratiques culturales du site. 

En effet, illustrée sur la Figure 3.22-A pour le labour effectué le 19/11/2013, la remise en place des capteurs 

après un travail du sol ne semble pas avoir d’impact flagrant sur les données fournies par les tensiomètres. Le 

fait que ces dernières soient supérieures à celles acquises lors de l’enlèvement des sondes est caractéristique 

d’une humectation légèrement plus importante de l’horizon LAca justifiée par les précipitations, évaporations 

et températures observées sur la période sans capteurs (Tableau 3.12). Jugées idéales par le fabricant pour 

l’installation des sondes, ces conditions humides permettent d’obtenir quasiment instantanément des valeurs 

de pressions cohérentes et exploitables. Néanmoins, dans les cas où le sol est plus sec, la remise en place du 

tensiomètre s’accompagne d’une légère humidification au point d’implantation facilitant l’obtention rapide 

d’un contact intime entre la céramique poreuse de l’instrument et le sol. Par conséquent, les données de 

potentiel matriciel acquises durant les premières heures après sa remise en place ne seront pas représentatives 

de l’état hydrique réel du sol et seront donc supprimées de façon empirique.

La Figure 3.22-B permet quant à elle la mise en avant de deux problèmes caractéristiques aux mesures de 

potentiel matriciel en surface durant les saisons chaudes et donc lorsque un assèchement rapide du sol peut 

être constaté. Le premier concerne l’absence de données de potentiel matriciel exploitables pour des valeurs 

inférieures à -800 hPa. En effet, et en accord avec ce qui est indiqué par le fabricant et dans la littérature pour 

ce type de tensiomètre (Whalley et al., 2013), nous remarquons que les variations des potentiels matriciels sont 

suspectes à partir de -800 hPa (mises en évidence en bleu sur les Figure 3.22-B) à cause de l’apparition du 

phénomène de cavitation qui empêche toute acquisition de données une fois ces potentiels atteints. Par 

conséquent, un travail empirique est entrepris et comprend les suppressions des valeurs proches et inférieures 

à la limite basse de la gamme de mesure indiqué par le fabricant. Plus précisément, toute valeur de potentiel 

matriciel inférieure ou égale à -750 hPa ne sera pas considérée dans le cadre des exploitations des dynamiques 

instrumentales et leur utilisation en modélisation inverse. 

Un second problème identifié sur la Figure 3.22-B concerne les fluctuations diurnes des potentiels matriciels 

acquis de façon horaire par les instruments implantés en surface suite aux variations conséquentes de 

températures entre le jour et la nuit durant les saisons chaudes (jusqu’à ±15 °C). Phénomène mis en évidence 

depuis plusieurs dizaines d’années (Fiscus et Huck, 1972 ; Haise et Kelley, 1950), ces variations sont 

principalement causées par des changements de conductivités hydrauliques du sol à proximité de la céramique 

poreuse ou par les effets des oscillations thermiques sur l’électronique du tensiomètre (Warrick et al., 1998).

Nous constatons une corrélation entre données indiquées par les tensiomètres à 10 cm et les températures de 

l’air, les minimales nocturnes de ces dernières correspondant aux potentiels matriciels minimaux et 

inversement (Figure 3.22-B). En outre, les sauts diurnes de potentiel matriciel sont compris dans les ordres de 

grandeur trouvés dans la littérature (Oki et al., 1996 ; Warrick et al., 1998) et peuvent atteindre 100 hPa.  
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Enfin, un exemple de l’influence des températures négatives sur les valeurs de pressions à 10 cm est visible 

sur la Figure 3.22-C, pour la période du 27/12/2014 au 08/01/2015. Nous remarquons en effet des diminutions 

suspectes de potentiel matriciel durant les périodes hivernales, ces dernières étant dues au gel de l’eau contenue 

dans les drains de purge et dans la céramique poreuse de l’instrument et étant de ce fait corrélées à des 

températures de l’air négatives qui peuvent atteindre jusque -10 °C. Il a été montré que de telles températures 

présentent un risque d’endommagement des tensiomètres implantés depuis la surface et sur les premiers cm 
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Figure 3.22 : Caractérisation de l’ensemble des problèmes spécifiques aux mesures de potentiel matriciel par des 
tensiomètres implantés depuis la surface et exemple de la suppression empirique des données réalisée à 10 cm.
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du sol (Harris et Davies, 1998 ; Kirkham, 2014). Nous pouvons effectivement constater que, le 29/12/2014,

les pressions atteignent jusque -700 hPa à 10 cm sur la parcelle TEMOIN puis reviennent à des valeurs jugées 

cohérentes deux jours plus tard, lorsque les températures se rapprochent à nouveau de 0 °C. Une solution pour 

remédier à ce problème serait, par exemple, de substituer ou de mélanger l’eau contenue dans le tensiomètre 

par ou avec du méthanol ou de l’éthanol (Cassel et Klute, 1986). En effet, les températures de solidification de 

ces alcools sont de respectivement -97.7 et -114.4 °C (Haynes, 2014) et sont par conséquent beaucoup plus 

basses que celle de l’eau, prévenant a priori les problèmes liés au gel de cette dernière. Néanmoins, bien qu’une 

absence de dégradation du matériel soit établie par certains auteurs (Gorden et Veneman, 1995), le remplissage 

du tensiomètre avec tout autre liquide que de l’eau est déconseillé (i) par le fabricant, sous risque 

d’endommager certains composants de l’instrument ; (ii) car la mesure effectuée par le tensiomètre correspond 

au potentiel matriciel à condition que la phase liquide à l’intérieur ait une composition voisine de celle du sol 

(Calvet, 2003). Le choix est finalement fait de ne remplir les tensiomètres qu’avec de l’eau ultrapure, ceci nous 

obligeant à supprimer certaines données de potentiel matriciel, ces dernières étant erronées lorsque les 

températures de l’air deviennent négatives. Cette suppression empirique de certaines données permet 

finalement l’obtention de potentiel matriciel a priori caractéristique de l’état hydrique humide du sol souvent 

constaté durant ces périodes (Figure 3.22-D).

3.2.2.1.B.ii Cas des sondes TDR 

La procédure d’instrumentation des sondes TDR implantées sous l’horizon de surface étant identique à celle 

mise en place pour les TDR mesurant les teneurs en eau dans un horizon travaillé, les observations effectuées 

sur leur fonctionnement sont semblables. En effet, les six sondes branchées depuis les regards en bordure de 

parcelle et implantées dans l’horizon labouré sont toujours fonctionnelles deux ans après l’instrumentation 

indiquant ainsi la bonne robustesse des instruments et de leurs matériels de câblage. Seule la TDR à 20 cm sur 

la parcelle DVB dysfonctionne et a fourni des teneurs en eau jugées aberrantes entre le 18/11/2013 et le 

27/11/2014, ces dernières n’étant par conséquent pas prises en compte dans le cadre de l’étude. De plus, bien 

que lissé par le calcul de moyennes journalières, nous pouvons noter la présence d’un bruit sur le signal des 

données horaires de teneur en eau fournies par les sondes à 10 et 20 cm (Figure 3.23 et Annexe 3.H). Ce dernier 

est plus ou moins présent selon les périodes et les différences de contact entre les tiges en acier inoxydable de 

la sonde et le sol suite à la remise en place des capteurs après un travail du sol. Nous constatons par exemple 

des bruits (i) faibles à 10 et 20 cm pour la période du 22/02 au 08/04/2013 ; (ii) marqués à 20 cm sur les 

dynamiques horaires de teneur en eau constatées pour la période du 04/08 au 24/11/2014 (Figure 3.23).

En outre, des phénomènes spécifiques aux sondes implantées dans un horizon travaillé sont observés au travers 

de la mise en place des pratiques culturales du site expérimental (Tableau 3.12 et Figure 3.23). En effet, nous 

constatons des sauts dans les valeurs de teneur en eau acquises suite à l’enlèvement et la remise en place des 

instruments dans l’horizon de surface LAca. Ces dernières ne présentent aucune logique non seulement par 

rapport à celles des autres parcelles étudiées mais également par rapport aux données météorologiques 

observées sur la période sans capteurs (Tableau 3.12). 
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Pour illustrer ces propos, prenons l’exemple du labour effectué le 19/11/2013. Suite à la remise en place des 

sondes huit jours après leur enlèvement (18/11-25/11/2013), nous notons la présence de sauts dont l’amplitude 

varie entre 0.08 et 0.19 cm3.cm-3 selon la parcelle. De ce fait, et même si la pluviométrie constatée sur la 

période (2.07 mm.j-1) peut expliquer une légère augmentation des teneurs en eau dans l’horizon de surface, au 

vu des faibles évaporations (0.60 mm.j-1) et des augmentations de potentiel matriciel constatés (Figure 3.22-

A), celles-ci semblent totalement disproportionnées. Les écarts entre parcelles sont donc incontestablement 

influencés par les différences de contact entre la sonde et le sol entre les deux dates ou encore par la structure 

du sol au voisinage immédiat des guides d’ondes qui peut par exemple être plus ou moins tassé suite au travail 

du sol réalisé (Coquet et al., 2005a). 

q
T

D
R

[c
m

3 .
cm

-3
]

Date
Figure 3.23 : Variations des données de teneur en eau des profondeurs instrumentées d’un horizon de 

surface suite à la mise en place des pratiques culturales du site expérimental. 
Chaque couleur représente le début et la fin d’une période de temps comprise entre deux dates de travail du sol. 

Labour
22/02/13

Labour
19/11/13

Labour
25/11/14
Labo
25/11/

Déchaumage
01/08/14

Hersage
19/07/13

ur
13

Hersage
08/04/13

P
lu

vi
om

ét
ri

e 
ho

ra
ir

e 
[m

m
]



CHAPITRE 3 : Impact des apports de PRO sur les propriétés physico-chimiques et hydriques d’un sol nu

~ 136 ~ 

De même, des diminutions conséquentes des données de teneur en eau peuvent être induites par la remise en 

place des sondes comme celle d’environ 0.18 cm3.cm-3 constatée à 10 cm sur la parcelle TEMOIN après le 

déchaumage du 01/08/2014. Cette dernière est également en contradiction avec les conditions climatiques 

observées sur la période (Tableau 3.12) et caractéristiques de teneur en eau qui devraient être proches de celles 

observées avant l’enlèvement comme est le cas pour les parcelles amendées (BOUE et DVB).

En définitive, la mise en place d’une correction des teneurs en eau fournies par les sondes TDR est absolument 

indispensable dans le cadre de la caractérisation des propriétés hydriques des horizons des profils de sol 

étudiés. Cela rejoint les observations effectuées quant aux écarts de teneur en eau inter-parcellaires et sauts 

observés pour les profondeurs instrumentées sous le labour après certains épisodes pluvieux (Figure 3.21) ainsi 

que les variations de teneur en eau inhérentes à l’enlèvement et la remise en place des sondes TDR dans 

l’horizon travaillé (Figure 3.23). Cette correction, dont le caractère primordial a également été souligné dans 

la littérature (Chalhoub, 2010 ; Evett et al., 2006) sera effectuée au travers de suivis gravimétriques dont la 

procédure est décrite au § 3.1.1.3. 

Correction des données de teneur en eau fournies par les sondes TDR à l’aide 

de la méthode des suivis gravimétriques 

Pour permettre la correction des teneurs en eau journalières fournies par les sondes TDR implantées à chacune 

des huit profondeurs instrumentées des trois parcelles étudiées, onze campagnes de mesures des teneurs en eau 

par la méthode gravimétrique ont été opérées à ces mêmes profondeurs entre septembre 2013 et février 2015, 

dont quatre uniquement destinées à la correction des données obtenues en surface suite à la mise en place des 

pratiques culturales du site (Tableau 3.6). Pour rappel, les prélèvements réalisés à la tarière manuelle encadrent 

les huit profondeurs d’étude (Tableau 3.5) et permettent l’obtention de masses d’échantillon constamment 

supérieures à 100 g. 

3.2.2.2.A Cas des profondeurs instrumentées sous l’horizon de surface : étalonnage par droite 

d’équation de type ! = "# + $ 

Les dynamiques des teneurs en eau des profondeurs instrumentées sous l’horizon de surface (37, 50, 65, 90, 

120 et 165 cm) et fournies par les sondes TDR (qTDR) sont corrigées à partir de données obtenues par suivi 

gravimétrique (qRéelle) pour chacune des sept campagnes effectuées. En effet, chacune d’entre elles va permettre 

le calcul du rapport entre qTDR et qRéelle et, finalement, l’obtention d’une droite d’équation caractéristique de la 

représentation graphique de la fonction affine établie pour chaque sonde. À terme, chaque valeur journalière 

de teneur en eau acquise par les TDR va être corrigée (qCorrigée) selon l’Équation 3-26 suivante : Q«©pp�¬é� = " × Q®¯ + $ Équation 3-26
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3.2.2.2.A.i Bilan général des suivis gravimétriques et choix empiriques effectués 

Dans le cadre de la correction des valeurs de teneur en eau fournies par les sondes TDR situées sous l’horizon 

de surface, le choix est fait d’étalonner les données journalières uniquement à partir du 06/10/2013, au vu des 

variations suspectes dans les données instrumentales constatées avant cette date et discutées au § 3.2.2.1.A.ii

(Figure 3.21). De ce fait, les résultats de la campagne opérée le 23/09/2013 ne seront pas considérés car les 

données TDR antérieures à cette date risquent de biaiser certaines équations établies. 

De plus, les résultats associés à certaines campagnes pourront ne pas être considérés dans le cadre de 

l’établissement de l’équation de droite applicable à chaque sonde notamment (i) en l’absence de données TDR 

jugées cohérentes sur la période où a été effectué la campagne de suivi ; (ii) lors de la présence d’écarts-types 

importants sur la valeur moyenne obtenue pour qRéelle. 

Finalement, le nombre de couple (qRéelle, qTDR)

pris en compte pour établir les équations des 

droites permettant la correction des données de 

teneur en eau de chacune des six sondes TDR 

implantées de 37 à 165 cm sur chaque parcelle est 

reporté dans le Tableau 3.13, tandis que les 

courbes instrumentales journalières des données 

qTDR ainsi que les données qréelle prises en compte à partir du 06/10/2013 sont visibles en Annexe 3.J. 

3.2.2.2.A.ii Résultats selon le traitement 

Nous remarquons dans un premier temps que les données de teneur en eau fournies par les sondes TDR sont 

constamment supérieures à celles obtenues par suivi gravimétrique, hormis à 165 cm pour les parcelles BOUE 

et TEMOIN (Figure 3.24 et Annexe 3.J). De ce fait, la surestimation des teneurs en eau réelles par des capteurs 

reliés au module TDR100 déjà avancée dans la littérature (Bittelli et al., 2008 ; Herkelrath et Delin, 2001 ;

Robinson et al., 2008) est ici également constatée. Toutefois, en accord avec Maroufpoor et al. (2009), les 

sous-estimations observées à 165 cm peuvent être justifiées par les changements texturaux observés dans 

l’horizon SCca-2 et sa composition nettement plus sableuse par rapport à ceux sus-jacents (Figure 3.14).

3.2.2.2.A.iii Résultats selon la profondeur 

Nous observons de nombreuses similitudes concernant les équations des droites obtenues entre parcelles à une 

même profondeur (Figure 3.25). En effet, les principales différences constatées sont associées à des décalages 

selon l’axe des abscisses i.e. selon les données de teneur en eau fournies par les sondes TDR (DqTDR). Mis en 

évidence en rouge à 165 cm sur la Figure 3.25 entre TEMOIN et DVB, ces décalages sont caractérisés par des 

différences d’ordonnées à l’origine entre droites d’Équation 3-26 et des coefficients directeurs relativement 

comparables, même si des disparités notables peuvent être observées pour ces derniers comme entre les 

équations obtenues pour la BOUE et celles des deux autres parcelles à 65 et 165 cm (Tableau 3.14).

Tableau 3.13 : Nombre de campagnes de suivis gravimétriques 
considérées pour établir les équations de droite à chaque 

profondeur instrumentée sous l’horizon travaillé.
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Figure 3.25 : Couples de valeurs qRéelle ; qTDR considérés pour l’obtention des droites d’équations : qCorrigée= a×qTDR + b : résultats selon la profondeur. 
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Figure 3.24 : Couples de valeurs qRéelle ; qTDR considérés pour l’obtention des droites d’équations : qCorrigée= a×qTDR + b : résultats selon la parcelle. 
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Tableau 3.14 : Équations de droite et coefficients de détermination R² associés à 
l’étalonnage individuel de chaque sonde implantée sous l’horizon travaillé.

En définitive, et comme cela peut également être observé à partir du 06/10/2013 sur les courbes présentées en 

Annexe 3.J, il semble que les dynamiques inter-parcellaires de teneur en eau fournie par les sondes TDR à une 

profondeur instrumentée donnée sous l’horizon de surface soient généralement similaires bien que 

fréquemment décalées d’un DqTDR qui reste quasiment constant au cours du temps. Ces décalages ne sont pas 

constatés selon l’axe des ordonnées pour les teneurs en eau mesurées gravimétriquement mettant en évidence 

le peu de différences entre les données de teneur en eau réelles inter-parcellaires obtenues à travers les résultats 

des suivis gravimétriques. Par conséquent, le caractère fondamental de la correction des données qTDR pour 

l’étude des propriétés hydriques des horizons d’un profil de sol, et les comparaisons entre parcelles y étant 

associées, est une nouvelle fois souligné. 

3.2.2.2.A.iv Équations linéaires et étude des données de teneur en eau corrigées 

L’ensemble des équations relatives à la correction des données TDR acquises à chaque profondeur 

instrumentée sous l’horizon de surface est reporté dans le Tableau 3.14. Celles-ci sont appliquées aux données 

journalières de teneur en eau fournies par les TDR à partir du 06/10/2013, hormis à (i) 120 cm sur la parcelle 

TEMOIN, où la sonde TDR implantée ne permet plus l’acquisition de teneur en eau jugées fiables seulement 

deux mois après son implantation ; (ii) 165 cm sur la parcelle BOUE, où l’équation obtenue présente une 

différence de coefficients directeurs marquée par rapport à celles des autres parcelles. De plus, le coefficient 

de détermination R² est relativement faible (° 0.4) et fonction des faibles variations de qTDR et qRéelle entre les 

campagnes ainsi que des coefficients de variation supérieurs associés aux déterminations de ces dernières par 

rapport aux profondeurs 165 cm des deux autres parcelles. 

Nous pouvons également noter que l’équation de la sonde à 90 cm pour la parcelle TEMOIN, bien que 

présentant un R² relativement faible du fait que l’ensemble des couples (qRéelle, qTDR) considérés pour la 

correction est compris dans une gamme de teneur en eau étroite (Figure 3.25), est bien appliquée aux données 

instrumentales journalières, celles-ci restant comparables à celles établies à 90 cm pour les parcelles BOUE et 

DVB. Les chroniques journalières de teneur en eau corrigées (qCorrigée) en fonction du temps, mises en évidence 

en Annexe 3.K et sur la Figure 3.26 à 165 cm, permettent effectivement de constater que les décalages de 

DqTDR constatés entre parcelles à une même profondeur selon les données fournies par des sondes TDR ne sont 

plus aussi marqués, notamment pour les horizons profonds, les dynamiques de teneur en eau corrigées ayant 

tendance à être plutôt semblables dès 65 cm. De ce fait, les données journalières de teneur en eau des deux 



CHAPITRE 3 : Impact des apports de PRO sur les propriétés physico-chimiques et hydriques d’un sol nu

~ 140 ~ 

Date

q
C

or
ri

gé
e

[c
m

3 .
cm

-3
]

q
T

D
R

[c
m

3 .
cm

-3
]

Figure 3.26 : Correction des données de teneur en eau fournies par les 
sondes TDR à 165 cm par application de l’équation θCorrigée=a×θTDR+b.
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profondeurs dont les équations ne peuvent être appliquées aux données qTDR (en rouge dans le Tableau 3.14)

ont été corrigées selon le calcul des moyennes journalières des deux autres traitements. 

3.2.2.2.B Cas particulier des profondeurs de surface : correction à l’aide de coefficients 

En plus des sept suivis permettant la correction des données de teneur en eau obtenues par les sondes TDR 

implantées à partir de 37 cm, quatre campagnes supplémentaires sont mises en place uniquement dans 

l’horizon de surface pour étalonner les qTDR des profondeurs instrumentées à 10 et 20 cm. Contrairement aux 

profondeurs situées sous l’horizon labouré, la correction des données de teneur en eau fournies par les sondes 

dont les profondeurs d’instrumentation sont localisées dans l’horizon LAca ne pourra être réalisée selon 

l’Équation 3-26. En effet, comme souligné sur la Figure 3.23, la mise en place des pratiques culturales sur les 

parcelles ont une influence prédominante sur l’amplitude des variations des teneurs en eau mesurées entre 

chaque enlèvement et remise en place des sondes TDR, ces dernières étant principalement expliquées par les 

hétérogénéités de structure et de porosité de l’horizon travaillé ayant une influence notamment sur la qualité 

du contact entre les guides d’onde de la sonde et le sol (§ 3.2.2.1.B.ii).

Nous observons par conséquent une très grande dispersion des couples (qRéelle, qTDR) autour de la droite y=x et 

l’obtention d’équation de droites qui présentent de très faibles coefficients de détermination hormis pour la 

profondeur 20 cm de la parcelle DVB (R² ° 0.82) (Figure 3.27). Néanmoins, cette dernière est caractérisée par 

un dysfonctionnement de sa sonde et des données qTDR jugées suspectes entre novembre 2013 et novembre 

2014 (Figure 3.23). La valeur correcte du coefficient de détermination peut toutefois être expliquée par le fait 

que seules quatre campagnes sont utilisées pour la correction, dont trois réalisées entre décembre 2014 et 

février 2015, soit dans une unique période comprise entre deux travail du sol (visible en blanc en Annexe 3.L). 



CHAPITRE 3 : Impact des apports de PRO sur les propriétés physico-chimiques et hydriques d’un sol nu

~ 141 ~ 

Tableau 3.15 : Coefficients correctifs appliqués aux données instrumentales de teneur en 
eau obtenues en surface : période d’application et campagnes correspondantes.

Figure 3.27 : Couples de valeurs (qRéelle, qTDR) considérés pour l’obtention des droites 
d’équations : qCorrigée= a*qTDR + b : résultats selon la profondeur de surface. 
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La correction des données de teneur en eau journalières fournies par les sondes TDR à 10 et 20 cm, effectuée 

par l’application de coefficientsR¾¿éÀÁÁÀ¾ÂÃ¿ , ne pourra être opérée que si au minimum une campagne de suivi 

gravimétrique est mise en place sur une période comprise entre deux dates de travaux du sol, celles-ci étant 

reportées sur la Figure 3.23 et en Annexe 3.L avec les suivis correspondants à chacune d’elles. Par conséquent, 

comme la première campagne de suivi gravimétrique n’a été réalisée que le 23/09/2013 (Tableau 3.6), la 

correction des données de teneur en eau acquises en surface ne pourra être effectuée qu’à partir du 19/07/2013, 

date de la mise en place d’un décroutage estivale du sol en plein été à l’aide d’une herse rotative.

En définitive, un total de onze couples de valeurs (qRéelle, qTDR) ont été établis et permettent la correction des 

données de teneur en eau de surface à partir du 19/07/2013 (Tableau 3.6 et Annexe 3.L). 

L’ensemble des coefficients de correction appliqués aux données qTDR fournies par les sondes implantées à 

10 et 20 cm, ainsi que les périodes d’application et campagnes correspondantes à ces dernières, peuvent être 

consultés dans le Tableau 3.15. Nous remarquons que (i) des variations des coefficients de correction sont 

observées d’une campagne à l’autre ; (ii) suite à divers problèmes instrumentaux, les coefficients de campagnes 

situées dans le même intervalle de couleur (Annexe 3.L) pourront être appliquées à des périodes de temps 

différentes, comme par exemple pour les campagnes 4S et 6-7 dans le cas de la parcelle BOUE. 

Finalement, les dynamiques de teneur en eau corrigées (qCorrigée) en fonction du temps, établies après 

application de l’ensemble des coefficients de corrections (Tableau 3.15) aux données TDR acquises à 10 et 

20 cm, sont visibles sur la Figure 3.28 pour chacune des trois parcelles. Nous remarquons que les données de 

teneur en eau constatées avant et après la réalisation d’un travail du sol semblent bien plus réalistes qu’en 
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Figure 3.28 : Données de teneur en eau corrigées (qCorrigée) après application 
des coefficients de correction relatifs à chaque profondeur instrumentée. 
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l’absence de correction, les variations de qTDR liées à la mise en place des pratiques culturales (Figure 3.23)

n’étant par conséquent plus constatées. Ceci souligne l’importance de la réalisation d’un nombre conséquent 

de campagnes de suivi en surface, des biais considérables étant engendrés sur les données de teneur en eau 

instrumentale (qTDR) et liés à la nécessité de retirer et réinsérer les sondes avant et après chaque travail du sol. 

Étude des courbes de rétention en eau instrumentales 

Les chroniques de mesures journalières des teneurs en eau du sol (TDR) étalonnées et celles des potentiels 

matriciels (tensiomètres) permettent d’établir les courbes de rétention en eau du sol (q(h)) caractéristique de 

chaque profondeur instrumentée et matériaux qui les encadrent. Au vu des hétérogénéités spécifiques à 

l’horizon travaillé et des spécificités des sondes implantées depuis la surface, les courbes de rétention en eau 

et les résultats des comparaisons avec les analyses au laboratoire associées aux profondeurs 10 et 20 cm 

contrastent avec celles obtenues pour les horizons sous-jacents et feront par conséquent l’objet d’une étude 

spécifique (§ 3.2.2.3.B).

3.2.2.3.A Profondeurs instrumentées sous l’horizon travaillé 

3.2.2.3.A.i Étude intra et inter-parcellaire 

Dans un premier temps, nous constatons que la gamme de variations des pF obtenue à partir des mesures in 

situ ne couvre pas l’ensemble de celle étudiée au laboratoire pour l’établissement des courbes q(h) (Figure 

3.29 et Tableau 3.16). Les bornes de celle-ci sont comprises entre pF = 1.4 (°-25 hPa) et pF = 2.8 (°-620 hPa) 

pour des sondes situées sous l’horizon de surface, les intervalles étant de plus en plus resserrés au fur et à 

mesure que l’on se rapproche de 165 cm, avec des potentiels matriciels constamment supérieurs à -350 hPa
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dès 65 cm (M5p ; Horizon Sca), soit environ moitié moins que le potentiel minimal pouvant être mesurée par 

le tensiomètre et fixé empiriquement à -750 hPa dans le cadre de l’étude.

L’étude des courbes de rétention en eau est ainsi réalisée sur une gamme de pF plutôt étroite et caractérisée 

par un état hydrique finalement assez peu sec pour les horizons profonds, ce dernier étant lié à l’étude réalisée 

sur sol nu et donc en l’absence de prélèvements racinaires. De plus, nous remarquons des différences 

concernant les courbes q(h) entre profondeurs instrumentées d’une même parcelle, chacune semblant avoir 

une rétention en eau caractéristique, y compris celles situées au sein d’un même horizon. En effet, et même si 

les disparités les plus flagrantes sont constatées inter-horizons, les deux profondeurs instrumentées dans ASca 

(37 et 50 cm) et Sca (65 et 90 cm) présentent des courbes q(h) dont les teneurs en eau témoignent (i) d’un 

décalage DqCorrigée de quelques cm3.cm-3 relativement constant sur l’ensemble de la gamme de pF étudiée (ASca 

BOUE et Sca TEMOIN) ; (ii) d’un comportement qui varie significativement selon le pF, notamment lorsque 

ceux-ci se rapprochent de 3 et donc lors de l’assèchement du sol (ASca TEMOIN et SCa DVB). Néanmoins, 

les mêmes observations générales concernant la dynamique de variation des teneurs en eau en fonction des pF 

peuvent être effectuées entre les trois parcelles d’intérêts pour (i) la profondeur 37 cm, caractérisée par des 

rétentions en eau plus importantes que celle sus-jacente (50 cm), pourtant située dans le même horizon ASca, 

et que celles instrumentées dans l’horizon Sca (65 et 90 cm). Celles-ci peuvent être justifiées par les teneurs 

en MO légèrement plus élevés dans ce matériau, de par les effets encore visibles des apports de PRO et 

pratiques culturales à 40 cm (§ 3.2.1.1.A.iv) ; (ii) les profondeurs 165 cm (SCca-2) et 120 cm (SCca-1) qui 

présentent les rétentions en eau les plus importantes jusqu’à pF 2 pour la première et sur l’intervalle pF 2–2.5 

pour la seconde (Figure 3.29). 

Ces diversités de propriétés hydriques au sein d’un même horizon soulignent donc l’importance de subdiviser 

le profil de sol en autant de matériaux que de profondeurs instrumentées, comme cela a été mis en place dans 

HYDRUS-1D dans le cadre du calage des paramètres permettant de décrire la dynamique hydrique 

spécifiquement sur chaque profil de sol instrumenté. 

3.2.2.3.A.ii Études intra-profondeur et comparaisons avec les résultats des analyses au laboratoire 

Globalement, des disparités similaires sont constatées entre résultats d’analyses au laboratoire et données 

instrumentales in situ pour les horizons ASca, Sca et SCca-1 (Figure 3.30). En effet, les profondeurs 37, 50, 

65, 90 et 120 cm présentent des teneurs en eau in situ généralement proches entre parcelles et surtout très 

majoritairement inférieures ou égales à celles obtenues après analyse au laboratoire. Cela rejoint ce qui est 

observé par d’autres auteurs (Kumar et al., 2010 ; Chalhoub, 2010), et notamment pour les horizons ayant des 

compositions texturales et des masses volumiques apparentes comparables à ceux étudiés (Mermoud et Xu, 

2006). De surcroît, et comme également constaté dans la littérature (Paige et Hillel, 1993 ; Mermoud et Xu, 

2006), lorsque les fractions sableuses d’un horizon sont conséquentes devant celles limoneuses et argileuses, 

les teneurs en eau observées in situ à un potentiel matriciel donné ne sont plus constamment inférieures à celles 

mesurées au laboratoire après la mise en place d’un prélèvement par la méthode des cylindres.
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Tableau 3.16 : Gammes de variation minimales et maximales associées aux données de potentiel matriciel et de teneur en eau corrigée à chaque profondeur instrumentée.

Les valeurs minimales en rouges (-750 hPa) soulignent que l’ensemble des profondeurs instrumentées dans les horizons de surface ont atteint la 
valeur limite à partir de laquelle les données fournies par les tensiomètres ne sont plus considérées. 

Les valeurs maximales en bleues indiquent l’acquisition par les tensiomètres de potentiels positifs, la valeur de pF n’étant par conséquent pas définie.

q
C

or
ri

gé
e

[c
m

3 .
cm

-3
]

pF [-]

Figure 3.29 : Courbes de rétention en eau établies pour chaque parcelle à partir du suivi in situ des dynamiques instrumentales 
de potentiel matriciel et de teneur en eau corrigée : cas des profondeurs instrumentées sous l’horizon de surface. 
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Figure 3.30 : Courbes de rétention en eau établies selon la profondeur à partir (i) du suivi in situ des dynamiques instrumentales de potentiel 
matriciel et de teneur en eau corrigée ; (ii) des résultats d’analyse au laboratoire : cas des profondeurs instrumentées sous l’horizon de surface.

pF [-]

q
C

or
ri

gé
e

[c
m

3 .
cm

-3
]

pF [-]

q
C

or
ri

gé
e

[c
m

3 .
cm

-3
]



CHAPITRE 3 : Impact des apports de PRO sur les propriétés physico-chimiques et hydriques d’un sol nu

~ 146 ~ 

Dans notre cas, nous remarquons que ces dernières deviennent effectivement de plus en plus inférieures à 

celles mesurées in situ (qDVB < qBOUE < qTEMOIN) au fur et à mesure de l’augmentation des teneurs en sables 

grossiers de l’horizon SCca-2 (M8p) (% DVB > % BOUE > % TEMOIN, cf. § 3.2.1.1.B) (Figure 3.30).

De même, les écarts inter-parcellaires de rétention en eau des matériaux profonds (90, 120 et 165 cm) constatés 

par analyse au laboratoire pour des pF principalement compris entre 1.5 et 3 (Annexe 3.F) ne sont pas 

confirmés au travers de l’étude des courbes q(h) établies in situ. 

Enfin, pour une profondeur d’instrumentation donnée, nous pouvons noter le comportement semblable des 

courbes q(h) entre parcelles, bien que quelques divergences puissent être observées (i) à 37 cm où une rétention 

en eau plus importante est constatée pour la parcelle TEMOIN à partir de pF 2.3. Malgré des différences encore 

légèrement marquées à 37 cm entre parcelles amendées et TEMOIN concernant le pH, la CEC ou encore les 

quantités de carbone organique et azote total (§ 3.2.1.1.A), aucun effet d’apport n’est donc visible sur les 

rétentions en eau sous l’horizon travaillé, rejoignant de ce fait les conclusions des observations et des tests 

statistiques mis en place sur les résultats d’analyse au laboratoire des propriétés physiques du sol ; (ii) à 50 et 

90 cm respectivement pour la BOUE et le DVB, où la pente de la courbe est plus prononcée lorsque les pF 

deviennent supérieurs à 2.3. Ces résultats doivent toutefois être relativisés au vu de l’intervalle de pF étroit 

auxquels ils sont applicables. 

3.2.2.3.B Profondeurs instrumentées dans l’horizon travaillé 

Nous constatons tout d’abord que les caractéristiques de rétention en eau de l’horizon de surface sont 

relativement peu dépendantes de la profondeur instrumentée. En effet, seule la parcelle TEMOIN présente de 

légères distinctions entre profondeurs instrumentées dans son horizon LAca, avec une rétention en eau 

légèrement plus importante à 20 cm qu’à 10 cm (Figure 3.31).

De plus, et comme attendu au vu des hétérogénéités susmentionnées et inhérentes à un horizon de surface 

soumis aux pratiques culturales et dont les instruments de mesure sont régulièrement enlevés puis remis en 

place, les courbes de rétention en eau établies à partir de données in situ présentent des dispersions plus 

importantes que celles des horizons sous-jacents, les écarts de teneur en eau à un même pF pouvant être 

supérieurs à 0.1 cm3.cm-3. Nous remarquons également que les variations des teneurs en eau sont observées 

sur des gammes plus larges que celles des profondeurs sus-jacentes, de même que pour le pF qui est 

essentiellement compris entre 0.5 et 2.88, cette dernière valeur étant, pour rappel, fixée empiriquement à la 

limite inférieure d’acquisition du potentiel matriciel par le tensiomètre (-750 hPa ; cf. Tableau 3.16). Ces 

gammes de variations plus larges sont expliquées par l’impact plus marqué des conditions météorologiques 

sur l’horizon de surface, avec de nombreuses périodes de réhumectation liées aux infiltrations d’eau de pluie 

et d’assèchement inhérentes au phénomène d’évaporation et plus marquées durant les saisons estivales.



CHAPITRE 3 : Impact des apports de PRO sur les propriétés physico-chimiques et hydriques d’un sol nu

~ 147 ~ 

Figure 3.32 : Courbes de rétention en eau établies pour différentes périodes à partir du suivi in situ des dynamiques instrumentales 
de potentiel matriciel et de teneur en eau corrigée : cas des profondeurs instrumentées dans l’horizon de surface. 
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Figure 3.31 : Courbes de rétention en eau établies selon la parcelle étudiée à partir du suivi in situ des dynamiques instrumentales 

de potentiel matriciel et de teneur en eau corrigée : cas des profondeurs instrumentées dans l’horizon de surface.
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En outre, et selon les dates d’enlèvement et de remise en place des sondes (Tableau 3.12) et les périodes 

d’applications des coefficients de correction 
ÄÅéÆÇÇÆÄÈÉÊ aux données de teneur en eau de surface (Tableau 3.15), la 

Figure 3.32 permet d’observer que les propriétés de rétention en eau diffèrent au sein d’une même profondeur 

selon l’intervalle de temps pris en compte. En effet, nous pouvons mettre en évidence la présence de plusieurs 

relations q(h) distinctes à une même profondeur d’une parcelle donnée, celles-ci ayant des comportements qui 

différent sensiblement mais toutefois logiquement au vu des variabilités importantes associées à l’étude de 

l’hydrodynamique dans les horizons de sol travaillés. De ce fait, des disparités entre relations q(h) sont 

constatées, premièrement à 10 cm pour les parcelles amendées. Plus accentuées pour la parcelle DVB, ces 

dernières sont observées sur l’ensemble de la gamme de pF étudiés lors de comparaisons inter-périodes durant 

les mêmes saisons sur deux années consécutives (19/07 – 18/11/2013 et 04/08 – 24/11/2014) ou encore intra-

période (27/02 – 28/07/2014). Pour cette dernière, les écarts (dont certains extrêmes entourés en rouge sur la 

Figure 3.32) peuvent également être justifiés par l’imprécision relative liée aux corrections de teneur en eau, 

celles-ci étant basées sur l’application d’un unique coefficient sur la période en question, suite à la campagne 

de suivi gravimétrique mise en place le 17/07/2014 (Tableau 3.15). En effet, nous ne constatons pas ces 

variations dans le comportement des courbes q(h) lorsque plusieurs coefficients sont utilisés pour corriger les 

données qTDR en surface (Figure 3.32), comme c’est par exemple le cas avec la prise en compte de trois 

coefficients sur la période 25/11 – 28/07/14 pour les profondeurs de surface de la parcelle TEMOIN et à 20 cm 

pour la BOUE (Tableau 3.15 et Annexe 3.L). Cependant, et malgré des différences de teneur en eau pouvant 

atteindre jusque 0.1 cm3.cm-3 sur la période du 27/02 au 28/07/2014, nous remarquons que la plupart des 

couples de valeurs q(h) sur cette intervalle sont comparables à d’autres observées sur des périodes différentes 

(sauf ceux entourés en rouge sur la Figure 3.32) et semblent de ce fait caractéristique des variations de rétention 

en eau propres à un horizon soumis aux pratiques culturales. Ceci souligne néanmoins l’importance déjà 

évoquée de la correction des données de teneur en eau au travers de l’établissement d’une équation de droite 

ou de l’application d’une moyenne de plusieurs coefficients de correction qui correspondent à une même 

période d’implantation des capteurs dans le cas de profondeurs instrumentées dans un horizon labouré. 

De plus, les écarts de teneur en eau entre périodes sont souvent plus marqués à partir de pF 2.3. Nous observons 

en effet que les données q(h) tendent généralement à s’éloigner de façon croissante avec l’augmentation du pF 

à partir de valeurs proches de la capacité au champ. Ceci est notamment visible entre la courbe de rétention en 

eau établie à 10 cm du 19/07 au 18/11/2013 et celles correspondantes aux autres périodes à 10 cm sur les 

parcelles DVB et TEMOIN et 20 cm sur la BOUE. 

Les surestimations des teneurs en eau réelles par des mesures au laboratoire établies pour les profondeurs 

instrumentées sous l’horizon labouré (Figure 3.30) et ayant des compositions texturales semblables à celles en 

surface ne peuvent plus être mise en évidence de manière systématique dans le cas de l’horizon travaillé, 

notamment au vu des dispersions associées aux valeurs des couples q(h) des parcelles amendées (Figure 3.33).

Seules les données des analyses au laboratoire de la parcelle TEMOIN s’avèrent généralement supérieures à 

celles constatées au champ, des observations contradictoires étant faites selon le type de données prises en 
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Figure 3.33 : Courbes de rétention en eau établies selon la profondeur à partir (i) du suivi in situ

des dynamiques instrumentales de potentiel matriciel et de teneur en eau corrigée ;(ii) des 
résultats d’analyse au laboratoire : cas des profondeurs instrumentées dans l’horizon de surface.

compte. En effet, entre pF 1 et 3, les données obtenues à l’aide de la presse de Richards semblent indiquer 

l’absence d’effets d’apport de par les rétentions comparables (10 cm) ou supérieures (20 cm) constatées entre 

TEMOIN et parcelles amendées (Figure 3.33 et Annexe 3.F).

A contrario, les relations q(h) in situ mettent en exergue une rétention en eau plus élevée à 10 cm pour un 

nombre important de couples de valeurs des deux traitements concernés par un épandage et à 20 cm, de façon 

moins marquée, pour la parcelle DVB et pour des pF compris entre 1 et 2 (Figure 3.33). Cette influence des 

apports de PRO sur la rétention en eau après six épandages ainsi que l’ordre établi (DVB > BOUE > TEMOIN) 

sont tous deux logiques, au vu des résultats des caractérisations physico-chimiques effectuées ci-dessus 

(§ 3.2.1.1.A). Ceci vient également confirmer l’hypothèse d’un effet plus prononcé en cas d’incorporation 

répétée de PRO compostés, déjà avancée suite aux conclusions de la synthèse bibliographique réalisée dans le

cadre de ce travail de thèse. 

Étude de l’hydrodynamique sur le dispositif de cases lysimétriques 

Les systèmes de cases lysimétriques sont très fréquemment employées pour l’étude de l’hydrodynamique et 

du transport de solutés dans les sols (Abbaspour et al., 1999 ; Abdou et Flury, 2004 ; Bergström, 1990). Bien 

que ne pouvant rendre compte de l’intégralité des phénomènes observables au champ et notamment concernant 

les variations spatiales des propriétés du sol au vu de leurs dimensions souvent réduites au m², celles-ci 

représentent toutefois une approche intermédiaire entre études au champ et celles mises en place sur des 

colonnes de sol au laboratoire. En effet, les observations effectuées à partir d’études sur lysimètres sont a priori

plus aptes à reproduire celles réalisées in situ de par une exposition à des conditions climatiques similaires et 

un volume de sol souvent largement supérieur à celui d’une colonne et par conséquent plus représentatif d’un 

dispositif de plein champ. Les principales caractéristiques physico-chimiques du sol ayant été reconstitué dans 

les cases lysimétriques fin 1983 ainsi que l’évolution chronologique de l’instrumentation des six cases sont 

décrites au § 2.5. 
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Bilan de l’acquisition des données hydriques : fonctionnement et problèmes 

spécifiques au système de cases lysimétriques 

Pour rappel, l’instrumentation des cases lysimétriques TEMOIN est opérée à cinq profondeurs (10, 20, 40, 60 

et 80 cm) caractéristiques des horizons LAca, ASca et Sca du profil 0-90 cm (§ 2.5.3) avec (i) cinq sondes 

TDR TRASE et cinq tensiomètres T4e équipant la Case 1 depuis mars 2012 ; (ii) cinq sondes TDR CS605 

implantées sur la Case 4 à partir du 01/08/2013, soit un peu plus de six mois après le début des travaux de 

thèse. Le dispositif des cases lysimétriques étant grillagé, les sondes implantées depuis la surface sont moins 

exposées que celles au champ et aucun acte malveillant n’a été observé durant l’étude. L’ensemble des courbes 

horaires et moyennes journalières lissées associées à chaque profondeur instrumentée sont reportées en 

Annexe 3.M sur la période définie pour la modélisation des données instrumentales (20/02/2013–28/02/2015). 

3.2.3.1.A Sondes TDR 

L’acquisition de données par les sondes TDR implantées le long du profil de la Case 1 ne pouvant se faire 

qu’avec l’unité TRASE (Image 3.12), l’obtention de ces dernières est donc dépendante du bon fonctionnement 

du système d’enregistrement qui, de par son manque de robustesse, n’a permis la collection de données que 

durant une période d’approximativement un an (24/06/2013-16/06/2014). Concernant la Case 4, des teneurs 

en eau sont acquises depuis le 01/08/2013 grâce à des sondes TDR identiques à celles au champ et connectées 

à la CR1000 déjà en place sur le dispositif. Selon les courbes présentées en Annexe 3.M, nous remarquons que 

les sauts de teneur en eau visibles pour les données TDR des sondes implantées sur les parcelles (§ 3.2.2.1.A.ii

et § 3.2.2.1.B.ii) ne sont pas constatés sur les cases lysimétriques. En effet, le travail du sol sur les cases se 

résume au passage manuel d’une fraise rotative pour l’incorporation des PRO après épandage et ne nécessite 

donc ni enlèvement ni remise en place des instruments. De plus, les cases lysimétriques n’étant soumises ni au 

passage humain ni à celui de machines agricoles lourdes, aucun phénomène de compaction n’impactera les 

propriétés du sol des horizons de surface et de subsurface, limitant de ce fait les sauts de teneur en eau 

principalement liés à des changements de conductivité hydraulique ou à la réorganisation du sol proche des 

guides d’ondes après un épisode pluvieux notable.

Par conséquent, nous constatons la bonne 

cohérence entre dynamique des teneurs en 

eau obtenues avec les sondes TRASE et 

CS605 (Tableau 3.17 et Annexe 3.M), les 

valeurs constatées au cours du temps et 

extremums étant soit comparables (20 et 

80 cm) soit décalées d’un DqTDR quasiment 

constant (10, 40 et 60 cm). Ces décalages des données de teneur en eau entre les deux cases à une même 

profondeur, bien que constamment inférieurs à 0.02 cm3.cm-3 à 10, 20, 60 et 80 cm, sont d’environ 

0.06 cm3.cm-3 à 40 cm. Ils restent néanmoins en accord avec les variabilités spatiales attribuées aux teneurs en 

Tableau 3.17 : Teneurs en eau extrêmes constatées pour l’ensemble des 
profondeurs instrumentées avec des sondes TDR sur les Cases 1 et 4.
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Figure 3.34 : Évolution des données de teneur en eau sur le profil des Cases 1 [A] et 4 [B] à différentes dates correspondant à différents 
états hydriques du sol et comparaison avec les teneurs en eau à la capacité de rétention en eau de la Case 1 établie en 2001.
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eau d’un sol à une profondeur donnée (Reichardt et al., 2001). De plus, il est probable que la reconstitution des 

cases lysimétriques ait engendré de légères différences de masses volumiques apparentes (et donc de porosité) 

entre les cases créant des disparités concernant les teneurs en eau volumique du sol à une même profondeur. 

En outre, des teneurs en eau volumiques ont été mesurées à la capacité de rétention en eau de la Case 1, sur le 

profil 0-90 cm, à l’aide de quatre mesures effectuées à la sonde à neutrons en 2001. Ces dernières correspondent 

aux teneurs en eau mesurées lors de l’arrêt du drainage et donc après écoulement de toute l’eau contenue dans 

la macroporosité. Les résultats mettent en évidence des teneurs en eau relativement similaires à une profondeur 

donnée, avec des coefficients de variation inférieurs à 3.5 %, et une capacité de rétention en eau moyenne de 

287.4 mm sur le profil 0–90 cm de la Case 1 (Figure I et Tableau I en Annexe 3.N). 

Les teneurs en eau moyennes et écarts-types associés aux sondages neutroniques ont ainsi été comparés aux 

données acquises par les sondes TDR pour différents états hydriques du sol. Nous remarquons la très bonne 

cohérence des écarts constatés entre teneurs en eau du profil de la Case 1 à la capacité de rétention en eau et 

celles obtenues par mesures TDR : (i) après un épisode pluvieux important (40.5 mm le 05/10/2013 ou 16.5 

mm le 15/02/2014) avec des teneurs en eau supérieures à la capacité de rétention en eau sur l’ensemble du

profil, un drainage important étant par conséquent observé à 100 cm ; (ii) en période de ressuyage (09/10/2013 

et 07/03/2014) avec des teneurs en eau en surface qui se rapprochent de celles établies à la capacité de rétention 

en eau ; (iii) lors de périodes sèches et à forte demande évaporatoire (04/08/2013 et 18/04/2014), où les teneurs 

en eau mesurées en surface sont inférieures à celles de la capacité de rétention en eau alors que les teneurs en 

eau mesurées à 40, 60 et 80 cm en sont proches (Figure 3.34-A). Ces résultats sont de plus totalement en accord 

avec ceux obtenus lors de travaux effectués en 2010 sur les cases dans le cadre d’un stage (Limon Yanez, 

2010). En effet, des profils de teneur en eau comparables ont été observés entre données des sondes TDR 

TRASE implantées le long du profil de la Case 1 et teneurs en eau à la capacité de rétention en eau avant 

(06/07/2009) et après un épisode pluvieux de 55 mm (15/07/2009) et la période de ressuyage caractérisée par 

une forte demande évaporatoire qui a suivi (Figure II en Annexe 3.N). 
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Les évolutions des teneurs en eau sur le profil de la Case 4 sont proches de celles constatées pour la Case 1 

aux mêmes dates et restent également cohérentes par rapport aux données établies à la capacité de rétention en 

eau (Figure 3.34-B). En effet, et comme évoqué précédemment, seules les données de teneur en eau à 40 cm 

diffèrent significativement et sont constamment moins élevées d’approximativement 0.06 cm3.cm-3 que celles 

constatées sur la Case 1. Pour rappel, ce phénomène peut être lié à une variabilité de la teneur en eau à 

saturation engendrée par des différences de structure et de porosité générées lors de la mise en place des cases. 

Nous notons également de légères différences à 10 cm lorsque l’horizon de surface est quasiment saturé en 

eau (06/10/2013 et 16/02/2014) ou que le profil est en période de ressuyage quelques jours après un épisode 

pluvieux importants (09/10/2013). En effet, la Case 1 présente alors constamment des teneurs en eau 

inférieures ou égales à celles mesurées à 20 cm alors que celles de la Case 4 sont plus élevées à 10 cm qu’à 

20 cm. Ce phénomène est probablement lié à l’orientation de l’instrument de mesure lors de son implantation 

dans la case avec une sonde TDR TRASE verticale sur 0-20 cm (Case 1) et la CS605 horizontale à 10 cm 

(Case 4). Ceci est d’ailleurs confirmé par les données de teneur en eau comparables observées à 20 cm, 

profondeur à partir de laquelle les sondes sont toutes installées horizontalement. 

Nous pouvons également remarquer que les dessèchements liés aux périodes d’évaporation et les 

réhumectations après un épisode pluvieux concernent principalement les profondeurs instrumentées en surface 

(10 et 20 cm) et dans une moindre mesure celle de subsurface (40 cm). En effet, à partir de 60 cm, les teneurs 

en eau journalières sont constamment proches de la saturation et évoluent peu (± 0.025 cm3.cm-3 maximum,

cf. Tableau 3.17), ce profil hydrique étant caractéristique de pores continuellement saturés d’eau et spécifique 

aux cases lysimétriques, des dynamiques différentes étant constatées au champ. En effet, il est établi que 

l’utilisation du lysimètre correspond toujours à une perturbation du milieu qui en modifie plus ou moins le 

régime hydrique (Audry et al., 1972 ; Webster et al., 1993) de par (i) les parois et le fond qui empêchent les 

échanges latéraux d’eau et de matière ; (ii) le retour à pression atmosphérique à la base du lysimètre, qui 

implique un potentiel matriciel nul ou négatif en fond de case (h ≤ 0 cm) et engendre donc une rupture de 

capillarité qui retient l’eau et perturbe le régime hydrique d’une façon croissante avec la profondeur de la case. 

Enfin, une étude des variations des stocks journaliers des Cases 1 et 4 (TEMOIN) et de la différence entre 

lysimètres permet de confirmer les affirmations établies ci-dessus. Ceux-ci sont calculés selon les données de 

teneur en eau fournies par les sondes TDR implantées aux cinq profondeurs encadrées par les matériaux définis 

dans le Tableau 3.8. Nous constatons des stocks très proches entre Cases 1 et 4 bien que légèrement inférieurs 

pour cette dernière (Figure 3.35) et principalement causés par les teneurs en eau plus faibles constatées à 40 cm 

et caractéristiques de l’intervalle de profondeurs 28–55 cm utilisé pour son calcul. Finalement, les différences 

de stocks totaux entre les deux cases sont comprises entre 1.7 et 13.3 mm sur la période 01/08/2013–

16/06/2014 (Tableau 3.18) et restent faibles, avec un écart maximum d’environ 4.5 % de la valeur du stock 

moyen de chaque case étudiée. Les variations sont de plus comprises entre 274.7 et 315.6 mm et encadrent 

logiquement la valeur correspondante à la capacité de rétention en eau moyenne de la Case 1 (287.4 mm) 
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Figure 3.35 : Variation du stock cumulé journalier sur les Cases 1 et 4 en fonction du temps.

Tableau 3.18 : Valeur minimale et maximale de 
stocks journaliers constatés sur les Cases 1 et 4.
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Par conséquent, et bien qu’irréalisable de par l’impossibilité de prélèvement de sol indissociable d’une étude 

sur cases lysimétriques, la correction des données TDR à travers la mise en place d’un étalonnage et 

l’application d’équations de droite (Équation 3-26) ne semble pas être aussi primordiale qu’au champ pour 

l’étude de la dynamique de teneur en eau sur un dispositif de cases lysimétriques. Nous pouvons en effet 

observer des profils de teneur en eau non seulement relativement cohérents entre cases instrumentées mais 

également des profondeurs instrumentées qui réagissent de façon similaire aux différents évènements pluvieux 

et périodes de ressuyage et à forte demande évaporatoire, notamment lors des comparaisons effectuées par 

rapport au profil de teneur en eau établi à la capacité de rétention en eau de la Case 1. 

3.2.3.1.B Tensiomètres 

Les problèmes d’acquisition de données constatés au champ et inhérents à l’acquisition de potentiel matriciel 

par les tensiomètres T4e (§ 3.2.2.1.B.i) sont encore observés pour les mesures en surface effectuées sur la Case 

1, à savoir (i) les fluctuations diurnes des potentiels acquis par les tensiomètres à 10 et 20 cm en lien avec les 

variations de températures durant les saisons chaudes ; (ii) les diminutions suspectes des potentiels, notamment 

à 10 cm, liées aux températures négatives constatées durant les périodes hivernales. Les corrections empiriques 

opérées au champ pour ces deux phénomènes sont effectuées de la même manière sur les cases. 

De plus, en se reportant aux courbes instrumentales décrivant la dynamique des données fournies par les 

tensiomètres à chaque profondeur instrumentée (Annexe 3.M) et aux résultats du Tableau 3.19, nous 

constatons qu’à partir de 20 cm, les gammes de variations des potentiels matriciels sont non seulement 

beaucoup plus étroites que celles constatées sur 

les parcelles (Tableau 3.16), mais également 

que l’état hydrique du sol est constamment plus 

humide et proche de la saturation à partir de 40 

cm. Toutefois, bien que la gamme de variations 

à 10 cm soit semblable à celle constatée au 

Tableau 3.19 : Potentiels matriciels extrêmes constatées sur la Case 1 
pour l’ensemble des profondeurs instrumentées avec des tensiomètres.

Les valeurs maximales en bleues indiquent l’acquisition par les tensiomètres 
de potentiels positifs, la valeur de pF n’étant par conséquent pas définie.
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Figure 3.36 : Évolution de la charge hydraulique en fonction de la profondeur : comparaison entre Case 1 et les 
moyennes constatées sur les parcelles à différentes dates avant le 15/03/2014 [A] et après le 15/03/2014 [B].
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champ, il faut noter que les données de potentiel matriciel obtenues par le tensiomètre implanté à 10 cm sur la 

Case 1 ne sont prises en compte qu’à partir du 15/03/2014 (Annexe 3.M). En effet, l’état hydrique des 

profondeurs instrumentées à 20, 40, 60 et 80 cm sur la Case 1 (TEMOIN) est constamment plus humide que 

celles correspondant au champ (20, 37, 50, 65 et 90 cm) aux différentes dates étudiées, ces dernières étant 

représentatives de périodes relativement sèches en surface tout du moins (Figure 3.36).

Cependant, avant le 15/03/2014, nous remarquons que la profondeur instrumentée à 10 cm sur la Case 1 

présente des charges hydrauliques inférieures aux moyennes et écarts-types associés constatés sur les parcelles, 

et parfois même de plusieurs centaines d’hPa comme le 06/06/2013 et le 10/03/2014 (Figure 3.36-A). Ces 

différences caractérisent ainsi un état hydrique plus sec à 10 cm sur la Case 1 par rapport au champ, ce qui est 

contradictoire avec les constations faites pour les autres profondeurs et plus généralement avec le fait que la 

rupture de capillarité provoquée par un retour à pression atmosphérique à 100 cm de profondeur entraine une 

perturbation généralisée du régime hydrique dans la case plus ou moins marquée selon la profondeur. Ayant 

remarqué cela, nous faisons l’hypothèse que le milieu de la céramique poreuse (6 cm de longueur, cf. Tableau 

3.2) du tensiomètre implanté à 10 cm depuis la surface se trouve légèrement au-dessus de cette profondeur. De 

ce fait, nous décidons, le 15/03/2014, de remettre en place le tensiomètre à 10 cm en l’insérant manuellement 

approximativement 2 cm plus en profondeur dans la Case 1. Nous constatons immédiatement l’influence de 

cette manipulation à travers l’obtention d’une valeur moyenne journalière de potentiel matriciel quasiment 

divisée par un facteur deux par rapport à celle du 14/03/2014 qui était de plus inférieure à -750 hPa et donc 

sous la limite fixée pour la prise en compte des données (Figure 3.37). De même, à partir du 15/03/2014, nous 

observons des valeurs de charges hydrauliques à 10 cm sur la Case 1 qui sont soit comparables aux moyennes 

constatées au champ (15/03/2014), soit supérieures (10/06 et 12/09/2014) ce qui semble plus en accord avec 

les observations effectuées pour l’ensemble des autres profondeurs instrumentées (Figure 3.36-B). Par 

conséquent, les données fournies par le tensiomètre à 10 cm ne seront considérées qu’à partir du 15/03/2014 

dans le cadre de l’étude des rétentions en eau ainsi que des travaux de modélisation effectués sur les cases 

lysimétriques, la dynamique instrumentale étant caractérisée sur une période d’environ un an (15/03/2014–

28/02/2015), ce qui reste néanmoins suffisant. 
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Figure 3.37 : Mise en évidence de l’augmentation brutale du potentiel matriciel suite au 
replacement du tensiomètre à 10 cm sur la Case 1 quelques cm plus en profondeur. 
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Enfin, les évolutions de la charge hydraulique en fonction de la profondeur à différentes dates, caractéristiques 

de différents états hydriques du sol, sont reportées sur la Figure 3.38. Elles n’ont pas été associées à l’étude 

des variations de teneur en eau sur le profil aux mêmes dates pour cause de dysfonctionnement du TRASE à 

partir du 16/06/2014, ces dernières étant toutefois visibles pour d’autres dates sur la Figure 3.36. Les 

affirmations établies ci-dessus sont donc confirmées, à savoir que seules les profondeurs instrumentées en 

surface (10 et 20 cm) semblent réellement influencées par l’alternance pluie/évaporation, tandis qu’un état 

constamment proche de la saturation et suivant par conséquent la droite gravitaire selon un léger décalage DH

est observé dès 40 cm tout au long de l’année.

Nous remarquons également qu’après la 

recharge de l’horizon de surface LAca suite à 

deux épisodes pluvieux importants le 01/05 

(17.5 mm) et 15/08/2014 (14.5 mm), son 

ressuyage sur une période de sept jours 

consécutifs sans pluie notable est 

logiquement nettement plus prononcé durant 

une saison estivale à forte demande 

évaporatoire (Es ° 1.8 mm.j-1) que durant une 

saison printanière où cette dernière est moins 

élevée (Es °R1.3 mm.j-1). Enfin, un unique épisode de saturation locale est constaté à 10, 40 et 60 cm le 

05/11/2014 suite à un épisode pluvieux de 22.5 mm le jour précédent. 

Figure 3.38 : Évolution des données de charge hydraulique sur le 
profil de la Case 1 en fonction de la profondeur et à différentes dates.
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Figure 3.39 : Courbes de rétention en eau établies à partir des dynamiques de données instrumentales observées in situ pour les Cases 1 et 4.
À noter que les données fournies par les tensiomètres sur la Case 1 ont été considérées pour l’établissement des courbes q(h) de la Case 4.

q
T

D
R

[c
m

3 .
cm

-3
]

pF [-]

q
T

D
R

[c
m

3 .
cm

-3
]

pF [-]

Étude des courbes de rétention en eau instrumentales 

Avant tout chose, il est utile de préciser que les données journalières de potentiel matriciel (et donc de pF) de 

la Case 1 ont également été prises en compte pour la Case 4, vu qu’aucun tensiomètre n’instrumente cette 

dernière. Cette approximation est permise au vu de l’intervalle de variations réduit des potentiels matriciels 

sur les cases, en comparaison de celui des parcelles, et caractéristique d’un état hydrique constamment proche 

de la saturation dès 40 cm (Figure 3.38 et Tableau 3.19). Finalement, l’étude des courbes de rétention en eau 

établies in situ permet de confirmer les conclusions exposées ci-dessus. En effet, nous remarquons la très bonne 

concordance des données q(h) à 20 et 80 cm et les disparités plus marquées à 10 et 40 qu’à 60 cm (Figure 

3.39). Par conséquent, le fait que les relations de rétention en eau du sol des Cases 1 et 4 (TEMOIN) à une 

même profondeur semblent soit similaires soit décalées d’un DqTDR constant confirme donc les variabilités 

probables de teneur en eau à saturation inter-cases à une profondeur donnée. 

En outre, les courbes q(h) relatives à l’ensemble des profondeurs instrumentées de chaque case sont 

représentées sur la Figure I en Annexe 3.O. Une bonne cohérence par rapport aux résultats des études déjà 

réalisées sur la Case 1 par Limon Yanez (2010) est une nouvelle fois mise en évidence de par l’obtention de 

relations q(h) similaires à celles obtenues en 2010 (Figure II en Annexe 3.R). Ces résultats sont d’autant plus 

remarquables que les tensiomètres installés en mars 2009 (Image 2.10) et utilisés pour établir ces relations ne 

sont pas les mêmes que les T4e, ces derniers ayant été mis en place en mars 2012 (Image 2.12).
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Tableau 3.20 : Valeurs des drainages cumulés observés par lecture manuelle et avec les 
compteurs de débit : mise en évidence des différences de dynamiques entre les cases.

Les chiffres entre parenthèses classent les cases selon le drainage cumulé constaté, avec le numéro « 1 » pour 
celle ayant le plus drainé et le numéro « 6 » pour celle ayant le moins drainé sur la période considérée.

Étude des dynamiques de drainage constatées sur les cases lysimétriques 

3.2.3.3.A Résultats des suivis effectués avant la mise en place des compteurs de débit 

Comme précisé plus haut (§ 3.1.1.2.A), la mise en place de compteurs de débit à partir du 25/03/2013 constitue 

une avancée notable dans le cadre du suivi minutieux des drainages, condition sine qua non d’un calcul précis 

des flux de solutés cumulés en sortie de cases. Des données sont néanmoins disponibles depuis la semaine 9 

de l’année 2009 (01/03/2009), les suivis ayant été réalisés de façon hebdomadaire et les quantités d’eau 

drainées déterminées à l’œil nu jusqu’au 24/03/2013, à partir des marques visibles sur les bidons de 

récupération (Image 2.13). Les courbes annuelles relatives aux volumes percolés chaque semaine entre le 

18/02/2009 et le 24/03/2013 et les drainages cumulés associés à chaque case sont reportées en Annexe 3.P. 

Nous remarquons des chroniques de drainage très différentes selon les années avec (i) 2009 et 2011 marquées 

par de faibles volumes drainés (< 100 mm), ceci étant principalement expliqués par la concentration des 

précipitations durant les saisons à forte demande évaporatoire ; (ii) 2010 et 2012 caractérisées par des drainages 

entre 3 et 7 fois plus importants que les autres années selon les cases (Tableau II en Annexe 3.P), notamment 

de par des épisodes pluvieux non seulement plus nombreux mais également plus intenses durant les saisons 

hivernales. Finalement, nous constatons, au travers des résultats présentés dans le Tableau 3.20 et en Annexe 

3.Q, que les drainages cumulés observés pour les Cases 1 (TEMOIN) et 2 (DVB) se différencient 

significativement de ceux des autres cases à partir de début 2011, avec des volumes drainés totaux supérieurs 

de 65 à 95 mm au 24/03/2013. 

Toutefois, et comme déjà évoqué plus haut, l’étude des données de drainage sans compteur de débit est fonction 

de la contenance des bidons de récupération, à savoir 90 L (22.5 mm). Une sous-estimation du drainage plus 

ou moins importante a donc été engendrée à chaque débordement de ceux-ci, pouvant finalement créer des 

biais considérables sur des volumes cumulés de plusieurs centaines de mm. Les courbes de drainages 

hebdomadaires et le Tableau I en Annexe 3.P soulignent ces débordements, qui interviennent au minimum une 

fois pour l’ensemble des cases en 2009, 2010 et 2012 (sauf Case 5). Nous constatons que les Cases 3 et 6 

(BOUE) ainsi que la Case 1 (TEMOIN) sont celles dont les sous-estimations sur les volumes drainés cumulés 

au 24/03/2013 risquent d’être les plus élevées car au minimum sept débordements ont été observés durant les 

quatre ans de suivi. 
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Figure 3.40 : Dynamique des drainages cumulés observés avec des compteurs 
de débit pour chaque case lysimétrique entre le 25/03/2013 et le 28/02/2015.
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3.2.3.3.B Résultats des suivis effectués suite à la mise en place des compteurs de débit 

L’étude des drainages sur une période de deux ans à partir de la mise en place de compteurs de débit sur chaque 

case (25/03/2013 – 28/02/2015) permet de constater des chroniques comparables aux observations effectuées 

depuis 2009 pour les Cases 1, 2, 5 et 6 et des différences marquées pour les Cases 3 et 4 (Figure 3.40, Tableau 

3.20 et Annexe 3.Q). En définitive, nous distinguons une dynamique de drainage similaire selon l’alignement 

vertical (est-ouest) des cases visible sur l’Image 2.9 (1-2-3 et 4-5-6). Celle-ci se différencie en effet au rythme 

d’environ 20 mm par an depuis la mise en place des compteurs de débit (Tableau II en Annexe 3.P), les 

premiers écarts notables étant constatés sur la Figure 3.40 à partir d’approximativement 100 mm drainés et 

plus spécifiquement après l’épisode pluvieux exceptionnel du 05/10/2013 (40.5 mm). Par conséquent, la 

Case 3 présente des volumes drainés cumulés comparables à ceux des Cases 1 et 2, ce qui n’était pas constaté 

avant la mise en place des compteurs de débit. Ceci peut toutefois être expliqué par le fait que cette dernière 

présente, au 24/03/2013, les sous-estimations les plus importantes sur son cumul de drainage à cause du 

nombre de débordements plus élevé de ses bidons de récupération que ceux observés sur les autres cases 

(Tableau I Annexe 3.P).

En outre, la dynamique de la Case 4 tend à s’éloigner de celles des Cases 5 et 6 avec des drainages plus faibles 

observés à partir de l’été 2014. Il faut noter que la procédure d’instrumentation de cette case, incluant 

l’implantation de cinq sondes TDR CS605 le long du profil le 01/08/2013 (Image 2.15), influence 

probablement l’hydrodynamique. Néanmoins, les différences interviennent près d’un an après l’implantation 

des instruments et la Case 1, aussi instrumentée avec des sondes de mesures de teneur en eau, mais également 

avec des tensiomètres et capteurs de température, présente quant à elle des drainages cumulés comparables (ou 

supérieurs établis avant l’installation des compteurs de débit) à ceux des Cases 2 et 3. Ceci semble plus 

cohérent avec le fait que du sol ait été retiré de la case et remplacée par un instrument n’ayant aucune propriété 

de rétention en eau. Finalement, le suivi de deux ans de drainages sur les six cases à l’aide des compteurs de 
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débit met en évidence des différences maximums de l’ordre de 50 mm constatées entre cases concernées par 

un même apport (1 et 4-TEMOIN) au 28/02/2015 soit un écart d’environ 10 % (Tableau 3.20).

De plus, les quantités d’eau drainées cumulées sur les six ans d’étude sont comprises entre 1256 mm (Case 1 

– TEMOIN) et 1126 mm (Case 4 – TEMOIN) ce qui représente plus du tiers de la pluviométrie constatée sur 

la période (3304 mm), et près de 2/5ème de cette dernière en estimant les sous-estimations cumulées entre 2009 

et 2012 (Tableau II en Annexe 3.P).

Nous remarquons enfin que le rythme de drainage constaté durant la période des travaux de thèse est 

généralement bien plus soutenu que celui des années précédentes avec des volumes drainés plus importants en 

2013 et 2014 que ceux établis en 2009, 2011 et 2012 (Tableau II en Annexe 3.P). Comme nous le verrons dans 

au § 4.2.4.2, ces chroniques de drainage ont été suffisantes pour que la quasi-totalité des quantités d’ions 

bromure apportées le 20/02/2013 soient lixiviées deux ans plus tard, n’imposant pas d’irrigation et permettant 

de ce fait une comparaison directe avec la dynamique constatée sur les parcelles tout au long de la thèse. Enfin, 

les dynamiques de drainage similaires selon les cases (1, 2, 3) et (4, 5, 6), déjà suspectées d’après les études 

effectuées à travers les lectures manuelles (surtout pour les Cases 1 et 2), sont confirmées par les données 

obtenues suite à la mise en place des compteurs de débit. Cela atteste ainsi d’un fonctionnement hydrique 

similaire selon un même alignement est-ouest des cases lysimétriques, ces dernières ayant donc pu être mises 

en place trois par trois et non toutes simultanément. De plus, aucun effet de rétention en eau lié aux apports de 

PRO ne peut réellement être mis en évidence au travers de l’étude des différences de drainage constatées entre 

Cases amendées (BOUE et DVB) et TEMOIN, notamment parce que ces deux dernières sont instrumentées 

avec du matériel de suivi hydrique, ce qui a très certainement influencé la dynamique hydrique constatée de 

par les volumes de sol réduits étudiés (4 m3). Il faut cependant rappeler que l’épandage de PRO n’a été mis en 

place que depuis 2009 sur les cases lysimétriques contre 2001 au champ et qu’une étude suite à trois apports 

réalisés à hauteur de 170 kg N.ha-1 au rythme biennal ne permet incontestablement pas d’observer les mêmes 

effets qu’après sept apports.

Finalement, déjà essentielle pour l’étude des drainages cumulés entre les cases, la présence de compteurs de 

débit s’avère également fondamentale dans le cadre des suivis de la lixiviation des ions bromures et nitrates. 

En effet, une acquisition des débits tous les 100 mL (0.025 mm) va permettre un calcul précis des flux aux 

différentes dates de prélèvement d’eau de drainage, une fois que le volume drainé aura été multiplié par les 

concentrations en Br- et NO3
- obtenues après analyse au laboratoire. 
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« SSCBD » « SSCBD+WC »

Figure 3.41 : Étude des données de teneur en eau estimées par les deux types de modèles 
utilisés en fonction de celles mesurées pour 47 échantillons limoneux (Schaap et al., 2001).

Résultats de modélisation concernant l’hydrodynamique 

 Établissement des premiers jeux de paramètres hydrodynamiques à partir 

des résultats d’analyse au laboratoire des échantillons de sol prélevés in situ 

3.2.4.1.A Résultats des prédictions effectuées à l’aide de Rosetta 

Comme précisé en § 3.1.2.5.A, deux fonctions de pédotransfert ont été utilisées pour obtenir une première 

estimation des paramètres des équations de Mualem-van Genuchten (qr, qs, a, n et Ks), à partir des résultats 

d’analyse des prélèvements de sols effectués in situ. 

Le renseignement de la masse volumique apparente et de la composition texturale de chaque matériau est 

requise pour les prédictions effectuées avec la FPT « SSCBD » tandis que « SSCBD+WC » requière également 

les données de teneur en eau mesurées pour des pressions appliquées de 330 et 15000 cmH2O (pF 2.5 et 4.2). 

Pour ces dernières, nous utiliserons les données de rétention en eau obtenues au laboratoire par la méthode de 

la presse de Richards. Cependant, en l’absence d’analyse à pF 2.5, nous prendrons la moyenne des teneurs en 

eau constatées aux deux valeurs de pressions appliquées à l’échantillon qui l’encadre soit pF 2.3 

(° !200 cmH2O) et 2.7 (°R500 cmH2O). Vu que trois prélèvements sont effectués à chaque profondeur 

instrumentée (§ 3.1.1.1.A.i), la prise en compte des résultats des trois prédictions réalisées par Rosetta permet 

l’obtention d’une valeur moyenne et de bornes minimales et maximales pour chaque paramètre avec le modèle

SSCBD+WC, l’ensemble étant visible en Annexe 3.R. 

Finalement, après étude des paramètres moyens associés à chaque parcelle obtenus selon les deux types FPT 

utilisées (Annexe 3.S), nous remarquons que la prise en compte de deux données de rétention en eau 

supplémentaires permet la mise en évidence de différences plus marquées entre matériaux, celles-ci concernant 

principalement les valeurs des paramètres a et n. En effet, nous notons une diminution globale de la moyenne 

des valeurs de a corrélée à une augmentation de n au fur et à mesure que l’on se rapproche de M8p et donc du 

fond du profil, ce qui n’est pas observée avec la FPT « SSCBD » qui, pour rappel, se base uniquement sur la 

composition texturale du sol. Les valeurs et les évolutions des paramètres qr, qs et Ks selon les deux types de 

modèles sont quant à elles relativement proches, ces derniers ayant tendance à diminuer avec la profondeur. 
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En outre, nous pouvons d’ores et déjà avancer le fait qu’au vu du nombre supérieur de données d’entrée 

nécessaires aux prédictions, les paramètres obtenus sur Rosetta par le modèle « SSCBD+WC » semblent être 

plus propices à constituer la base de l’optimisation qui va être mise en place sur RetC. En effet, bien que 

logiquement perfectible à cause du faible nombre d’informations nécessaires, il a été montré par Schaap et al. 

(2001) que ce dernier modèle prédit plus efficacement les courbes de rétention en eau que le « SSCBD » ne le 

permet (Figure 3.41).

3.2.4.1.B Résultats des calages réalisés à l’aide de RetC 

Suite aux prédictions effectuées sur Rosetta, le calage des quatre paramètres de l’équation de van Genuchten 

(qr, qs, a et n) est effectué à l’aide de RetC pour chaque matériau composant le profil d’une parcelle. Il se base 

sur une procédure d’optimisation par méthode inverse réalisées à partir des données de rétention en eau 

obtenues au laboratoire sur les trois prélèvements effectués à chaque profondeur instrumentée (§ 3.2.1.3).

Les paramètres de départ des calages sont donc fixés selon les résultats obtenus avec les deux FPT de Rosetta 

(Annexe 3.S). Il faut noter que, dans la majorité des cas, la teneur en eau résiduelle (qr) est automatiquement 

fixée à zéro au terme de l’optimisation, car le calcul itératif d’optimisation a tendance à trouver une valeur de 

qr inférieure à 0.001 cm3.cm-3. De plus, dans les rares cas où une valeur non nulle est trouvée lors du calage de 

qr, l’optimisation de ce paramètre semble être impossible au vu des erreurs types qui sont du même ordre de 

grandeur que la valeur calée et des larges intervalles de confiance obtenus et justifiés par le peu d’informations

disponibles pour un état hydrique très sec. Par conséquent, et en accord avec les recommandations formulées 

par Wösten et van Genuchten (1988), le paramètre qr est laissé fixe car peu d’informations sont disponibles à 

des pressions et teneurs en eau très faibles. Dans notre cas, sa valeur est conservée identique à la moyenne 

obtenue sur Rosetta et reportée en Annexe 3.S pour chaque matériau. 

Finalement, les optimisations sur RetC sont effectuées à travers le renseignement simultané de l’ensemble des 

données des courbes de rétention en eau des trois prélèvements opérés à une profondeur donnée et 

caractéristiques d’un matériau et d’une parcelle donnée. Les résultats spécifiques aux trois parcelles étudiées 

selon les deux FPT utilisées sur Rosetta sont visibles en Annexe 3.T. 

Au vu des différences globalement négligeables constatées pour les valeurs des paramètres et bornes au sein 

d’un même matériau selon les deux types de FPT, nous pouvons logiquement conclure que les paramètres 

initiaux considérés pour le calage inverse sur RetC ont finalement une influence limitée sur les résultats des 

optimisations. Néanmoins, et comme spécifié en § 3.2.4.1.A, de par la prise en compte supplémentaire de deux 

données q(h) pour la prédiction, les études avec le modèle Rosetta « SSCBD+WC » permettent l’obtention de 

bornes pour l’ensemble des paramètres et donc également pour qr dont l’optimisation sur RetC est impossible.

De ce fait, ces paramètres et leurs bornes minimales et maximales associées, reportés dans le Tableau 3.21,

seront initialement pris en compte dans le cadre des simulations mises en place avec HYDRUS-1D pour chaque 

parcelle en sol nu (§ 3.2.4.2.A). Nous pouvons noter que les bornes représentent respectivement la valeur la 
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Tableau 3.21 : Bilan général des optimisations réalisées à l’aide de RetC pour chaque 
parcelle avec la FPT SSCBD+WC de Rosetta : paramètres moyens et bornes associées. 

plus faible et la plus élevée calée après minimisation de la fonction objectif sur les jeux de données obtenus 

sur les trois échantillons prélevés à chaque profondeur. Une valeur de r² est également visible pour chaque 

matériau et caractérise la qualité de la simulation au travers de l’étude de la régression entre données 

expérimentales et simulées. Pour compléter ces résultats, l’ensemble des courbes de rétention en eau établies 

à partir des paramètres calés à l’aide de RetC (Tableau 3.21) sont visibles en Annexe 3.U

En définitive, nous pouvons constater que les bornes sont relativement resserrées autour de la valeur moyenne 

du paramètre optimisé et que les r² obtenus pour l’ensemble des matériaux sont très généralement supérieurs 

à 0.98, mettant en avant la modélisation fidèle des courbes de rétention en eau établies au laboratoire. Les 

quelques valeurs inférieures à 0.95 et les paramètres dont les intervalles sont un peu plus larges autour de la 

valeur moyenne sont observés pour les profondeurs qui présentent des différences plus marquées entre courbes 

q(h) établies inter-répétitions et donc pour les écarts-types et coefficients de variation les plus élevés sur la 

gamme de pF étudié comme cela est constaté pour la parcelle (i) BOUE à 10 cm ; (ii) DVB à 10 et 165 cm ;

(iii) TEMOIN à 90 cm (Annexe 3.F et Annexe 3.U).
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Tableau 3.22 : Nombre de données de potentiel matriciel et de teneur en eau prises 
en compte pour les étapes d’optimisation inverse réalisées à l’aide d’HYDRUS-1D.

Optimisations réalisées à l’aide d’HYDRUS-1D : résultats et discussion 

Comme explicité dans la partie § 3.1.2.1.B, le calage des paramètres permettant la description des propriétés 

hydriques des différentes matériaux et horizons qui composent le profil instrumenté de chaque parcelle étudiée 

a été effectué par minimisation de la fonction objectif F selon la méthode inverse non-linéaire de Levenberg-

Marquardt. Le nombre maximum de données instrumentales journalières pouvant être prises en compte à 

chaque profondeur instrumentée dans le cadre de la procédure d’optimisation inverse réalisée à l’aide 

d’HYDRUS-1D est égale au nombre de jours qui compose la période de modélisation (22/02/13 – 31/01/15 ;

§ 3.1.2.2). Par conséquent, 709 valeurs journalières de potentiel matriciel et de teneur en eau peuvent 

potentiellement être considérées à chaque profondeur instrumentée pour l’établissement des paramètres de 

chacun des huit matériaux définissant le profil instrumenté de chaque parcelle. Néanmoins, et suite aux 

dysfonctionnements constatés et suppressions de valeurs associées aux conclusions des bilans de données 

instrumentales (§ 3.2.2.1) le nombre total de données prises en compte est représenté dans le Tableau 3.22. 

Nous remarquons finalement qu’entre approximativement 7000 et 7500 données sont considérées, 

correspondant à 3200 à 3800 valeurs de potentiel matriciel et de teneur en eau selon la parcelle étudiée. Les 

quelques différences observées sont dues aux fonctionnements différenciés des instruments selon les 

profondeurs. Par exemple, le plus faible nombre de teneurs en eau renseigné pour la parcelle DVB est expliqué 

notamment par les dysfonctionnements constatés concernant la sonde TDR implantée à 20 cm (Figure 3.28).

3.2.4.2.A Stratégie d’optimisation inverse 

Sur les parcelles en sol nu, et suite aux conclusions etablies au § 3.2.4.1.B, l’optimisation inverse est effectuée 

en prenant comme valeurs initiales les paramètres (qr, qs, a, n) et bornes établies par les modélisations réalisées 

à l’aide de RetC, à partir des résultats d’analyse des courbes de rétention en eau obtenues au laboratoire 

(Tableau 3.21). Les conductivités hydrauliques à saturation (Ks) moyennes et bornes minimales et maximales 

sont quant à elles conservées identiques à celles obtenues après analyses au laboratoire et reportées dans le 

Tableau 3.11. 

La démarche d’optimisation a été définie selon les nombreuses informations ayant pu être collectées dans la 

littérature, après lecture de plusieurs travaux portant sur le sujet (Hopmans et al., 2002 ; Šimůnek et al., 2002 ; 

Šimůnek et Hopmans, 2002). Ainsi, malgré le fait que 15 paramètres peuvent au maximum être calés 

simultanément sur HYDRUS-1D, il est conseillé d’en optimiser moins dans le cadre de l’étude des flux d’eau

en zone vadose, les problèmes inverses y étant la plupart du temps mal posés. L’expérience des auteurs cités 
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Figure 3.42 : Stratégie de calage par méthode inverse des paramètres hydrodynamiques spécifiques à chacune des trois parcelles étudiées.

ci-dessus tend en effet à prouver qu’une optimisation simultanée d’un nombre de paramètres supérieur à 5 peut 

engendrer une non-unicité du problème. Finalement, la démarche d’optimisation inverse générale mise en 

place dans le cadre du calage des paramètres décrivant l’hydrodynamique parcellaire tient compte de ces 

recommandations (Figure 3.42). 

Plusieurs points non mentionnés sont néanmoins inhérents à la démarche entreprise, avec l’étude, au terme de

chaque étape d’optimisation : (i) de la régression entre données observéesRet prédites au travers des évolutions 

concernant les valeurs de r² (Équation 3-15); (ii) des évolutions des coefficients d’efficience E (Équation 3-25)

entre données de potentiel matriciel et de teneur en eau observées expérimentalement et simulées à chaque 

profondeur instrumentée. De plus, à partir de l’Étape 3, les calages effectués pour un matériau donné sont 

réalisés sur l’ensemble de ses paramètres (hormis qr), qu’ils aient été fixés ou non lors d’une étape précédente. 

Par exemple, un paramètre fixé à sa valeur moyenne obtenue sur RetC pour cause d’une erreur type importante 

constatée lors de son calage en Étape 2 pourra, après optimisation des paramètres des autres matériaux, 

présenter une erreur type beaucoup plus basse en Étape 3 et/ou 4 et converger vers une valeur jugée cohérente 

et représentative du matériau. 

Finalement, les cinq étapes principales présentées ci-dessus ont été suivies pour un total de plus de soixante 

optimisations, aux termes desquelles ont été établis, pour chaque matériau défini sur la Figure 3.6, les 

paramètres permettant la description de l’hydrodynamique sur le profil 0-165 cm des trois parcelles en sol nu 

étudiées. 
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Tableau 3.23 : Valeurs des cinq paramètres optimisés à l’aide d’HYDRUS-1D 
pour chacun des huit matériaux et cinq horizons des trois parcelles.

3.2.4.2.B Bilan des paramètres calés pour chaque parcelle et comparaisons avec les intervalles 

de départ établis à l’aide de RetC 

Au terme des optimisations, quarante paramètres sont ainsi calés pour chaque parcelle étudiée, à raison de cinq 

paramètres (qr, qs, a, n et Ks) pour chacun des huit matériaux qui composent le profil de sol créé dans 

HYDRUS-1D (Tableau 3.23). Comme précisé au § 3.1.2.1.A, le paramètre « l » est quant à lui fixé à 0.5 pour 

l’ensemble des matériaux, comme recommandé par Mualem (1976) et appliqué dans la plupart des travaux de 

modélisation sur HYDRUS-1D qui utilisent cette fonction pour décrire la conductivité hydraulique en milieu 

insaturé (Coquet et al., 2005c ; Kumar et al., 2010 ; Mermoud et Xu, 2006). 

Les valeurs des paramètres qr, qs, a, n et Ks calés à l’aide d’HYDRUS-1D sont dans un premier temps 

comparées aux bornes initialement considérées pour l’étape de modélisation et calées par RetC à partir des 

courbes q(h) établies par des analyses au laboratoire (Tableau 3.11 et Tableau 3.21). Les résultats de ces études 

sont matérialisés dans le Tableau 3.23 au travers de la couleur (i) bleue pour les paramètres dont la valeur 

calée est inférieure à la borne minimale considérée initialement ; (ii) rouge pour les paramètres dont la 
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Tableau 3.24 : Coefficients d’efficience calculés à chaque profondeur instrumentée selon les paramètres établis à l’aide de RetC.

valeur calée est supérieure à la borne maximale considérée initialement ; (iii) noire pour les paramètres 

dont la valeur calée est comprise dans l’intervalle considéré initialement ; (iv) noire et en gras pour les 

paramètres dont la valeur est fixée à la valeur moyenne considérée initialement, pour cause d’un calage 

impossible de la valeur du paramètre, lié à l’obtention d’erreurs-types élevées. 

Au vu des paramètres optimisés, nous pouvons globalement remarquer que la quasi-totalité des valeurs qs

calées par optimisation inverse ne sont pas comprises dans les intervalles de départ établis sur RetC. Une 

grande majorité est d’ailleurs inférieure à la borne minimale, venant ainsi confirmer la surestimation des

teneurs en eau à saturation mesurées in situ par des analyses effectuées au laboratoire, phénomène déjà évoqué 

précédemment (§ 3.2.2.2.A.ii et § 3.2.2.3.B). En outre, et hormis pour les paramètres a de la parcelle DVB, 

plus de la moitié des valeurs optimisées des paramètres a et n de chaque parcelle ne sont pas comprises dans 

les bornes établies sur RetC. Les valeurs des paramètres qr, a et Ks sont généralement plus élevées pour les 

matériaux et horizons proches de la surface alors que l’inverse est constaté pour le paramètre n (cf. flèches du 

Tableau 3.23). Enfin, il peut être observé que les valeurs des paramètres n et Ks des matériaux profonds sont 

très souvent fixées aux valeurs moyennes établies sur RetC. En effet, les variations sur des gammes de potentiel 

matriciel et de teneur en eau plus restreintes et donc un état hydrique constamment plus humide que celui des 

matériaux sus-jacents entrainent un calage incertain pour de nombreux paramètres a, n et Ks, leurs valeurs 

étant en effet associées à des erreurs types importantes suite aux optimisations effectuées. 

3.2.4.2.C Étude de la qualité des simulations des données instrumentales 

Dans un premier temps, les simulations des données instrumentales obtenues avec les paramètres calés suite 

aux optimisations effectuées par méthode inverse sont comparées à celles réalisées avec les paramètres (qr, qs,

a, n) établis à l’aide de RetC (Tableau 3.21) et les Ks obtenues par analyses au laboratoire. 

Pour rappel, ceux-ci constituent les valeurs initiales des modélisations mises en place sur HYDRUS-1D. Les 

valeurs de coefficients d’efficience, calculés selon l’Équation 3-25 pour évaluer la qualité des simulations par 

rapport aux données expérimentales, sont reportées pour chaque profondeur instrumentée dans le Tableau 3.24

et le Tableau 3.25. Enfin, les courbes permettant la comparaison des données observées expérimentalement à 

celles simulées à l’aide d’HYDRUS-1D sont visibles sur la Figure 3.43 pour la parcelle BOUE et en 

Annexe 3.V pour les parcelles DVB et TEMOIN. 
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Tableau 3.25 : Coefficients d’efficience calculés à chaque profondeur instrumentée selon les paramètres 
établis après la mise en place de l’ensemble des étapes d’optimisation inverse à l’aide d’HYDRUS-1D.

3.2.4.2.C.i Résultats des modélisations avec les paramètres initiaux établis à l’aide de RetC 

Nous remarquons finalement que les dynamiques instrumentales ne peuvent pas être convenablement décrites 

à partir de paramètres hydrodynamiques établis en se basant uniquement sur des résultats d’analyses effectuées 

au laboratoire (rétentions en eau et conductivités hydrauliques à saturation). En effet, seules quelques 

dynamiques de potentiel matriciel sont convenablement simulées, notamment à 90 et 120 cm. Ceci s’explique 

logiquement par le fait que les données de potentiel matriciel fournies par le tensiomètre implanté à 165 cm 

constituent la condition à la limite inférieure du modèle. Les variations du potentiel matriciel constatées à cette 

profondeur permettent ainsi de modéliser convenablement celles observées pour les deux profondeurs sus-

jacentes. Nous constatons en effet que les valeurs des coefficients d’efficience sont constamment inférieures à 

0.51 pour les comparaisons du potentiel matriciel observé et simulé aux profondeurs des matériaux 1 à 5 (sauf 

M5p DVB). 

Concernant les dynamiques des données de teneur en eau corrigées, les coefficients E obtenus sont toujours 

inférieurs à 0 (sauf à 10 et 20 cm sur la parcelle DVB) mettant en évidence le fait que le modèle établi est 

moins juste que la moyenne des données expérimentales. Néanmoins, et contrairement aux potentiels 

matriciels, ces valeurs ne sont pas forcément représentatives d’une dynamique mal simulée. En effet, en 

prenant comme exemple les résultats de la parcelle BOUE (Figure 3.43), nous constatons qu’un décalage de 

Dqs suffit parfois à expliquer ces mauvais coefficients d’efficience à certaines profondeurs (20 et 90 cm, mis 

en évidence en rouge pour cette dernière), bien que des disparités soient observées entre dynamiques 

expérimentales et modélisées pour une grande majorité des profondeurs étudiées (37, 50, 65, 120 et 165 cm). 

Finalement, une conclusion importante de ce travail de modélisation réside dans le fait que des paramètres 

hydrodynamiques établis à partir de courbes de rétention obtenues par analyse au laboratoire ne permettent pas 

de décrire à la fois les dynamiques instrumentales de potentiel matriciel et de teneur en eau constatées in situ,

rejoignant par conséquent les conclusions effectuées après l’étude des courbes en rétention en eau (§ 3.2.2.3). 

Ils constituent néanmoins une information initiale importante vu que la prise en compte des paramètres moyens 

et bornes établis à l’aide de RetC (Tableau 3.21) et des Ks obtenues au laboratoire a au final permis l’obtention 

de simulations satisfaisantes des dynamiques instrumentales au terme des étapes d’optimisation inverse 

réalisées sur HYDRUS-1D. 
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Figure 3.43 : Comparaisons des données instrumentales (potentiel matriciel et teneur en eau) expérimentales et simulées avec les paramètres obtenus 
(i) après application des cinq étapes définies pour l’optimisation inverse ; (ii) après modélisation sur RetC des courbes q(h) établies au laboratoire.

q
C

or
ri

gé
e

[c
m

3 .
cm

-3
]

Date

q
C

or
ri

gé
e

[c
m

3 .
cm

-3
]

Date

q
C

or
ri

gé
e

[c
m

3 .
cm

-3
]

ée inst
Date

Dqs



CHAPITRE 3 : Impact des apports de PRO sur les propriétés physico-chimiques et hydriques d’un sol nu

~ 170 ~ 

3.2.4.2.C.ii Résultats des modélisations avec les paramètres optimisés à l’aide d’HYDRUS-1D 

Nous observons que les coefficients d’efficience calculés après calage des paramètres hydrodynamiques de 

chaque matériau par méthode inverse sont constamment supérieurs à 0.5 pour les profondeurs instrumentées 

sous l’horizon travaillé et majoritairement compris entre 0.7 et 0.8. Ceci indique une très bonne corrélation 

entre points expérimentaux et simulés au vu de la durée de la période de modélisation, cette dernière 

comprenant au minimum un an de données de potentiel matriciel et de teneur en eau à chaque profondeur 

étudiée sous l’horizon de surface.

Concernant les profondeurs instrumentées en surface, nous constatons que les coefficients d’efficience sont 

logiquement moins élevés que ceux des profondeurs sous-jacentes. En effet, notamment de par (i) la variabilité 

des propriétés de l’horizon LAca soumis aux pratiques culturales (§ 3.2.1) ; (ii) les imprécisions diverses liées 

à l’implantation des instruments depuis la surface (§ 3.2.2.1.B) ; (iii) les effets des enlèvements et remises en 

place des sondes TDR suite au travail du sol et l’impossibilité de correction de ces dernières à l’aide de droites 

d’équation (§ 3.2.2.2.B), il était attendu que les dynamiques instrumentales observées sur deux ans en surface 

soient moins fidèlement reproduites par le modèle que celles des horizons sous-jacents. 

Dans le cadre de l’étude de la qualité des simulations après optimisation inverse, nous avons également tracé 

les relations entre données modélisées et celles mesurées expérimentalement à chaque profondeur 

instrumentée. L’analyse des nuages de points et de la régression linéaire mettent en évidence les mêmes 

observations et des valeurs de coefficients de déterminations R² également très correctes (Annexe 3.W). Nous 

remarquons que le nuage de points est relativement proche de la droite de régression et finalement peu 

dispersés autour de y=x pour les profondeurs instrumentées sous l’horizon travaillé. Concernant celles de 

surface, nous observons des nuages de points plus diffus tant autour de la droite de régression, et caractérisés 

par des R² parfois inférieurs à 0.5, que autour de la droite y=x. Cette dispersion autour des deux droites est 

marquée approximativement de la même façon sur l’ensemble de la gamme de variation des teneurs en eau. 

Nous constatons toutefois que les points liés à l’étude des potentiels matriciels expérimentaux et simulés sont 

plutôt proches des droites pour des données caractéristiques d’un état hydrique du sol peu sec (> -200 hPa) et 

bien plus diffus dans le cas d’un assèchement plus prononcé (< -400 hPa). Ceci met en avant la variabilité plus 

importante associée aux simulations des potentiels matriciels lors de l’assèchement du sol.

Enfin, une tendance générale est dégagée des comparaisons effectuées entre droites de régression et droites 

y=x pour l’ensemble des données instrumentales de chaque parcelle. En effet, nous pouvons noter que les 

données de teneur en eau simulées sont généralement supérieures à celles observées expérimentalement jusque 

0.3 cm3 cm-3 puis inférieures au-delà tandis que les potentiels matriciels modélisés sont globalement inférieurs 

aux expérimentaux jusque -200 hPa puis supérieurs en dessous de cette valeur. Cette tendance est 

particulièrement marquée jusqu’à 50 cm de profondeur soit pour les deux premiers horizons étudiés (LAca et 

ASca) puis moins présente bien que toujours légèrement visible en profondeur, lorsque les données 

expérimentales et simulées sont moins dispersées autour de la droite de régression, cette dernière étant 

également de plus en plus proche de y=x. 
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3.2.4.2.D Étude des courbes de rétention en eau et de conductivité hydraulique modélisées 

Les paramètres calés par optimisation inverse via HYDRUS-1D à partir des données instrumentales observées 

in situ (Tableau 3.23) permettent l’établissement des courbes de rétention en eau q(h) et de conductivité 

hydraulique log K(h) pour chaque matériau du profil de sol instrumenté, respectivement selon les relations de 

van Genuchten (1980) (Équation 3-11) et de Mualem (1976) (Équation 3-12). Les courbes q(h) obtenues pour 

chaque profondeur instrumentée sont représentées sur la Figure 3.44 et comparées à celles établies in situ et 

au laboratoire, tandis que les relations K(h) peuvent être observées en Annexe 3.X. 

Dans un premier temps, nous remarquons que l’allure des courbes de rétention en eau modélisées suit bien 

celle des courbes q(h) établies in situ. Par conséquent, les conclusions quant aux surestimations des teneurs en 

eau par des mesures au laboratoire mises en évidence pour les profondeurs instrumentées sous l’horizon

labouré (sauf à 165 cm, cf. § 3.2.3.2) sont également confirmées à partir des données modélisées mais 

uniquement sur les gammes de variation des données instrumentales constatées au champ. En effet, nous 

constatons qu’à certaines profondeurs ces surestimations ne sont plus vérifiées pour des pF (i) proches de 0 à 

65 cm sur la parcelle DVB ; (ii) supérieurs à 3 comme à 37 cm sur les parcelles TEMOIN et DVB, 50 cm sur 

la TEMOIN ou encore 65 cm sur la BOUE. Toutefois, aucune conclusion certaine ne peut être tirée de ces 

résultats car les rétentions en eau modélisées pour des pF situés hors des gammes de variation des données 

instrumentales ne sont pas basées sur des observations effectuées in situ et sont ainsi soumises à plus 

d’incertitudes. Nous ne nous attarderons donc pas sur les comparaisons de résultats dont les potentiels 

matriciels ne sont pas situés dans la gamme de ceux observés au champ, et notamment pour les pF supérieurs 

à 3, où des différences de teneur en eau plus marquées peuvent être constatées entre parcelles à une profondeur 

instrumentée donnée que pour des pF inférieurs. Ces différences sont principalement dues au potentiel et à la 

pente au point d’inflexion de la courbe q(h) pilotés par les valeurs des paramètres a et n (Tableau 3.23).

Nous pouvons également noter que, pour une même parcelle, l‘allure des courbes q(h) de profondeurs 

instrumentées dans le même horizon peut être (i) analogue, comme celles de l’horizon Sca de la parcelle 

TEMOIN qui sont caractérisées par des paramètres hydrodynamiques similaires (Tableau 3.23) ; (ii) décalées 

d’un Dqs, comme cela semble par exemple être le cas pour celles des horizons ASca de la parcelle TEMOIN 

ou LAca et Sca de la parcelle DVB, caractérisées par des valeurs proches pour les paramètres a et n mais qui 

diffèrent de quelques cm3.cm-3 pour les qS (Tableau 3.23) ; (iii) dissemblables, comme pour celles des horizons 

LAca et Sca de la BOUE ou encore LAca du TEMOIN et pour lesquelles des différences dans les valeurs des 

paramètres qs, a et n sont constatées (Tableau 3.23). Ces observations justifient une nouvelle fois la nécessité 

de discrétiser le profil de sol en autant de matériaux que de profondeurs instrumentées pour permettre une 

étude optimale de l’hydrodynamique sur un profil de sol donné.
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Figure 3.44 : Comparaisons des courbes de rétention en eau obtenues d’après les paramètres hydrodynamiques calés sur HYDRUS-1D 

à celles établies par : (i) des analyses au laboratoire réalisées à partir de prélèvements de sol ; (ii) des données instrumentales.
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De plus, nous remarquons que les courbes q(h) modélisées permettent de distinguer les caractéristiques de 

rétention en eau plus importantes associées à l’horizon de surface des parcelles amendées et déjà évoquées au 

§ 3.2.2.3.B. En effet, nous observons des valeurs de teneur en eau dans l’horizon de surface de la parcelle 

TEMOIN généralement inférieures à celles des horizons de surface des parcelles concernées par des apports 

de PRO sur l’ensemble des pF caractérisant l’état hydrique du sol. Ces différences sont toutefois nettement 

plus marquées à 20 cm où les écarts de qS atteignent entre 0.08 et 0.09 cm3.cm-3 entre parcelles amendées et 

TEMOIN. De plus, et toujours en accord avec les observations réalisées suite à l’exploitation des données q(h) 

établies in situ (§ 3.2.2.3.A), les effets des apports de PRO sur la rétention en eau ne sont plus caractérisables 

sous l’horizon travaillé.

Enfin, les courbes de conductivité hydraulique ne permettent pas de souligner d’éventuels effets des apports 

de PRO, les valeurs de conductivité des parcelles amendées étant légèrement supérieures à celles de la parcelle 

TEMOIN à 10 cm, pour des pF compris entre 0 et 5, mais inférieures à 20 cm (Annexe 3.X). Il faut cependant 

rappeler que les calages des paramètres Ks s’appuient sur des données d’analyses au laboratoire dont les 

résultats (i) ne compte que trois prélèvements à une profondeur donnée, ce qui semble très peu au vu des 

variabilités extrêmes associées à ce paramètre ; (ii) sont uniquement basés sur des échantillonnages effectués 

aux profondeurs instrumentées sur le profil de la parcelle TEMOIN (§ 3.2.1.4).

Résultats des modélisations HYDRUS-1D sur les cases lysimétriques 

Le même principe de minimisation de la fonction objectif F selon la méthode inverse non-linéaire de 

Levenberg-Marquardt a été appliqué pour le calage des paramètres hydrodynamiques de chacun des matériaux 

qui compose le profil de sol des cases lysimétriques. Néanmoins, la Case 1 (TEMOIN) étant la seule 

instrumentée avec des tensiomètres et des sondes TDR, l’optimisation des paramètres permettant la description 

de la dynamique hydrique (qr, qs, a, n et Ks) a dans un premier temps été effectuée uniquement sur cette case. 

3.2.4.3.A Stratégie d’optimisation sur les cases lysimétriques 

Le choix est fait de définir les paramètres et intervalles initiaux de chaque matériau comprenant une profondeur 

instrumentée à partir des paramètres et bornes établis sur RetC pour chaque matériau des parcelles en sol nu 

(SSCBD+WC, cf. Tableau 3.21). De plus, les valeurs de Ks obtenues à partir des analyses effectuées au 

laboratoire aux profondeurs instrumentées sur le profil de la parcelle TEMOIN ont également été utilisées sur 

les cases lysimétriques (Tableau 3.11). Ces paramètres et leurs bornes (Tableau 3.26) sont ensuite appliqués 

aux profondeurs instrumentées sur les cases lysimétriques (Tableau 3.27), en tenant compte des spécificités de 

reconstitution de ces dernières détaillées au § 2.5.2 et selon les horizons définis sur le profil 0-90 cm (Tableau 

3.27). Par exemple, les paramètres du M3c (ASca) ont donc été obtenus à partir de la moyenne de ceux du 

même horizon sur les parcelles (M3p et M4p, entourés en rouge pour qs dans le Tableau 3.26 et le Tableau 3.27)
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Tableau 3.27 : Paramètres initiaux pris en compte pour les modélisations effectuées 
à l’aide d’HYDRUS-1D pour la description de l’hydrodynamique de la Case 1.

tandis que les bornes minimales et maximales communes à ces deux matériaux ont été définies pour celles de 

M3c (entourées en vert pour qs dans le Tableau 3.26 et le Tableau 3.27).  

Les paramètres du matériau composé exclusivement de sables grossiers (M6c, cf. Figure 3.7 et Tableau 3.8), 

destiné à faciliter l’écoulement sur les dix derniers cm avant le retour à pression atmosphérique à 100 cm de 

profondeur, sont définis selon des valeurs caractéristiques de ce type d’horizon fournies par Phogat et al. (2013)

: qr = 0.03 cm3.cm-3, qs = 0.40 cm3.cm-3, a = 0.095 cm-1, n = 2.68 et Ks = 714.4 cm.j-1.

Les données prises en compte pour l’étape de 

modélisation inverse correspondent aux 739 

jours qui composent la période modélisée 

(20/02/2013–28/02/2015) et aux différents 

instruments implantés sur les cases avec des 

données moyennes journalières de (i) potentiel 

matriciel pour la Case 1 ; (ii) teneur en eau pour 

les Cases 1 et 4 ; (iii) drainages pour l’ensemble 

des six cases lysimétriques (Tableau 3.28). Il faut noter que, bien que non corrigées, les données de teneur en 

eau fournies par les sondes TDR implantées sur les cases lysimétriques sont bel et bien prises en compte pour 

le calage des paramètres hydrodynamiques, de par les études réalisées pour différents états hydrique du sol et 

les conclusions obtenues quant à la cohérence des teneurs en eau acquises, non seulement entre les cases, mais 

également par rapport à celles établies à la capacité de rétention en eau de la Case 1 en 2001 (§ 3.2.3.1.A).

Nous remarquons que le nombre de données de potentiel matriciel prises en compte pour la Case 1 est supérieur 

à celui des teneurs en eau, ceci étant expliqué par le dysfonctionnement du système TRASE à partir du 

16/06/2014. De plus, le nombre de données de teneur en eau de la Case 4 comprend l’étude d’une dynamique 

sur plus d’un an et demi, soit à partir de l’instrumentation de cette case qui, pour rappel, a eu lieu le 01/08/2013. 

Enfin, le nombre de données de drainage journalières prises en compte pour chaque case est quant à lui 

logiquement égal vu qu’aucun dysfonctionnement des compteurs de débit n’a été constaté durant l’étude.

Tableau 3.28 : Nombre de données de potentiel matriciel, de teneur en eau 
et de drainage prises en compte pour l’étape d’optimisation inverse des 
paramètres hydrodynamiques spécifiques à chaque case lysimétrique.

Tableau 3.26 : Paramètres et bornes minimales et maximales établis sur RetC pour 
l’ensemble des parcelles et considérés pour l’étape de modélisation sur la Case 1.
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Figure 3.45 : Stratégie de calage par méthode inverse des paramètres hydrodynamiques 
pour chacune des six cases lysimétriques à l’aide d’HYDRUS-1D.

Finalement, le nombre et le type des données prises en compte pour la modélisation diffèrent considérablement 

entre cases et impliquent l’établissement de stratégies d’optimisation distinctes, indiquées sur la Figure 3.45. 

Ces dernières comprennent l’établissement d’une procédure d’optimisation pour la Case 1 qui se base sur celle 

mise en place sur les parcelles en sol nu (Figure 3.42). Toutefois, de par un état hydrique constamment proche 

de la saturation dès 40 cm et caractérisé par les très faibles gammes de variation des potentiels matriciels et 

des teneurs en eau (§ 3.2.3.1), le calage des paramètres par méthode inverse à partir de cette profondeur a été 

difficile voire impossible. Il a ainsi souvent été effectué manuellement pour éviter des problèmes dus à la non 

convergence de la solution numérique. De même, la sensibilité des paramètres du matériau composé 

uniquement de sables grossiers (M6c) sur les dynamiques instrumentales et de drainage a également été étudiée 

au travers d’un calage manuel à chaque fin d’étape d’optimisation.

Les paramètres obtenus seront comparés à ceux établis initialement selon les données des parcelles (Tableau 

3.27), puis définis comme base de modélisation pour les optimisations effectuées sur la Case 4 (Figure 3.45-

Étape 5). En effet, au vu des dynamiques de teneur en eau semblables entre Cases TEMOIN (1 et 4) et 

caractérisées uniquement par des différences de l’ordre d’un Dqs à certaines profondeurs (Figure 3.39) et 

l’absence de tensiomètres implantés sur le profil de la Case 4, le choix est fait de conserver des paramètres qr,

a et n identiques à ceux de la Case 1 et de n’optimiser que les teneurs en eau et conductivités hydrauliques à 

saturation (qs et Ks) des matériaux qui comprennent une profondeur instrumentée. 
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Tableau 3.30 : Paramètres hydrodynamiques 
calés pour la Case 4–TEMOIN (en gras).

Enfin, les Cases 2, 3, 5 et 6 n’étant pas instrumentées, seul le paramètre Ks des matériaux 1 à 5 a été calé 

librement selon les données de drainage journalières. Les teneurs en eau à saturation seront également 

optimisées mais uniquement entre les intervalles établis pour les Cases 1 et 4. 

3.2.4.3.B Bilan des paramètres calés pour chaque case lysimétrique 

Il peut être noté que, de manière similaire aux modélisations opérées sur les parcelles, le paramètre de 

connectivité des pores (l) est fixé à une valeur de 0.5. Au terme des optimisations, et selon la procédure 

employée (Figure 3.45) trente paramètres sont donc calés pour la Case 1 (TEMOIN), soit cinq paramètres (qr,

qs, a, n et Ks) pour chacun des six matériaux qui composent le profil de sol créé dans HYDRUS-1D (Figure 

3.7). Ceux-ci mettent en évidence les nombreux paramètres calés manuellement (en gras dans le Tableau 

3.29), de par l’état hydrique constamment proche de la saturation dès 40 cm de profondeur et qui empêche par 

conséquent la mise en place de l’optimisation par méthode inverse.

Finalement, nous constatons que seuls les paramètres a, n et Ks du matériau 2 (M2c) diffèrent sensiblement de 

ceux des quatre autres matériaux comprenant une profondeur instrumentée. De plus, la quasi-totalité des 

paramètres qs et n optimisés pour les matériaux instrumentés sont inférieurs aux bornes minimales définies 

dans le Tableau 3.27, des différences étant également visibles pour approximativement la moitié des 

paramètres a et Ks. À partir des paramètres optimisés pour la Case 1 (TEMOIN), seules les valeurs de qs et Ks

sont calées pour la Case 4 (TEMOIN), selon les données de teneur en eau de chaque matériau muni d’une 

sonde TDR ainsi que les drainages journaliers observés. Représentés en gras dans le Tableau 3.30, ils diffèrent 

de ceux de la Case 1 surtout au travers des valeurs de conductivité hydraulique à saturation de M2c et de M4c

et celles des teneurs en eau à saturation de M1c et de M3c, ces dernières étant attendues au vu des décalages de 

Dqs mis en avant sur les courbes de rétention en eau établies à 20 et 40 cm (Figure 3.39). 

Enfin, l’ensemble des paramètres qs et Ks calés pour les Cases 2, 5 (DVB) et 3, 6 (BOUE) à partir de ceux 

obtenus pour les Cases 1 et 4 et selon les dynamiques de drainage journalières sont reportés en Annexe 3.Y. 

Nous pouvons noter qu’une grande majorité des teneurs en eau à saturation sont logiquement égales à l’une 

des valeurs calées sur la Case 1 ou 4, ces dernières définissant en effet les bornes minimales et maximales des 

modélisations au vu de l’absence d’instruments implantés sur le profil des cases amendées et donc du nombre 

limité de données disponibles pour le calage des paramètres hydrodynamiques de ces dernières. 

Tableau 3.29 : Paramètres hydrodynamiques 
calés pour la Case 1-TEMOIN.
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Tableau 3.31 : Coefficients d’efficience calculés à chaque profondeur instrumentée selon les paramètres 
établis à partir de RetC et après la mise en place de l’ensemble des étapes d’optimisation inverse.

3.2.4.3.C Étude de la qualité des simulations  

Une fois les paramètres permettant la description de l’hydrodynamique sur les six cases établis, la qualité des 

simulations (i) des données instrumentales pour les Cases 1 et 4 ; (ii) des dynamiques journalières de drainage 

constatées sur les six cases lysimétriques peuvent par conséquent être étudiées au travers des comparaisons 

entre données observées et simulées. 

3.2.4.3.C.i Données instrumentales de potentiel matriciel et de teneur en eau 

Dans un premier temps, les données instrumentales expérimentales sont comparées à celles simulées à l’aide 

des paramètres initiaux qui, pour rappel, sont définis à partir des moyennes de ceux utilisés pour les simulations 

effectuées sur les parcelles (Tableau 3.27). Les coefficients d’efficience obtenus (Tableau 3.31) et les 

comparaisons des courbes de dynamiques instrumentales expérimentales et simulées (Figure 3.46) permettent 

de conclure que des paramètres établis à partir des analyses au laboratoire de prélèvements de sol effectués sur 

les parcelles ne permettent pas de décrire les dynamiques instrumentales constatées sur la case lysimétrique.  

Les dynamiques simulées à l’aide des paramètres calés par méthode inverse rendent quant à elles mieux compte 

des dynamiques instrumentales expérimentales bien que les coefficients d’efficience obtenus soit inférieurs à 

0.45 à partir de 40 cm et même négatifs concernant les données de potentiel matriciel (Tableau 3.27). Il 

convient toutefois de préciser que, malgré un calage manuel des paramètres a et n des matériaux 2 à 5 mis en 

place de sorte à obtenir les coefficients d’efficience les plus élevés possible, l’état hydrique constamment 

proche de la saturation dès 40 cm complique l’optimisation et ne permet pas une modélisation fidèle des 

données instrumentales. Ceci est notamment vrai pour les potentiels matriciels dont les faibles variations qui 

oscillent globalement entre 0 et -80 hPa (Tableau 3.19) peuvent difficilement être simulées précisément. 

De façon similaire à l’étude de la qualité des simulations réalisées sur les parcelles après optimisation inverse, 

les graphiques exprimant les données modélisées avec les paramètres représentés dans le Tableau 3.29 en 

fonction de celles mesurées expérimentalement à chaque profondeur instrumentée sont également tracées pour 

les résultats de la Case 1 (Annexe 3.Z). Celles-ci sont difficilement exploitables à partir de 40 cm, de par les 

gammes de variations très réduites des potentiels matriciels et des teneurs en eau. Nous pouvons néanmoins 

remarquer que les points sont globalement situés autour de la droite y=x mais présentent des coefficients de 

détermination très faibles, surtout à 60 et 80 cm (R²R°R0.1). Comme sur les parcelles, nous observons une 

légère surestimation des données expérimentales de teneur en eau et de potentiel matriciel par le modèle pour 

un état hydrique sec et une sous-estimation pour un état hydrique humide, toutes deux caractérisables surtout 
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Figure 3.46 : Comparaison des dynamiques de potentiel matriciel et de teneur en eau expérimentales obtenues pour la Case 1 avec 
celles simulées à l’aide des paramètres initiaux (RetC) et avec ceux obtenus après application de la procédure d’optimisation inverse.

en surface au vu de l’état hydrique saturé dès 40 cm. De plus, et comme cela peut également être observé sur 

la Figure 3.46 et en Annexe 3.Z, l’assèchement du profil de sol a tendance à être mal modélisé à 20 cm, avec 

des variations d'état hydrique dont les simulations semblent être plus proches de ce qui est constaté à 40 cm. 

La profondeur 20 cm semble en effet représenter un intermédiaire entre variations d’état hydrique proches de 

ce qui peut être constaté sur les parcelles (10 cm) et l’état quasi-saturé observé dès 40 cm sur les cases. Ces 

caractéristiques compliquent de ce fait le calage des paramètres hydrodynamiques à cette profondeur, 

notamment ceux caractérisant la dynamique de rétention en eau (a et n) et des conductivités hydrauliques (Ks), 

dont les valeurs diffèrent d’ailleurs sensiblement de celles des autres matériaux (Tableau 3.29). Par conséquent, 
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Figure 3.47 : Drainage cumulé expérimental et simulé avec les paramètres initiaux et ceux 
optimisés constaté sur la Case 1 durant la période modélisée : 20/02/2013–28/02/2015.
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Tableau 3.32 : Coefficients d’efficience calculés à chaque profondeur instrumentée 
suite à la modélisation des dynamiques de teneur en eau sur la Case 4.

et semblablement à ce qui avait été constaté pour le tensiomètre à 10 cm (Figure 3.36-B et Figure 3.37), une 

différence d’enfoncement d’un ou deux cm de l’instrument dans le sol peut avoir des conséquences majeures 

sur les dynamiques de potentiel matriciel et de teneur en eau particulièrement lors des périodes de ressuyage 

du sol en surface, mettant en avant le fait que le tensiomètre et la sonde TDR à 20 cm ont été implantés un ou 

deux cm trop proches de la surface. 

En outre, la qualité des simulations des dynamiques de teneur en eau observées sur la Case 4 est visible à 

travers l’étude des courbes instrumentales en Annexe 3.AA, et des relations entre données simulées et

expérimentales (Annexe 3.AB) et des coefficients d’efficience (Tableau 3.32). Le calage des teneurs en eau et 

conductivités hydrauliques à saturation pour chacun des matériaux instrumentés permet une simulation des 

évolutions de teneur en eau globalement convenables (E > 0). Cependant, les ressuyages à 20 cm ne sont pas 

toujours bien simulés et les dynamiques à 40, 60 et 80 cm ont également du mal à être fidèlement reproduites, 

au vu de la gamme de variation très réduite des teneurs en eau à ces profondeurs. Ces observations sont en 

accord avec celles effectuées pour la Case 1 vu que les paramètres a et n de l’ensemble des matériaux 

instrumentés et ceux du matériau composé de sables grossiers sont fixés aux mêmes valeurs. 

3.2.4.3.C.ii Données de drainage 

L’optimisation des paramètres hydrodynamiques par méthode inverse prend également en compte les données 

journalières de drainage expérimental obtenues à l’aide des compteurs de débit. Celles-ci sont comparées aux 

données simulées par le modèle durant les 739 jours qui composent la période étudiée (20/02/13–28/02/15). 

Premièrement, nous remarquons que le drainage semble bien mieux simulé avec les paramètres calés par la 

procédure de modélisation inverse qu’avec ceux considérés initialement (Figure 3.47).
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Tableau 3.33 : Coefficients d’efficience calculés sur chaque case lysimétrique 
suite à la modélisation des dynamiques de drainage journalier. 

Tableau 3.34 : Drainage cumulé expérimental et modélisé au 28/02/2015 et 
écarts entre drainages expérimentaux et simulés sur chaque case lysimétrique.

Ces observations sont confirmées par des coefficients d’efficience supérieurs constatés entre drainage 

expérimental et celui simulé avec les paramètres optimisés. Il faut noter que deux valeurs de coefficients 

d’efficience sont reportées dans le Tableau 3.33 : la première tient compte du calcul de E (Équation 3-25) avec 

l’ensemble des valeurs de drainage journalier constatées sur la période, tandis que la seconde (dite modifiée) 

prend en compte une somme des drainages sur deux jours consécutifs lorsque plus de 10 mm drainés sont 

observés expérimentalement. En effet, il faut rappeler que le modèle HYDRUS-1D considère une fonction 

cosinus pour décrire les variations de pluviométrie au cours de la journée à partir de la valeur journalière 

renseignée (Équation 3-21). Cette approximation peut engendrer des différences et des décalages non 

négligeables sur deux jours consécutifs surtout dans le cas de drainages intensifs liés à des averses dont 

l’intensité est concentrée durant les premières ou dernières heures de la journée.

Par conséquent, en sommant l’ensemble des drainages supérieurs à 10 mm sur deux jours consécutifs, nous 

observons effectivement une nette amélioration des coefficients d’efficience obtenus en comparant drainage 

expérimental journalier et celui simulé avec les paramètres hydrodynamiques calés par méthode inverse. Seul 

le coefficient d’efficience des drainages modifiés modélisés à l’aide des paramètres RetC évolue peu (+0.03) 

et reste caractéristique d’une modélisation médiocre de la dynamique du drainage journalier (Tableau 3.33). 

En effet, les écarts associés aux comparaisons entre drainages cumulés simulés et expérimentaux sont de -

13.8 %, soit plus de 75 mm constatés en plus expérimentalement avec les paramètres initiaux contre -1.2 %

(6.8 mm) avec ceux optimisés (Tableau 3.34). Ceci vient confirmer les observations effectuées pour l’étude 

des dynamiques instrumentales à savoir que des paramètres établis à partir d’analyse au laboratoire de 

prélèvements de sol réalisés sur des parcelles ne permettent pas de décrire de façon satisfaisante les 

dynamiques instrumentales constatées sur une case lysimétrique. Ces résultats étaient cependant attendus, 

l’hydrodynamique observée sur les parcelles en sol nu étant également généralement très mal décrite avec des 

paramètres établis à partir de résultats d’analyse de sol au laboratoire. 

Les résultats de modélisation des drainages constatés expérimentalement en fonction du temps pour chacune 

des cinq autres cases lysimétriques étudiées sont représentés en Annexe 3.AC. Nous observons que les écarts 

entre drainage cumulé expérimental et simulé sont tous très faibles et du même ordre de grandeur que ceux 

établies sur la Case 1, soit comprises entre -2.3 % (-13 mm ; Case 2-DVB) et 0.6 % (+2.8 mm ; Case 4-

TEMOIN) (Tableau 3.34). Les coefficients d’efficience observés entre drainages journaliers expérimentaux et 

simulés sur chacune des cases sont également satisfaisants (Tableau 3.33). Nous remarquons que lorsqu’ils 
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Figure 3.48 : Étude des relations entre drainages journaliers modélisés en fonction de ceux observés expérimentalement.
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sont calculés en sommant les drainages de plus de 10 mm sur deux jours consécutifs, ceux-ci gagnent 

approximativement 0.3 unité et sont compris entre 0.723 (Case 6 – BOUE) et 0.852 (Case 2 – DVB) preuve 

d’une bonne modélisation des dynamiques de drainages journaliers.

Ces améliorations sont également constatées lors de l’étude des points exprimant les drainages journaliers 

modélisés en fonction de ceux observés expérimentalement. En effet, les équations de régression représentées 

sur la Figure 3.48-A pour la Case 1 et en Annexe 3.AC pour les autres cases sont caractérisées par une pente 

plus proche de 1 et une ordonnée à l’origine plus proche de 0 lorsque les drainages intensifs sont sommés sur 

deux jours consécutifs (carrés verts). De même, nous remarquons, au travers des coefficients de détermination 

R² plus proche de 1, que la distribution des points est mieux décrite autour de la droite de régression, confirmant 

de ce fait les erreurs considérables pouvant être engendrées sur les études journalières des dynamiques de 

drainage intensif suite à la considération d’une valeur de pluviométrie uniquement journalière.

Toutefois, bien que moins marquées que lorsque les drainages intensifs ne sont pas modifiés, deux tendances 

peuvent être dégagées pour les dynamiques observées sur les six cases lysimétriques, avec des drainages 

simulés globalement (i) plus faibles que les expérimentaux dans le cas de drainages intensifs (Figure 3.48-A

et Annexe 3.AC) ; (ii) plus élevés que les expérimentaux durant les périodes où les drainages sont faibles et 

notamment compris entre 0 et 2 mm (Figure 3.48-B et Annexe 3.AC).

Nous remarquons également que la sous-estimation systématique des drainages durant l’hiver 2013 est 

compensée par la surestimation observée à l’été 2014 (Figure 3.47). Les imprécisions associées au calcul de 

l’évaporation réelle (Es, cf. Annexe 3.A) renseignée en condition à la limite supérieure du modèle pourraient 

notamment expliquer ces écarts entre drainages expérimentaux et simulés selon la saison 

Finalement, les simulations satisfaisantes des drainages constatés expérimentalement sur l’ensemble du 

dispositif viennent s’ajouter aux descriptions correctes des dynamiques instrumentales sur les cases 

instrumentées avec les paramètres hydrodynamiques calés sur HYDRUS-1D. La caractérisation satisfaisante 

de l’hydrodynamique devrait par conséquent permettre de décrire convenablement les flux d’ions bromures en 

sortie de cases, ces derniers étant étudiés au § 4.2.5.2. 
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Figure 3.49 : Comparaison des courbes de rétention en eau obtenues avec les paramètres 
hydrodynamique calés à l’aide d’HYDRUS-1D à celles établies in situ pour les Cases 1 et 4.

3.2.4.3.D Étude des courbes de rétention en eau et de conductivité hydraulique modélisées 

À partir des paramètres hydrodynamiques établis pour les Cases 1 et 4 instrumentées, les courbes de rétention 

en eau q(h) et de conductivité hydraulique log K(h) sont respectivement établies selon les relations de van 

Genuchten (1980) (Équation 3-11) et Mualem (1976) (Équation 3-12). Pour les premières, nous remarquons, 

de la même façon que sur les parcelles (§ 3.2.4.2.D), que l’allure des courbes de rétention modélisées suit 

généralement celle obtenue in situ sur les gammes de variation des données instrumentales de potentiel 

matriciel et de teneur en eau (Figure 3.49). De plus, les décalages de Dq entre courbes de rétention en eau 

instrumentales et plus particulièrement à 10, 40 et 60 cm (§ 3.2.3.2) sont également mis en évidence par la 

modélisation, ceux-ci ayant cependant tendance à diminuer avec l’augmentation des pF.

Enfin, les courbes log K(h) établies à partir des paramètres hydrodynamiques des Cases 1 et 4 sont représentées 

en Annexe 3.AD. Nous remarquons que l’allure de ces dernières est relativement semblable pour l’ensemble 

des profondeurs instrumentées bien que quelques décalages soient observés et expliqués principalement par 

les différences de valeurs des paramètres de conductivités hydrauliques à saturation KS calés pour les deux 

cases (Tableau 3.29 et Tableau 3.30).

Finalement, et comme attendu, aucun effet d’apport n’est mis en évidence au travers des modélisations 

effectuées sur les cases lysimétriques. En effet, les paramètres hydrodynamiques qr, qs, a et n des cases 

amendées ont été établis à partir des données des Cases 1 et 4 (TEMOIN) non soumises à des épandages de 

PRO. De plus, les études des données de drainage entre les cases n’ont pas permis de dégager une influence 

des apports de PRO sur une potentielle rétention en eau plus élevée dans l’horizon de surface de cases 

lysimétriques amendées, ces derniers n’ayant cependant été effectués qu’à trois reprises depuis 2009.



CHAPITRE 3 : Impact des apports de PRO sur les propriétés physico-chimiques et hydriques d’un sol nu

~ 183 ~ 

Conclusion 

Suite à l’instrumentation de trois parcelles en sol nu fin 2012 et aux prélèvements de nombreux 

échantillons au niveau des profondeurs instrumentées selon la méthode des cylindres, aucun effet des 

apports de PRO effectués au rythme biennal depuis 2001 ne peut être mis en évidence sur les propriétés 

physiques du sol. En effet, après exploitation des résultats d’analyse au laboratoire la rétention en eau de 

l’horizon de surface des parcelles amendées ne diffère pas significativement de celle de la parcelle TEMOIN, 

bien que l’horizon travaillé (LAca) et de subsurface (ASca) présentent généralement des teneurs en eau 

supérieures aux horizons sous-jacents sur la gamme de pressions appliquées. L’influence des épandages de 

PRO sur les valeurs de masse volumique apparente de l’horizon labouré semble masquée par les effets du 

travail du sol et des passages de machines agricoles sur les variations de structure et de porosité du sol. Un 

effet significatif du labour sur les masses volumiques apparentes de l’horizon travaillé a d’ailleurs été souligné 

au travers des études réalisées avec des cylindres de différents volumes, avec une diminution de la masse 

volumique apparente et une augmentation de son écart-type associé durant les semaines suivant le travail du 

sol. Enfin, les conductivités hydrauliques à saturation n’ont été étudiées que suite à trois prélèvements réalisés

à chacune des huit profondeurs instrumentées sur la parcelle TEMOIN et après suppression des données jugées 

suspectes. Malgré la variabilité spatiale importante associée à ce paramètre, les résultats des tests statistiques 

soulignent des différences hautement significatives entre Ks des répétitions opérées dans l’horizon de surface 

LAca soumis à un travail du sol et dans l’horizon SCca-2 dont la composition texturale est variable, de par la 

proximité de l’horizon sablo-caillouteux IIDcx. 

Les effets des apports de PRO mis en place depuis 2001 à hauteur de la dose réglementaire 

(170 kg N.ha-1) sont nettement plus visibles sur les propriétés chimiques du sol et notamment sur les 

principaux paramètres caractérisant la valeur agronomique du sol comme les valeurs de pH, la CEC et les 

teneurs en éléments majeurs (C et N) et principaux macroéléments (K et Mg) du sol. Un impact positif des 

PRO est en effet fréquemment établi sur les valeurs retrouvées pour ces paramètres dans l’horizon de surface, 

ce dernier étant constamment plus marqué et souvent statistiquement significatif pour le PRO DVB. Ceci est 

dû au fait que l’apport d’un PRO dont la MO est stable impacte durablement les propriétés physico-chimiques 

du sol à long terme et contribue à l’enrichissement du stock de MO humifiée du sol, contrairement à un PRO 

dont la MO est peu stable (BOUE). Enfin, et même si quelques différences entre parcelles amendées et 

TEMOIN sont encore visibles dans l’horizon de subsurface et plus particulièrement jusque 50 cm, aucun effet 

significatif des apports de PRO sur les paramètres caractérisant la valeur agronomique du sol n’a pu être établi 

sous l’horizon travaillé.

Un travail chronophage d’entretien du matériel de suivi hydrique et d’acquisition et d’exploitation 

des données de potentiel matriciel et de teneur en eau fournies respectivement par les tensiomètres 

et les sondes TDR implantées sur le profil des trois parcelles en sol nu instrumentées fin 2012 a été entrepris. 

|I| 

|II| 
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Nous avons pu remarquer que les tensiomètres T4e sont finalement assez peu robustes, une majorité des sondes 

implantées dans le sol lors de l’étape d’instrumentation fin 2012 ne permettant plus l’acquisition de données 

début 2015. Pour des raisons principalement budgétaires, seuls les tensiomètres mis en place depuis la surface 

dans l’horizon travaillé (10 et 20 cm) et à 165 cm ont été remplacés, cette dernière profondeur constituant la 

condition à la limite inférieure du modèle établi à l’aide d’HYDRUS-1D. Ces nombreux dysfonctionnements 

remettent ainsi en cause le fait d’avoir initialement enterré le matériel de suivi, car y avoir accès aurait permis 

de réparer ou remplacer plus aisément l’instrument et/ou son câble électrique endommagé. Contrairement aux 

tensiomètres, la quasi-totalité des sondes TDR CS605 sont encore fonctionnelles début 2015, soulignant la 

bonne fiabilité du matériel de mesure des teneurs en eau dans le sol. Toutefois, un bruit sur le signal plus ou 

moins présent selon les périodes et des sauts aléatoires observés sur les données de teneur en eau acquises 

après un épisode pluvieux important ou suite à l’enlèvement et la remise en place des capteurs subséquemment 

au travail du sol nous ont contraints à réaliser une correction des données fournies par les sondes TDR. Celle-

ci est effectuée au travers de onze suivis gravimétriques opérés entre septembre 2013 et février 2015 et ayant 

permis l’étalonnage des teneurs en eau des profondeurs instrumentées (i) sous l’horizon de surface selon une 

droite d’équation de type y= ax+b ; (ii) dans l’horizon de surface par l’application de coefficientsR¾¿éÀÁÁÀ¾ÂÃ¿ selon 

les périodes. Enfin, l’établissement des courbes de rétention en eau à partir des données de potentiel matriciel 

et de teneur en eau corrigée permet de souligner (i) la surestimation de la rétention en eau observée in situ par 

des analyses effectuées au laboratoire ; (ii) la rétention en eau caractéristique de chaque profondeur 

instrumentée et donc l’importance lié au fait de subdiviser le profil de sol en autant de matériaux dans le cadre 

des modélisations réalisées à l’aide d’HYDRUS-1D ; (iii) que les propriétés de rétention en eau de l’horizon 

de surface diffèrent à une même profondeur instrumentée, selon les dates d’enlèvements et de remises en place 

des sondes, avec des écarts de teneur en eau à un même pF qui peuvent être supérieurs à 0.1 cm3.cm-3 et des 

effets d’apport par conséquent très difficilement caractérisable.

Dans le cadre de la modélisation des transferts d’eau dans les profils de sol instrumentés, une 

première estimation des paramètres des équations de Mualem-van Genuchten (qr, qs, a, n et Ks) a 

été obtenue à partir de prédictions réalisées sur le modèle Rosetta. Celles-ci ont été effectuées à l’aide de 

fonctions de pédotransfert qui nécessitent des informations concernant la composition granulométrique et la 

masse volumique apparente des différents matériaux qui composent le profil de sol ainsi que les données de 

rétention en eau du sol à certains pF. Ces paramètres constituent la base des optimisations réalisées par méthode 

inverse sur RetC à partir de l’ensemble des données de rétention en eau obtenues au laboratoire pour les trois 

prélèvements effectués à chaque profondeur instrumentée. Les paramètres ainsi que les bornes minimales et 

maximales établies à l’aide de RetC pour chaque matériau du profil de sol instrumenté des trois parcelles ont

constitué la base des simulations mises en place avec HYDRUS-1D, de même que les conductivités 

hydrauliques à saturation obtenues après analyses au laboratoire. Finalement, l’optimisation des paramètres 

hydrodynamiques (qr, qs, a, n et Ks) propres à chacun des huit matériaux qui composent le profil de sol crée 

sur HYDRUS-1D a été réalisée pour chaque parcelle selon une méthode inverse, à partir des données 

journalières de potentiel matriciel et de teneur en eau acquises à chaque profondeur instrumentée. Nous 
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constatons que les dynamiques instrumentales observées in situ ne peuvent être convenablement décrites à 

partir de paramètres hydrodynamiques établis en se basant uniquement sur des résultats d’analyses effectuées 

au laboratoire. Ils constituent néanmoins une information initiale importante vu que la prise en compte des 

paramètres moyens et bornes établis à l’aide de RetC et des Ks obtenues au laboratoire a au final permis 

l’obtention de simulations satisfaisantes des dynamiques instrumentales au terme des étapes d’optimisation 

inverse mises en place à l’aide d’ HYDRUS-1D. Nous remarquons cependant une légère surestimation des 

données expérimentales de teneur en eau et de potentiel matriciel par le modèle pour un état hydrique sec et 

une sous-estimation pour un état hydrique humide. De plus, au vu de la variabilité de structure et de porosité 

inhérentes à un horizon travaillé ainsi que les nombreux problèmes rencontrés avec des sondes y étant 

implantées, les coefficients d’efficience entre données expérimentales et simulées sont logiquement moins 

élevés pour les profondeurs instrumentées dans l’horizon de surface que ceux des profondeurs sous-jacentes. 

L’allure des courbes de rétention en eau modélisées suit bien celle des courbes q(h) établies in situ, venant de 

ce fait confirmer les surestimations des teneurs en eau réelles par des mesures réalisées au laboratoire. En 

outre, la nécessité de discrétiser le profil de sol en autant de matériaux que de profondeurs instrumentées, pour 

permettre une étude optimale de l’hydrodynamique sur un profil de sol donné, est également à nouveau 

soulignée à travers une rétention en eau qui peut sensiblement différer entre matériaux appartenant à un même 

horizon. Enfin, les courbes q(h) modélisées permettent de distinguer une rétention en eau plus importante de 

l’horizon de surface des parcelles amendées par rapport à celui de la parcelle non concernée par des apports 

de PRO, notamment à 20 cm où les écarts de teneur en eau atteignent jusque 0.09 cm3.cm-3 à un pF donné. 

Reconstituées fin 1983 à partir de sol issu de l’essai en place à l’époque, seules les deux cases 

lysimétriques TEMOIN (1 et 4) sont instrumentées avec du matériel de suivi hydrique. 

Contrairement aux parcelles en sol nu, la non-nécessité de corriger les teneurs en eau fournies par les sondes 

TDR est justifiée par l’absence de sauts suspects des données, le travail du sol ne nécessitant ni enlèvement ni 

remise en place des instruments, et par l’observation de dynamiques cohérentes en fonction des conditions

climatiques et par rapport à celles constatées en 2001 à l’aide de sondages neutroniques. L’exploitation des 

données instrumentales permet la mise en évidence d’un état hydrique constamment proche de la saturation à

partir de 40 cm de profondeur, cause d’un régime hydrique perturbé par la présence de parois et le retour à 

pression atmosphérique à la base du lysimètre qui engendre une rupture de capillarité, si bien que seules les 

profondeurs instrumentées en surface (10 et 20 cm) semblent réellement influencées par l’alternance 

pluie/évaporation. La mise en place de compteurs de débit à partir du 25/03/2013 permet de souligner un 

fonctionnement hydrique similaire des cases lysimétriques selon un même alignement est-ouest (1-2-3 ; 4-5-

6), ces dernières ayant donc vraisemblablement été reconstituées trois par trois et non simultanément. De plus, 

l’étude des drainages sur approximativement deux ans permet la mise en évidence d’un écart maximal de 10 %

entre les cumuls constatés pour les cases concernées par un même apport et l’absence d’effet des apports de 

PRO sur la dynamique de drainage, bien que ceux-ci puissent être masqués par le fait que les Cases TEMOIN 

soient instrumentées. Concernant l’étape de modélisation, le choix a été fait de définir les paramètres et les 

intervalles initiaux de chaque matériau comprenant une profondeur instrumentée à partir de ceux établis sur 
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RetC pour chaque matériau des parcelles en sol nu et de prendre en compte les valeurs de Ks obtenues à partir 

des analyses effectuées au laboratoire aux profondeurs instrumentées sur le profil de la parcelle TEMOIN. Les 

paramètres hydrodynamiques propres à chaque matériau de la Case 1 sont optimisés par méthode inverse, à 

partir des données expérimentales journalières de potentiel matriciel, de teneur en eau et de drainage, puis 

définis comme base pour le calage des paramètres qs et Ks effectués sur la Case 4 également instrumentée. 

Enfin, les Cases 2, 3, 5 et 6 n’étant pas instrumentées, seul le paramètre Ks a été calé librement selon les 

données de drainage. 

Les données modélisées à l’aide des paramètres calés par méthode inverse rendent finalement bien compte des 

dynamiques instrumentales observées expérimentalement, bien que les faibles variations annuelles de potentiel 

matriciel et de teneur en eau observées à partir de 40 cm ne puissent être simulées convenablement. Les écarts 

entre les drainages cumulés expérimentaux et simulés sur chaque case sont très faibles, bien que ces derniers 

sous-estiment légèrement les observations dans le cas de drainages intensifs et inversement en période de 

drainages faibles. L’allure des courbes de rétention en eau modélisées suit généralement celle obtenue in situ

sur les gammes de variation des données instrumentales de potentiel matriciel et de teneur en eau. Enfin, aucun 

effet d’apport n’est mis en évidence au travers des modélisations effectuées sur les cases lysimétriques, sans 

doute parce que les épandages de PRO sont effectués depuis 2009 et que les paramètres hydrodynamiques qr,

qs, a et n des cases amendées ont été établis à partir de données issues des Cases TEMOIN. 



CHAPITRE 4 : Étude du transport des ions bromures en sol nu suite à des apports de PRO 

~ 187 ~

CHAPITRE 4. 

4 ÉTUDE DU TRANSPORT DES IONS BROMURES EN SOL 

NU SUITE À DES APPORTS DE PRODUITS RÉSIDUAIRES 

ORGANIQUES 

u travers de leur valeur agronomique, les apports répétés de produits résiduaires organiques sont 

susceptibles de modifier les propriétés physico-chimiques des sols agricoles amendés et par 

conséquent la dynamique hydrique du sol, et ce, principalement dans l’horizon de surface où les 

effets des épandages sont logiquement plus marqués. Ceux-ci ont été étudiés dans le chapitre précédent (i)

suite à l’instrumentation de trois parcelles en sol nu avec du matériel de suivi hydrique fin 2012 et aux 

prélèvements de nombreux échantillons destinés à la caractérisation physico-chimique du sol ; (ii) à l’aide d’un 

dispositif de six cases lysimétriques, en place depuis fin 1983, et dont les deux Cases TEMOIN (1 et 4) sont 

instrumentées. Néanmoins, le volume limité de sol étudié à travers l’implantation d’un seul tensiomètre et 

d’une unique sonde TDR à chaque profondeur instrumentée ou par le prélèvement d’échantillons selon la 

méthode des cylindres n’intègrent pas nécessairement les effets des écoulements préférentiels, ou ceux de 

facteurs externes comme le travail du sol, sur les flux hydriques à l’échelle de la parcelle.

De ce fait, le recours au traçage de l’eau est conventionnellement mis en place pour étudier les transferts de 

solutés dans le sol (Chalhoub et al., 2013 ; Schwen et al., 2014). Bien que le seul traceur défini comme 

réellement parfait dans l’eau soit le tritium (Olivier, 2015), des anions comme le bromure (Br-), le chlorure 

A
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(Cl-) ou l’iodure (I-) sont souvent considérés inertes et conservatifs dans le sol (Levy et Chambers, 1987 ; Wang 

et Zhang, 2011 ; Wöhling et al., 2012) et sont donc censés se comporter comme l’eau et ne pas avoir 

d’interaction, ou alors très peu, avec la phase solide. Le traçage à l’aide du bromure, qui n’est pas présent 

naturellement dans le sol, est couramment utilisé en science du sol, que ce soit lors d’études in situ sur des 

parcelles (Bronswijk et al., 1995 ; Öhrström et al., 2004) ou des cases lysimétriques (Prasuhn et al., 2015;

Schmidt et Lin, 2007) ou encore ex situ sur des colonnes de sol (Pot et al., 2011). De plus, étant donné sa 

grande solubilité dans l’eau, son petit poids moléculaire et sa faible réactivité, le bromure est fréquemment 

employé en tant que traceur pour l’obtention d’informations quant à la lixiviation des nitrates observée sur des 

sols agricoles (Chalhoub et al., 2013 ; Kelly et Pomes, 1998 ; Kessavalou et al., 1996). 

Par conséquent, et suite à de nombreux tests de caractérisation et d’estimation, les bromures seront apportés 

sur chaque parcelle et case lysimétrique à une dose ciblée établie à hauteur de 50 g.m-2 et ce juste avant 

l’épandage de PRO, puis enfouis dans l’horizon de surface par un travail du sol opéré dans la foulée.

Le suivi du transport des solutés sera assuré durant approximativement deux ans, à l’aide de campagnes de 

prélèvement (i) de sol sur les parcelles en sol nu, réalisées avec un préleveur de sol motorisé et manuellement 

à la tarière, et qui vont permettre l’étude des bilans de masse mais également celle de la profondeur moyenne 

des ions bromures et de l‘étalement du profil de concentration, à partir de calages à l’aide de CXTFIT effectués 

par méthode inverse selon les résultats expérimentaux ; (ii) d’eau de drainage sur les cases lysimétriques, au 

travers de 127 dates d’échantillonnage permettant l’examen détaillé des concentrations et des flux en ions 

bromures retrouvés en sortie de cases. 

Enfin, dans la continuité des travaux réalisés dans le chapitre précédent, les paramètres hydrodynamiques 

optimisés pour les matériaux de chaque parcelle et chaque case lysimétrique seront utilisés pour modéliser le 

transport des ions bromures à l’aide d’HYDRUS-1D et déterminer les dispersivités propres à chaque horizon 

des profils de sol. 
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Matériels et méthodes 

Caractéristique de l’apport des bromures 

Localisation de l’apport 

L’apport des ions bromures est effectué sur la totalité de la surface propre au dispositif étudié, soit 90 m2 sur 

chaque parcelle et 4 m2 sur chaque case lysimétrique. Cela permet notamment la mise en place de campagnes 

de prélèvements de terre sur la totalité de la surface des parcelles, en évitant soigneusement les 

échantillonnages à proximité (i) des bordures, ces dernières étant a priori sujettes à des hétérogénéités d’apport 

supérieures aux autres parties des parcelles ; (ii) des zones instrumentées, où leur mise en place risque de 

favoriser les écoulements préférentiels le long du profil ou encore d’endommager certains capteurs.

En l’absence de prélèvement de sol sur les cases lysimétriques, le suivi de la dynamique des ions bromures est 

assuré par des prélèvements d’échantillons d’eau de drainage détaillés au § 4.1.5.1.

Méthode d’apport et dose ciblée 

Un sel de bromure de potassium (KBr) spécialement conçu pour l’analyse (Acros Organics-Fischer Scientific) 

est utilisé pour l’épandage. L’objectif d’apport est fixé à 50 g.m-² et correspond à une pulvérisation théorique 

de 4 L.m-² d’une solution concentrée en ions bromures à hauteur de 12.5 g.L-1. Cela représente en effet un 

équilibre entre (i) une quantité permettant d’éviter un impact significatif sur le comportement de la biomasse 

microbienne du sol à moyen/long terme ; (ii) une lame d’eau suffisamment faible pour éviter un phénomène 

de flaquage et donc un sol détrempé au moment de la mise en place du labour ; (iii) une dose assez élevée pour 

permettre une quantification suffisante dans les échantillons de sol avec la méthode analytique à disposition 

(§ 4.1.5.2), permettant de ce fait l’étude d’une dynamique pluriannuelle.

L’épandage des bromures sur les parcelles est effectué à l’aide d’un 

pulvérisateur de l’unité expérimentale dont la cuve peut contenir 

jusqu’à 1000 L de solution. Ce dernier est muni de deux rampes de 9 m

chacune (Image 4.1). L’utilisation d’une seule rampe et de ses 18 buses 

est par conséquent suffisante pour apporter les ions bromures sur la 

totalité des 9 m qui définissent la largeur de chaque parcelle.

Comme précisé au § 2.5.1, les cases lysimétriques disposent d’une double rampe d’irrigation mobile sur rail 

d’une longueur de 2 m chacune et composée de 5 buses en céramiques chacune. Celle-ci permettra l’apport 

des ions bromures sur chacune des six cases. 

Image 4.1 : Pulvérisateur destiné à apporter 
les ions bromures sur les parcelles en sol nu.
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En outre, un schéma de type aller-retour (marche avant / 

marche arrière) est mis en place pour l’apport. Logique 

sur les cases au vu de l’utilisation de la rampe d’irrigation, 

il s’impose également pour les parcelles. En effet, les 

travaux liés à l’instrumentation des profils de sol ont 

rendu impraticable la zone qui aurait permis de 

contourner chaque parcelle (Figure 4.1) et d’éviter les 

hétérogénéités d’apport liées aux différences de débits 

constatées d’un bout à l’autre de la rampe de 

pulvérisation, ces dernières étant discutées au § 4.2.2). 

Enfin, comme précédemment évoqué, l’apport est réalisé 

sur les deux dispositifs quelques jours avant l’épandage 

des PRO, les bromures étant incorporés dans la couche de 

mélange au moment (i) du labour sur les parcelles ; (ii) du 

passage d’un petit motoculteur sur les cases lysimétriques. 

Description des tests mis en place avant l’apport 

Préalablement à l’apport, une série de tests communs aux deux systèmes étudiés ont été effectués dans 

l’objectif d’estimer les lames d’eau réellement apportées pour un nombre entier de passages donnés et d’en 

déduire les quantités de sel KBr à peser pour les volumes d’eaux pulvérisés, afin d’apporter la quantité d’ions 

Br- visée (50 g.m-2). L’ensemble des tests réalisés ainsi que les résultats obtenus sont détaillés en Annexe 4.A. 

Déroulement de l’apport des ions bromures 

Sur les parcelles 

Les schémas relatifs à l’apport des ions bromures réalisé sur les trois parcelles 

d’intérêt le 18/02/2013, sont représentés sur la Figure 4.2 et l’Image 4.2. 

Douze bassines sont disposées sur chaque parcelle dans le but d’estimer et de 

comparer les lames d’eau apportées (TEST_A). Une même lettre désigne une 

position similaire selon la longueur de la parcelle tandis qu’un même chiffre 

indique un positionnement identique selon la largeur. Par exemple, la lettre A 

et le chiffre 1 caractérisent les bassines les plus proches du pulvérisateur au 

départ de la manipulation. 

Figure 4.1 Mise en évidence de la zone rendue non praticable 
suite à l’instrumentation des parcelles en sol nu.

Image 4.2 : Apport des ions 
bromures sur la parcelle TEMOIN.
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Figure 4.2 : Schéma de l’apport des ions bromures effectués sur les trois parcelles en sol nu le 18/02/2013 (vue du dessus).

De plus, au cours de l’apport, des prélèvements d’eau sont également effectués 

hors des zones d’apport pour déterminer les concentrations en ions bromures 

dans l’eau pulvérisée à différents instants de la manipulation. Opérés entre 

chaque aller-retour, ces derniers fourniront des informations pour chaque 

passage effectué et, associés aux déterminations des lames d’eau, vont par 

conséquent permettre une estimation précise des quantités d’ions bromures 

expérimentalement épandues sur chaque parcelle (Image 4.3).

Une fois l’apport effectué sur les parcelles, l’épandage des PRO est mis en place le 21/02/2013, soit trois jours 

plus tard notamment pour permettre le ressuyage du sol sur les premiers cm de l’horizon de surface et limiter 

les hétérogénéités supplémentaires liées à la manipulation, cette dernière imposant de marcher sur les parcelles. 

De plus, celles engendrées par un labour effectué avec une charrue à 

versoir tractée le 22/02/2013 sont par conséquent également minimisées 

par l’état relativement peu humide du sol sur les premiers cm (Image 4.4), 

évitant à la terre de coller sous les roues du tracteur. Finalement, un test 

visant à évaluer l’hétérogénéité de l’apport et caractériser la présence de 

bromures sous l’horizon labouré (« TEST_H ») est réalisé le 27/02/2013, 

soit neuf jours après ce dernier et cinq jours après le travail du sol. Le 

mode opératoire décrivant la mise en place de ce test ainsi que les résultats 

associés sont détaillés en Annexe 4.B. 

Image 4.3 : Prélèvement d’eau pour 
analyse des concentrations en Br- à

différents moments de l’apport.

Image 4.4 : État du sol au cours 
du labour opéré le 22/02/2013.

Labouré

Non labouré



CHAPITRE 4 : Étude du transport des ions bromures en sol nu suite à des apports de PRO 

~ 192 ~

Figure 4.3 : Schéma de l’apport des ions bromures effectué sur les six cases lysimétriques le 20/02/2013 (vue du dessus).

Sur les cases lysimétriques 

Le schéma de l’apport effectué le 20/02/2013 sur les six cases lysimétriques est 

représenté sur la Figure 4.3. La Rampe 1 apportera les bromures sur les Cases 

1, 2 et 3 situées le plus au sud et la Rampe 2 sur les trois autres (4, 5 et 6). Dans 

le cadre de l’estimation des doses apportées (TEST_A), les mêmes études que 

celles mises en place sur les parcelles vont être effectuées sur chacune des six 

cases lysimétriques avec (i) la détermination des lames d’eau à travers la 

disposition de bassines avant et après chaque case ; (ii) les analyses des 

concentrations en bromures retrouvées dans l’eau à différents instants de l’apport et l’estimation des quantités 

totales apportées (Figure 4.3 et Image 4.5). Les six premières bassines (A1 à B2), caractérisent l’apport sur les 

Cases 1, 2 et 3 tandis que les six autres (B3 à C4) permettent l’étude sur les Cases 4, 5 et 6. En définitive, la 

lame d’eau apportée sur chaque case va être déterminée par l’analyse des volumes d’eaux retrouvés dans les 

deux bassines qui l’encadre. Nous pouvons finalement remarquer que l’apport est effectué sur une longueur 

de 11 m pour chaque passage, celle-ci étant commune aux parcelles et au dispositif des six cases lysimétriques, 

car elle permet, comme mis en évidence sur les schémas respectifs (Figure 4.2 et Figure 4.3), d’épandre les 

ions sur une longueur supérieure à celle théoriquement nécessaire dans le but de diminuer le risque d’effets de 

bord selon la longueur. Les effets de bord sur la largeur seront quant à eux limités par le jet des buses permettant 

la pulvérisation, ce dernier couvrant approximativement 10 m sur les parcelles et 2.2 m sur les cases. 

Image 4.5 : Apport des ions 
bromures sur les cases lysimétriques.
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Figure 4.4 : Mise en place des campagnes de suivi du transport des ions bromures et nitrates sur chaque 
parcelle en sol nu : caractéristiques et emplacement de l’ensemble des prélèvements effectués.

Carottier (C)

Tarière (T)

Tableau 4.1 : Caractéristiques calendaires des campagnes de suivi de la 
dynamique des ions Br- et NO3

- et données météorologiques cumulées totales.

Échantillonnages liés au suivi de la dynamique des ions bromures 

Le suivi du transport des solutés inertes et conservatifs apportés sur les trois parcelles et six cases lysimétriques 

en sol nu fin février 2013 est assuré par la mise en place respective de campagnes de prélèvements de sol et 

d’eau dont le protocole va maintenant être décrit.

Sur les parcelles 

Sur les parcelles en sol nu, le transport des bromures est étudié au travers de quatre campagnes de suivi mises 

en place entre 112 et 699 jours après le labour (22/02/2013), ce dernier ayant permis l’enfouissement des PRO 

épandus et des quantités de bromure apportées dans l’horizon de surface (0-28 cm) à travers l’utilisation d’une 

charrue à versoir tractée. Ainsi, le suivi est effectué durant quasiment deux années calendaires, et pour une 

pluviométrie et une évaporation réelle (Es) totale cumulée de respectivement 1206.9 et 764.2 mm représentant 

une infiltration nette (Pluviométrie – Es) cumulée de 442.7 mm au 21/01/2015 (Tableau 4.1). 
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Détaillés sur la Figure 4.4, les échantillonnages d’une même campagne ont été effectués selon la largeur de la 

parcelle et à une longueur donnée. Un objectif a en effet été d’étudier l’impact des hétérogénéités d’apport, 

présentes selon la largeur parcellaire d’après les tests réalisés au cours de la pulvérisation (§ 4.2.2 et 

Annexe 4.B), sur les quantités de bromure retrouvées après analyse au laboratoire. De plus, les quatre 

campagnes sont espacées d’au moins 1 m en longueur et mises en place au minimum 2 m à l’intérieur des 

parcelles, en évitant soigneusement les zones instrumentées et celles situées entre 4 et 6 m qui comprennent 

un réseau de bougies poreuses implantées à 140 cm depuis 2001 et la mise en place de l’essai (Figure 2.3). 

Huit prélèvements sont effectués sur chaque parcelle à l’aide d’un préleveur de sol motorisé (MCL3, GEONOR 

Inc.-Image 4.6-A) qui permet la réalisation d’un échantillonnage représentatif du sol étudié sur 0–120 cm 

(gouge de section 2.6 cm²) à travers l’utilisation de systèmes hydrauliques. Ces derniers assurent une vitesse 

d’enfoncement constante indépendamment du type de sol et un découpage précis de l’échantillon avant 

extraction. Les échantillons sont prélevés par tranche de 10 cm pour analyse, la délimitation étant opérée à 

l’aide d’un mètre aimanté positionné sur la gouge après chaque prélèvement (Image 4.6-B). De plus, les profils 

de sol étant instrumentés jusqu’à 165 cm, profondeur caractérisant la séparation de l’horizon SCca-2 avec la 

couche sablo-caillouteuse IIDcx non échantillonnable, l’étude du transport des ions ne pourra logiquement être 

entreprise au-delà de cette profondeur. Par conséquent, des prélèvements de sol sont accomplis manuellement, 

tous les 10 cm sur 120-160 cm, à l’aide d’une tarière (section 3.8 cm²) qui peut être insérée directement dans 

le trou effectué par le carottier, l’alliage qui compose sa gouge étant légèrement plus épais que cette dernière 

(Image 4.6-C). Enfin, chaque échantillon de 10 cm est mis dans un sachet plastique individuel étiqueté (Image 

4.6-D) puis conservé dans une glacière (Image 4.6-E) avant sa mise au congélateur (-18 °C) et son envoi au 

laboratoire d’analyse. Ceci est effectué pour éviter toute dégradation des nitrates qu’il contient, ces derniers 

étant analysés par chromatographie ionique avec les bromures, au terme du protocole décrit au § 4.1.5. 

Enfin, et pour les raisons développées au § 4.2.3.1, trois prélèvements supplémentaires sont effectués à partir 

de la seconde campagne (C2, cf. Figure 4.4), après l’exploitation des résultats obtenus suite à la première (C1). 

Ceux-ci sont opérés manuellement, également tous les 10 cm de 0 à 160 cm, et avec une tarière de section 

supérieure (17.4 cm²), permettant l’obtention de quantités de terre plus importantes que celles échantillonnées 

avec le préleveur de sol motorisé 

Image 4.6 : Ensemble des manipulations réalisées dans le cadre d’une campagne 
de suivi de la dynamique des ions bromures sur les parcelles en sol nu.

A

B

C

D

E
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Sur les cases lysimétriques 

Sur les cases lysimétriques, le suivi est assuré par des échantillonnages d’eau de drainage au cours du temps. 

Quelques jours après l’apport des ions bromures (20/02/2013), la mise en place de compteurs de débit (§ 2.5.3)

a non seulement permis une étude minutieuse des volumes d’eau drainés sur chaque case mais également un 

calcul précis des flux cumulés d’ions bromure selon les concentrations retrouvées dans l’eau à chaque date de 

prélèvement. Le protocole d’échantillonnage comprend ainsi la récupération de l’eau de drainage au travers 

du sous-échantillonnage effectué par les compteurs de débit dans des flacons de récupération d’un volume de 

2 ou 5 L. Ce protocole implique un changement du jeu de bouteilles qui est directement réalisé dans les regards 

des cases et, dans la mesure du possible, avant le débordement de ces dernières permettant par conséquent 

d’éviter au maximum les pertes d’information. De plus, le rajout initial de chloroforme pour s’assurer de la 

conservation des teneurs en nitrate dans l’eau drainée, et d’un volume d’eau ultrapure donné pour ralentir sa 

volatilisation, nous amènera à effectuer une étape d’extraction liquide/liquide lorsque les drainages constatés 

sur la période de prélèvement sont relativement faibles (Annexe 5.B). Celle-ci est non seulement chronophage 

mais engendre par conséquent la prise en compte d’un facteur de dilution qui a été appliqué à la concentration 

en ions bromures fournie par le laboratoire après analyse. Dans le cas de drainage intensifs, l’eau est récupérée 

dans des flacons de 5 L, la procédure d’extraction n’étant de ce fait pas nécessaire vu que le facteur de dilution 

appliqué à l’échantillon est jugé négligeable devant les volumes récupérés. Enfin, la collecte d’eau de drainage 

est effectuée pour chaque case au travers du transfert de 100 à 120 mL d’eau de chaque flacon dans des 

contenants en PEHD (150 mL) conservés à -18 °C au congélateur le temps d’être transmis au laboratoire 

d’analyse.

En définitive, 127 dates de prélèvements sont opérées sur une période de quasiment deux ans (20/02/2013-

05/02/2015). Comme nous le verrons au § 4.2.4, celle-ci a permis un suivi complet de la lixiviation des 

bromures, avec des concentrations inférieures à 8.5 mg.L-1 retrouvées au 05/02/2015, dernière date 

d’échantillonnage de l’eau de drainage réalisé dans le cadre des travaux de thèse.

Mode opératoire et méthode de dosage des ions bromures au laboratoire 

Les analyses des prélèvements de terre et d’eau effectuées au cours des travaux de thèse sont réalisées par la 

SADEF, laboratoire d’analyses agricoles et environnementales crée en 1985 et situé à Aspach-le-Bas (Haut-

Rhin ; 68)  

Dosage des teneurs en bromure dans les échantillons d’eau de drainage des 

cases lysimétriques 

4.1.5.1.A Prétraitement et méthode d’analyse au laboratoire 
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Une fois réceptionné au laboratoire, l’échantillon d’eau de drainage est tout d’abord conservé congelé à -18 °C 

jusqu’à sa mise en préparation pour analyse. Préalablement à l’étape de dosage, celui-ci est placé à température 

ambiante jusqu’à ce que la décongélation soit effective, puis une filtration de l’échantillon aqueux est effectuée 

à travers une membrane en nitrocellulose de 0.45 µm dans le cas où ce dernier est trouble et/ou chargé en 

matières en suspension. Les teneurs en bromure de l’échantillon sont ensuite dosées par chromatographie 

ionique en phase liquide suivant la norme NF EN ISO 10304-1 (AFNOR, 2009c). Cette technique analytique 

permet de séparer les solutés ioniques contenus dans l’eau par le jeu des différences entre les constantes 

d’équilibre de ces substances lors de leur partage entre une phase mobile dans laquelle ils sont en solution et 

une phase stationnaire contenue dans une colonne et qui exerce sur eux un effet retardateur. 

Le matériel analytique comprend une chaine chromatographique Compact CI 882 Plus (Metrohm France SAS) 

composée : 

ü d’un éluant Carbonate de sodium (NaHCO3 ; 0.001 M) / Hydrogénocarbonate de sodium (Na2CO3 ;

0.0032 M) (Image 4.7-A) préparé par dilution de 50 mL d’une solution du commerce concentrée à 

hauteur de 0.02 M de NaHCO3 et 0.064 M de Na2CO3 dans une fiole jaugée de 1000 mL ; 

ü d’un passeur d’échantillon équipé d’une pompe péristaltique et d’un portoir pouvant contenir jusqu’à 

148 tubes d’une contenance de 11 mL (Image 4.7-B) ; 

ü d’un dégazeur 4 canaux permettant notamment d’assurer la reproductibilité du débit au travers de 

l’élimination des bulles d’air contenues dans la phase mobile (Image 4.7-C) ; 

ü d’une pompe haute pression sérielle double piston en PEEK qui permet l’obtention de débits compris 

entre 0.01 et 5 mL.min-1 et d’une vanne d’injection motorisée en PEEK comprenant une boucle 

d’injection de 20 µL (Image 4.7-D) 

Image 4.7 : Appareillage de chromatographie ionique utilisé pour doser 
les teneurs en ions bromures et nitrates dans les échantillons.
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Tableau 4.2 : Caractéristiques de la colonne analytique.

Image 4.8 : Colonne analytique [A] et les deux pré-colonnes de 
protection disposées en amont [B et C]. 

A

B C

ü d’un compartiment isolé thermiquement comprenant une colonne échangeuse d’anions Metrosep A 

Supp 5 (Metrohm France SAS ; Image 4.7-E et Image 4.8-A) dont les caractéristiques sont reportées 

dans le Tableau 4.2. Celle-ci comprend un matériau en PEEK composé d’une phase stationnaire de 

type alcool polyvinylique avec groupes ammoniums quaternaires. 

La colonne analytique est précédée d’une pré-colonne de 5 mm de longueur (Metrosep A Supp 4/5 S-

Guard/4.0 ; Image 4.8-B) directement vissée sur cette dernière et qui contient le même matériau de séparation 

pour permettre de prolonger la durée de vie de la colonne séparative sans altérer les résolutions 

chromatographique. Enfin, une seconde pré-colonne (Metrosep RP2 guard/3.5 ; Image 4.8-C) est placée en 

amont de la première et permet de garantir une protection générale contre de nombreuses impuretés organiques, 

traces d’oxyde de fer et bactéries notamment ; 

ü d’un suppresseur chimique MSM II (Metrohm Supressor 

Module ; Image 4.7-F et Image 4.9), rotor comprenant trois 

cartouches remplies de résine échangeuse de cations de façon 

à ce qu’une soit toujours disponible pour chaque analyse tandis 

que les deux autres sont respectivement rincées avec l’éluant 

et régénérées à l’aide d’une solution composée d’eau ultra 

pure contenant environ 3 % d’acide sulfurique (H2SO4 ; v/v). 

Il joue un rôle clé dans l’analyse des anions au travers de (i) la réduction de la conductivité résiduelle de fond 

de l’éluant ; (ii) l’atténuation du bruit de fond de la ligne de base ; (iii) la transformation des analytes en anions 

libres avec des protons comme contre-ions, ces derniers ayant une conductance qui accroit de manière 

significative la conductivité de la solution d’échantillon et donc l’amplitude du signal ; (iv) l’augmentation de 

la sensibilité de détection ; 

ü d’un détecteur conductimétrique thermostaté (Image 4.7-G) qui permet une détection sur une gamme 

de mesure dynamique comprise en 0 et 15000 µS.cm-1, correspondant ainsi à une gamme de 

concentration pouvant théoriquement aller du µg.L-1 au g.L-1 ; 

ü d’un logiciel (MagIC Net™) qui pilote les composants de la chaîne analytique et permet l’acquisition, 

le traitement et la gestion des données chromatographiques. 

Image 4.9 : Description du suppresseur chimique.
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4.1.5.1.B Caractéristiques et limites de quantification de la méthode d’analyse 

La méthode d’analyse mise en place par la SADEF est accréditée COFRAC et se base sur l’injection de l’éluant 

par la pompe à un débit recommandé de 0.7 mL.min-1 et sous une pression comprise entre 12.5 et 15.5 MPa. 

Celle-ci permet ainsi la séparation de sept espèces ioniques distinctes à savoir les fluorures (F-), chlorures (Cl-

), nitrites (NO2
-), bromures (Br-), nitrates (NO3

-), phosphates (PO4
3-) et sulfates (SO4

2-), ces dernières étant 

listées selon leur temps de rétention croissant par la phase stationnaire de la colonne analytique. Finalement, 

la durée du run chromatographique est d’approximativement 28 minutes, les bromures sortant de la colonne 

analytique après environ 12.5 minutes (entouré en rouge sur le chromatogramme présenté en Annexe 4.C). De 

plus, deux gammes d’étalonnages sont validées, à savoir celle (i) basses concentrations de 0.25 à 10 mg.L-1 ;

(ii) hautes concentrations de 10 à 100 mg.L-1, ces dernières entraînant une dilution obligatoire de l’échantillon 

lorsque les teneurs en bromures sont supérieures à 100 mg.L-1. Enfin, la limite de quantification de la méthode 

de mesure des bromures dans les eaux est validée à hauteur de 0.25 mg.L-1. 

Dosage des teneurs en bromure dans les échantillons de terres prélevés suite 

aux campagnes de prélèvement mises en place sur les parcelles en sol nu 

Comme dans le cadre du dosage des teneurs en bromure dans l’eau de drainage des cases, les échantillons de 

terre réceptionnés par la SADEF sont immédiatement congelés à -18 °C puis décongelés à température 

ambiante lors de la mise en place de l’étape de préparation avant analyse. Deux prises d’essai sont ensuite 

réalisées par pesées par grappillage (i) de 10 g d’échantillon dans le but de déterminer sa teneur en eau par 

méthode gravimétrique ; (ii) de 10 à 15 g dans un pot pour l’étape d’extraction des bromures de l’échantillon 

de terre. Celle-ci est ainsi mise en place en ajoutant 100 mL d’eau déminéralisée et 1 ml de chloroforme dans 

le pot d’extraction qui est alors fermé hermétiquement et disposé sur un agitateur à retournement pendant une 

heure, à une vitesse de 30 tours par minute et à température ambiante d’environ 20°C. Les extraits sont alors 

laissés 10 minutes pour décantation puis centrifugés pendant 20 minutes à 2500 tours min-1. Enfin 10 mL du 

surnageant sont prélevés puis filtrés à 0.45 µm sur membrane en nitrocellulose et récupéré dans un tube destiné 

à l’analyse par chromatographie ionique détaillée au § 4.1.5.1. À noter que l’ajout d’approximativement 1 %

de chloroforme (v/v) à l’eau d’extraction permet d’empêcher la dégradation des nitrates observée sans l’ajout 

de CHCl3 lors de la mise en place de tests de conservation se basant sur ce mode opératoire et dont les résultats 

sont détaillés en Annexe 5.B. La limite de quantification des ions bromures dans les échantillons de terre doit 

être pondérée par la masse de prise d’essai et le volume d’éluant et est par conséquent comprise entre 1.5 et 

2.5 mg.kg-1 MS. 
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Modélisation du transport des ions bromures au cours du temps 

Décrits notamment par de Marsily (1981) et étudiés dans de nombreux 

travaux (Besnard, 2003 ; Lominé, 2007 ; Ngoc, 2008 ; Schneider, 2008),

les trois mécanismes qui gouvernent principalement la migration des 

solutés dissous dans l’eau en milieux poreux comprennent (i) la 

convection, qui définit l’entrainement des éléments en solution dans le 

mouvement moyen du fluide qui se déplace ; (ii) la dispersion 

cinématique, qui caractérise l’étalement longitudinal et transversal des 

solutés autour du front convectif, engendré par les variations 

microscopiques de la vitesse du fluide en magnitude et en direction au 

sein du milieu poreux. Ces dernières sont principalement influencées par 

trois facteurs mis en évidence par Fetter (2001) et repris sur la Figure 4.5,

à savoir la distribution de la taille des pores, la tortuosité du milieu qui engendre des variations locales des 

longueurs de trajet des molécules pour une même direction globale d’écoulement et le phénomène de friction 

due à la viscosité du fluide qui entraîne une vitesse maximale au centre du pore et minimale sur ses parois ;

(iii) la diffusion moléculaire, liée au mouvement brownien des molécules qui, dans un fluide au repos, se 

déplacent dans toutes les directions de l’espace de manière aléatoire. Ainsi, s’il existe un gradient de 

concentration entre deux points voisins, un flux de particules s’établira du point qui a la concentration la plus 

élevée vers celui ayant la concentration la plus faible. Les valeurs de diffusion moléculaire d’une espèce dans 

l’eau libre sont bien connues, celle considérée pour l’ion bromure dans le cadre de cette étude étant fixée à 

1.584 cm².j-1 (Haynes, 2014 ; Pot et al., 2011). À noter enfin que le terme de dispersion hydrodynamique, 

utilisé dans la suite de l’étude, permettra de décrire l’effet dû à la dispersion cinématique et celui dû à la 

diffusion moléculaire, ces deux étant, en pratique, indistinguables l’un de l’autre.

Les études liées à la détermination des paramètres permettant la description des transferts d’eau spécifiquement 

à chaque parcelle et case lysimétrique ayant été effectuées sur HYDRUS-1D dans le Chapitre 3, ce même 

programme va logiquement être utilisé pour la simulation du transport unidimensionnel des solutés inertes et 

conservatifs, étudié à partir de la date du travail du sol ayant suivi l’épandage des PRO sur chaque dispositif.

Équation de description du transport de solutés 

Selon les paramètres hydrodynamiques obtenus à partir des équations de van Genuchten (1980) et Mualem 

(1976), le transport des ions bromures dans le profil de sol a dans un premier temps été étudié à partir de 

l’équation classique de convection-dispersion (CDE). Néanmoins, comme nous le verrons au § 4.2.5.2, le 

modèle pris en compte pour la description du processus physique qui caractérise le transport des solutés diffère 

finalement selon le dispositif étudié. L’ensemble des modèles pouvant être sélectionné via HYDRUS-1D est 

indiqué sur la Figure 4.6. 

Figure 4.5 : Les trois facteurs principaux 
influençant la dispersion cinématique à 

l’échelle du pore (Fetter, 2001).
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Figure 4.6 : Les différents modèles qui permettent la description des processus physiques de la 
dynamique hydrique et du transport de solutés à l’aide d’HYDRUS-1D (Šimůnek et al., 2013).

A B

4.1.6.1.A Sur les parcelles 

Sur les parcelles en sol nu, le transport des solutés inertes et conservatifs est décrit par l’Équation 4-1 de 

convection-dispersion (CDE ; Figure 4.6-A) qui est obtenue par l’introduction de la loi de Fick dans l’équation 

de conservation de la masse : ckQËncL = ccC eQÌ cËcCi / ck}ËncC Équation 4-1

où C est la concentration du soluté dans la phase liquide [mmol.cm-3], D le coefficient de dispersion 

hydrodynamique [cm².j-1], q la teneur en eau volumique du sol [cm3.cm-3], q la densité de flux d’eau [cm.j-1], 

t le temps [j] et z l’axe vertical [cm],

L’Équation 4-1 permet de décrire le transfert dispersif qui associe la diffusion moléculaire à la dispersion 

mécanique provoquée par les variations de vitesse de l’eau à l’échelle macroscopique donnée par Bear (1972) : 

où l est la dispersivité [cm], D0 est le coefficient de diffusion moléculaire dans l’eau pure (1.584 cm².j-1 dans 

notre cas) et t le facteur de tortuosité dans la phase liquide [-] donné par Millington et Quirk (1961) : 

Í = QÎÏ]QDX Équation 4-3

avec qs teneur en eau volumique du sol à saturation [cm3.cm-3].

Il faut cependant noter que Moldrup et al. (1997) ont proposé une relation alternative pour le calcul du facteur 

de tortuosité en phase liquide (Équation 4-4), cette dernière étant considérée par Šimůnek et al. (2013) comme 

plus performante sur une grande variété texturale de sol contrairement à celle proposée par Millington et Quirk 

(1961), a priori plus adaptée aux sols sableux : 

QÌ = Ð} + Ì:Í Équation 4-2

Í = V.�� eQQDiÑÏ] Équation 4-4
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Il est important de noter que l’étude du transport de solutés dans les horizons de subsurface des parcelles sera 

préalablement effectuée à l’aide du programme CXTFIT 2.0, développé par Toride et al. (1995) à partir du 

code créé par Parker et van Genuchten (1984). Celui-ci est en effet utilisé pour estimer la vitesse moyenne de 

l’eau dans les pores (v [cm.j-1]) et le coefficient de dispersion (D [cm2.j-1]) selon l’équation de convection-

dispersion classique pour un écoulement unidimensionnel en régime permanent. Les mêmes conditions 

d’apport des solutés que celles considérées via HYDRUS-1D vont logiquement être considérées (§ 4.1.6.2). 

Comme dans le cadre des études réalisées à l’aide d’HYDRUS-1D et de RetC dans le Chapitre 3, le calage des 

paramètres susmentionnés est effectué par méthode inverse. Celle-ci repose sur la minimisation d’une fonction 

objectif, expression de la différence entre valeurs observées expérimentalement et celles prédites par le modèle, 

selon la méthode de Marquardt (1963). Une optimisation de chaque paramètre a par conséquent été effectuée 

avec les profils de teneur en bromure expérimentaux obtenus pour chaque prélèvement mis en place lors de 

chacune des quatre campagnes de suivi réalisées. Comme nous le verrons au § 4.2.3), ces calages ont permis 

une étude poussée des profondeurs moyennes des ions bromures, de l’étalement du profil de concentration et 

de la dispersivité associée à chaque campagne et par conséquent au mouvement des ions bromures dans le sol 

au cours du temps. 

4.1.6.1.B Sur les cases lysimétriques 

Comme décrit au § 4.2.5.2, l’Équation 4-1 de convection-dispersion ne pourra être appliquée pour décrire 

convenablement le transport du traceur sur les cases lysimétriques. En effet, la présence probable de 

mouvements préférentiels des ions bromures engendrés pas un état hydrique quasi-saturé dès 40 cm (§ 3.2.3.1

et § 4.2.4.2) a imposé la prise en compte d’un modèle à double porosité (eau mobile / eau immobile). Ce 

modèle, essentiellement de type phénoménologique, est classé dans le groupe des modèles à deux régions, 

concept initialement introduit par Barenblatt et al. (1960). 

Finalement, la description du processus physique d’écoulement a été effectuée en utilisant le modèle double-

porosité eau mobile-eau immobile (MIM) introduit par van Genuchten et Wierenga (1976) qui considère que 

le mouvement de l’eau se fait uniquement dans la macroporosité, tandis que l’eau contenue dans la 

microporosité ne participe pas à l’écoulement gravitaire (Figure 4.6-B), partitionnant la teneur en eau selon : Q = Q_ + Q�_ Équation 4-5

avec qm, teneur en eau mobile volumique [cm3.cm-3] et qim, teneur en eau immobile volumique [cm3.cm-3].

Par conséquent, le sol est composé d’une région mobile, où le transport est gouverné par l’équation de 

convection-dispersion, et d’une région immobile où ce dernier est essentiellement diffusif.

Le soluté peut ainsi s’échanger entre les deux régions, le transport de ce dernier pouvant être modélisé selon : 
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ckQ_Ë_ncL = ccC eQ_Ì_ cË_cC i / } cË_cC / h�ÒkË_ / Ë�_n
et cQ�_Ë�_cL = h�ÒkË_ / Ë�_n

Équation 4-6

avec m et im les indices qui désignent respectivement les régions mobile et immobile et aph le coefficient de 

transfert de masse du soluté entre régions mobile et immobile [j-1].

Condition initiale et aux limites appliquées au transport de solutés  

4.1.6.2.A Condition initiale appliquée aux systèmes étudiés 

Comme explicité ci-dessus, les bromures sont apportés sur les parcelles et les cases lysimétriques quelques 

jours avant l’épandage puis enfouis avec les PRO dans l’horizon de surface par un travail du sol. Par 

conséquent, le jour de la mise en place de ce dernier correspond à la date de début de la modélisation du 

transport des ions bromures, soit le 22/02/2013 sur les parcelles et le 20/02/2013 sur les cases lysimétriques. 

Pour rappel, ces dates sont également celles définies dans le cadre des études effectuées concernant 

l’hydrodynamique (§ 3.1.2.2). Finalement, au temps t0, les quantités de bromure sont dans un premier temps 

estimées homogènes sur l’ensemble de la profondeur travaillée. Les conditions initiales concernant les 

concentrations dans la phase liquide peuvent donc être résumées par : 

¤ËkCm Ln = Ë:mRRRRRRRRRRRRRRL = L:RRÓ RRV � C � MÔRPIRkV � C � UVRPIR�£�RÕa�RP"�a�nËkCm Ln = VmRRRRRRRRRRRRRRL = L:RRÓ RRC z MÔRPIRkC z UVRPIR�£�RÕa�RP"�a�n Équation 4-7

où t0 représente le début de simulation [j] et Ci la concentration initiale en bromure au point z [mmol.cm-3].

4.1.6.2.B Condition à la limite supérieure 

Une condition à la limite supérieure du sol de troisième type (dite « de Cauchy ») est prise en compte pour la 

modélisation du transport de solutés sur les parcelles et les cases lysimétriques. Le flux de solutés à la surface 

est alors défini par : 

/QÌ cËcC + }Ë = VRRRRRRRRàRRRRRRRRRRRC = V Équation 4-8

En effet, les bromures sont considérés comme étant déjà apportés et enfouis sur la profondeur travaillée à t0. 

Par conséquent, les teneurs en bromures dans l’eau qui s’infiltre depuis la surface seront considérées comme 

étant nulles au cours du temps. 
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4.1.6.2.C Condition à la limite inférieure 

En accord avec les travaux de Abdou et Flury (2004) une condition à la limite inférieure du sol de type gradient 

nul est prise en compte pour la modélisation du transport de solutés sur les parcelles et les cases lysimétriques : 

QÌ cËcC R= VRRRRRRRRàRRRRRRRRRRRC = E Équation 4-9

où L représente la profondeur du dernier nœud du profil de sol établi à l’aide d’HYDRUS-1D, soit 165 cm sur 

les parcelles en sol nu et 100 cm sur les cases lysimétriques. 

Critère d’évaluation de l’efficience des simulations 

La qualité des simulations du transport des ions bromures est évaluée au travers du calcul du coefficient 

d’efficience (E) de Nash et Sutcliffe (1970) selon l’Équation 3-25
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Résultats et discussion 

Tests effectués préalablement à l’apport des ions bromures 

Détaillés en Annexe 4.A, les résultats des tests réalisés préalablement à l’apport des ions bromures sur les 

parcelles et les cases lysimétriques ont permis l’étude (i) de la vitesse d’avancement du dispositif de 

pulvérisation ; (ii) des volumes d’eau débités par les buses ; (iii) des lames d’eau apportées sur les parcelles.

Au final, ces tests ont notamment permis de caractériser l’hétérogénéité des apports, attendue selon les 9 m de 

largeur des parcelles et entrainée par le phénomène de perte de charge le long de la rampe de pulvérisation, 

mais aussi de recalculer les lames d’eau et les concentrations en ions bromures qui vont être pulvérisées pour 

apporter la dose ciblée de 50 g.m-2. 

Quantités de bromure apportées : estimations et bilans 

L’ensemble des résultats associés aux tests réalisés durant l’apport sont reportés en Annexe 4.B pour les 

parcelles et en Annexe 4.D pour les cases lysimétriques. 

Comme attendu suite aux résultats des tests effectués avant l’apport, les résultats de ceux mis en place au cours 

de celui-ci (« TEST-A ») soulignent la présence d’hétérogénéités d‘apport selon la largeur des parcelles. En 

effet, des quantités d’ions bromures plus importantes sont finalement retrouvées dans les bassines situées à 

proximité du pulvérisateur (numéro 1) par rapport aux bassines localisées au bout de la rampe (numéro 4, cf. 

Figure 4.2 et Tableau 4.3), bien que les écarts semblent être légèrement compensés par le fait que les 

concentrations en bromure retrouvées dans l’eau au cours de l’apport sont supérieures en bout de rampe.

Les quantités moyennes de bromures estimées au travers du « TEST-A » diffèrent finalement peu entre 

parcelles et l’ordre croissant suivant est obtenu : BOUE (43.1) < DVB (45.5) ° TEMOIN (45.5 g.m-2), les 

erreurs relatives par rapport à la valeur d’apport ciblée étant comprises entre -13.9 et -8.9 % (Tableau 4.3).

Les écarts-types associés aux moyennes sont mis entre parenthèses.
Les chiffres et les lettres entre crochets renvoient à la référence d’une bassine.

L’erreur relative est calculée par rapport à la dose d’apport de 50 g.m-2 initialement ciblée. 

Tableau 4.3 : Estimation des quantités de bromure apportées selon les largeurs des parcelles
(numéros des bassines), à partir des tests réalisés durant l’apport (« TEST-A »).
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Les résultats du test réalisé le 27/02/2013 et visant 

à évaluer l’hétérogénéité de l’apport (« TEST-H ») 

permettent de mettre en évidence une très forte 

hétérogénéité de la distribution des ions bromures 

dans l’horizon de surface (Tableau 4.4 et Annexe 

4.B), bien que les quantités moyennes retrouvées 

soient finalement relativement cohérentes par rapport à celles estimées avec le « TEST-A » (Tableau 4.3) et à 

la dose ciblée (50 g.m-2). Enfin, les quantités non négligeables de Br- retrouvées sur 28-40 cm pour la parcelle 

BOUE peuvent être justifiées par la mise en place d’un labour légèrement plus profond sur cette dernière qui 

n’est pas située dans le même alignement d’est en ouest que les deux autres (Figure 4.1). 

Concernant les cases lysimétriques, des imprécisions considérables ont été engendrées sur la détermination 

des lames d’eau, ne permettant pas d’estimer convenablement les quantités de bromure apportées 

spécifiquement à chaque case. Néanmoins, il faut noter que l’étude sur un système de cases lysimétriques 

implique une récupération de la totalité de l’eau de drainage en sortie des cases. De ce fait les flux cumulés 

d’ions bromures retrouvés à la dernière date du dernier échantillonnage (05/02/2015) et les résultats obtenus 

par modélisation à l’aide d’HYDRUS-1D permettront de remonter aux doses initialement apportées 

spécifiquement à chaque case lysimétrique. 

Étude de la dynamique des ions bromures sur les parcelles en sol nu 

Comme précisé au § 4.1.4.1, quatre campagnes d’échantillonnage ont été mises en place dans le cadre du suivi 

de la dynamique des bromures sur les trois parcelles en sol nu étudiées. Celles-ci comprennent, dans un premier 

temps, huit prélèvements effectués de 0 à 120 cm à l’aide d’un préleveur de sol motorisé (section interne 

2.6 cm2) puis manuellement, de 120 à 160 cm, avec une tarière (section interne 3.8 cm2) qui peut être insérée 

dans le trou opéré par le carottier. Les analyses étant effectuées par tranche de 10 cm, 128 échantillons sont 

prélevés sur chaque parcelle par campagne, soit 384 au total. De plus, à partir de la seconde campagne, trois 

prélèvements supplémentaires sont intégralement réalisés à l’aide d’une tarière de section supérieure 

(17.4 cm2), correspondant à 48 échantillons prélevés par parcelle soit 144 au total. 

L’ensemble des résultats bruts obtenus pour chacune des campagnes avec (i) les profils individuels établis pour 

chaque prélèvement avec le carottier (et la tarière de 120 à 160 cm) ; (ii) les moyennes et écarts-types associés 

aux prélèvements avec le carottier (et la tarière de 120 à 160 cm) ; (iii) les profils individuels obtenus pour 

chaque prélèvement effectué intégralement à la tarière ; (iv) les moyennes et écarts-types associés aux 

prélèvements effectués intégralement à la tarière, sont visibles en Annexe 4.E. 

Tableau 4.4 : Quantités d’ions bromures retrouvées dans l’horizon 
labouré et celui sous-jacent après l’analyse au laboratoire des 

prélèvements de sol effectués dans le cadre du « TEST-H ».

Les écarts-types associés aux moyennes sont mis entre parenthèses.
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Tableau 4.5 : Données climatiques propres à chaque campagne de prélèvement.

À noter que, dans la suite de l’étude, la lettre « C » désigne les prélèvements effectués avec le carottier (0-

120 cm) puis la tarière insérée dans le trou réalisé par ce dernier (120-160 cm), tandis que la lettre « T » fait 

référence aux prélèvements intégralement effectués avec une tarière de section supérieure. 

La première campagne de suivi est effectuée après une pluviométrie cumulée de 216.5 mm et une évaporation 

réelle (Es, cf. Annexe 3.A) de 158.6 mm correspondant à une infiltration nette totale de 57.9 mm sur la période 

du 22/02 au 13/06/2013 (Tableau 4.5). Nous remarquons que les sept épisodes pluvieux compris entre 10 et 

20 mm représentent plus de 40 % de la pluviométrie totale et influencent notablement la dynamique des 

bromures observée sur la période, tout comme, dans une moindre mesure, l’unique épisode supérieur à 20 mm 

(24 mm le 31/05/2013). L’étude de l’état hydrique du sol le jour de la mise en place de la campagne de suivi 

met en évidence un profil moins humide que lors des trois autres suivis, les données de potentiel matriciel 

ayant néanmoins tendance à se rapprocher de celles constatées lors des autres campagnes au fur et à mesure 

que la profondeur augmente (Annexe 4.F). 

La seconde campagne a quant à elle été effectuée après une pluviométrie et une évaporation réelle cumulée 

depuis C1 de respectivement 270.5 et 183.1 mm (du 14/06 au 27/11/2013, cf. Tableau 4.5), soit 487.0 et 

341.8 mm depuis le 22/02/2013 (Tableau 4.1). L’été 2013 est caractérisé par de faibles précipitations avec 

seulement deux épisodes marqués (18 mm le 06/08 et 21 mm le 07/09) et une évaporation élevée entrainant 
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Figure 4.7 : Intensité des épisodes pluvieux journaliers et représentation de la pluviométrie, de 
l’évaporation réelle (Es), de l’infiltration et de l’évapotranspiration Penman-Monteith (ET0)

cumulées sur la période de suivi du traceur sur les parcelles (22/02/2013-31/01/2015).
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une faible infiltration nette d’eau sur la période (Figure 4.7). Le transport des ions bromures est par conséquent 

principalement assuré par les 32 épisodes pluvieux observés du 01/10 au 27/11/2013 (132.5 mm) qui 

correspondent approximativement à la moitié des précipitations constatées entre C1 et C2. Plus 

particulièrement, l’épisode exceptionnel du 04/10/2013 représente les plus fortes valeurs de pluviométrie 

journalières constatées durant les travaux de thèse avec 40.5 mm dont 27 mm en une heure. Il a de ce fait 

engendré une lixiviation importante des ions bromures avec une humectation de l’ensemble du profil de sol 

étudié et une infiltration nette sur la journée estimée à hauteur d’environ 39.5 mm (Es ≈ 1 mm). 

La troisième campagne de prélèvement a été effectuée le 01/08/2014, après 908.4 mm de pluies cumulées 

depuis l’apport et pour une pluviométrie totale observée entre C2 et C3 (421.4 mm) supérieure d’au minimum 

120 mm par rapport à celle constatée entre les autres campagnes (Tableau 4.5). En effet, le mois de juillet 2014 

concentre plus du tiers des épisodes pluvieux observés durant la période (32/88) pour un total de 181.5 mm de 

pluies correspondant à une infiltration nette cumulée de près de 100 mm (Es ≈ 84 mm). La dynamique des ions 

bromures entre décembre 2013 et juillet 2014 est principalement gouvernée par 3 des 4 épisodes pluvieux 

supérieurs à 20 mm constaté sur la période et ayant eu lieu en juillet (24 mm les 11 et 12/07 et 39.5 mm le 

20/07), sachant qu’une infiltration nette cumulée de seulement 50 mm avait été constatée jusque-là, notamment 

à cause des faibles précipitations printanières (Figure 4.7 et Tableau 4.5).

Enfin, la quatrième et dernière campagne de suivi est accomplie le 21/01/2015 après 298.5 mm de pluies 

cumulées depuis le 01/08/2014 (Tableau 4.5). Il faut noter que, le jour de la mise en place de C4, seul l’horizon 

de surface présente un état hydrique plus humide que lors de C2 (27/11/2013) et C3 (01/08/2014), les teneurs 

en eau et les potentiels matriciels des horizons sous-jacents étant quasiment similaires (Annexe 4.F). De plus, 

malgré une pluviométrie plus faible que celle de la troisième campagne, une infiltration nette cumulée 

légèrement supérieure est constatée sur l’intervalle de temps qui sépare C3 de C4 (respectivement 147.4 et 

150.1 mm). Celle-ci est non seulement expliquée par les nombreux épisodes pluvieux constatés en août 2014 

(76.5 mm dont 3 évènements > 10 mm) mais également au travers des évaporations journalières très rarement 

supérieures à 1 mm entre septembre 2014 et janvier 2015 et associées aux épisodes pluvieux majeurs constatés 

durant la période, avec 26 mm le 16/10, 22.5 mm les 04 et 15/11/2014 et 24 mm le 16/01/2015 (Figure 4.7).

Finalement, près de deux ans après l’apport, la transport des ions bromures a été assurée par une infiltration 

nette cumulée d’un peu moins de 450 mm d’eau, associée à une pluviométrie et une évaporation réelle 

cumulées de respectivement 1210 et 760 mm (Tableau 4.1). 
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Tableau 4.6 : Teneurs en bromures retrouvées sur 0–120 cm et 120-160 cm lors de la première campagne de 
suivi sur chaque parcelle : mise en évidence de la contamination liée aux prélèvements effectués à la tarière.

Contamination liée à l’insertion de la tarière dans le trou effectué par le 

carottier 

Mise en place le 13/06/2013, soit 112 jours après le labour ayant suivi l’apport des bromures et l’épandage des 

PRO sur les parcelles en sol nu, la première campagne de suivi de la dynamique du traceur met en évidence la 

présence de quantités d’ions bromures au-delà de 120 cm (Annexes 4.E et 4.G). Si la présence d’écoulements 

préférentiels pourrait dans un premier temps être associée à ces teneurs en bromure plus élevées en fond de 

profil, il faut rappeler qu’à partir de 120 cm les échantillonnages sont réalisés manuellement à l’aide d’une 

tarière insérée dans le trou préalablement effectué par le carottier. Il semble que cette manipulation ait pu 

entrainer une contamination via le prélèvement de terre en provenance d’horizons supérieurs (plus chargés en 

Br-) au travers des frottements induits par l’insertion de la tarière dans le trou effectué par le carottier.

Cette affirmation est confirmée par le fait que les teneurs en ions bromures (i) deviennent proches de 0 

(≤ 0.1 g.m-2) dès 100–110 cm puis augmentent significativement lorsque la tarière est utilisée pour 

l’échantillonnage (+ 0.5 g.m-2 minimum, cf. Annexe 4.G) ; (ii) sont plus élevées dans la première tranche 

prélevée à la tarière (120–130 cm) puis deviennent de plus en plus faibles au fur et à mesure que l’on se 

rapproche du fond du profil (sauf BOUE, cf. Annexe 4.G) ; (iii) les plus importantes sur 120–160 cm sont 

retrouvées pour le numéro de prélèvement qui comporte déjà les quantités les plus élevées sur 0–120 cm sur 

chaque parcelle (7 BOUE, 4 DVB et 8 TEMOIN, entourés en rouge dans le Tableau 4.6).

Par conséquent, les teneurs en bromure retrouvées sur 120–160 cm n’ont pas été prises en compte pour 

l’exploitation des résultats de la première campagne. De plus, trois prélèvements supplémentaires ont été 

opérés manuellement à partir de la seconde campagne (C2 ; 27/11/2013) sur l’ensemble du profil 0–160 cm, à 

l’aide d’une tarière de section supérieure à celle du carottier (17.4 cm2). Cela a non seulement permis 

l’échantillonnage d’une quantité de terre plus importante, mais également la comparaison des résultats obtenus 

à ceux du préleveur de sol motorisé, avec pour objectif de confirmer ou non la présence d’une contamination 

au moment de l’insertion de la tarière dans le trou effectué par ce dernier.

Lors de la seconde campagne, une grande précaution a ainsi été portée à l’étape d’insertion de la tarière dans 

le trou effectué par le carottier, dans l’objectif de réduire au minimum la présence des contaminations mises 

en évidence lors de la première campagne et particulièrement visibles sur la première tranche prélevée à la 

tarière (120–130 cm). Finalement, seuls quelques échantillonnages de la parcelle BOUE (1, 2, 5 et 7) présentent 

encore une augmentation visible des quantités de bromure à 120–130 cm par rapport aux prélèvements de la 

tranche 110–120 cm encore échantillonnée avec le carottier (Annexe 4.E). En effet, aucun des 8 prélèvements 
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opérés sur les parcelles DVB et TEMOIN n’est concerné par un saut dans les teneurs en bromure retrouvées 

de 120 à 160 cm. Enfin, les résultats des prélèvements à la tarière sur l’ensemble du profil 0–160 cm ne peuvent 

quant à eux pas vraiment être comparés aux résultats avec le carottier pour cette seconde campagne, au vu des 

nombreux pics visibles pour les prélèvements numéros 3 sur chaque parcelle et 2 sur la BOUE. Néanmoins 

nous constatons que les profils de concentration qui ne présentent qu’un pic principal ne voient pas leurs 

teneurs en bromure augmenter de manière significative sur les profondeurs 120-160 cm (Annexe 4.E). 

Par conséquent la présence d’une contamination à partir de 120 cm engendrée par l’insertion de la tarière dans 

le trou crée par le carottier semble bel et bien confirmée pour la première campagne, justifiant la suppression 

des données sur 120–160 cm pour cette dernière. Bien que beaucoup moins marquée pour le second suivi, au 

vu notamment des précautions prises lors de l’échantillonnage, la contamination semble néanmoins toujours 

présente pour quelques prélèvements sur la parcelle BOUE. Ces derniers ont tout de même été pris en compte 

pour les calculs des bilans de masse sur 0–160 cm, des quantités d’ions bromures proches de 2 g.m-2 pouvant 

en effet être retrouvées dans la tranche de sol sus-jacente (110-120 cm), alors qu’elles n’étaient jamais 

supérieures à 0.1 g.m-2 lors de la première campagne de suivi. 

Suivi des hétérogénéités d’apport établies selon la largeur parcellaire 

Pour rappel, suite aux résultats des tests effectués lors de l’apport (« TEST_A »), des hétérogénéités sont 

attendues sur la largeur des parcelles en ce qui concerne la quantité d’ions bromures apportée, avec des valeurs 

supérieures à l’objectif ciblé (50 g.m-2) épandues à proximité du pulvérisateur et inférieures en bout de rampe 

(Annexe 4.B). De ce fait, et selon les schémas descriptifs de l’apport (Figure 4.2) et des prélèvements effectués 

lors des quatre campagnes de suivi mises en place (Figure 4.4), les quantités minimales et maximales en ions 

bromures devraient être retrouvées respectivement pour les prélèvements (i) 1 et 8 sur les parcelles DVB et 

TEMOIN ; (ii) 8 et 1 sur la parcelle BOUE. La caractérisation de l’évolution des hétérogénéités d’apport en 

fonction du temps, et donc des campagnes de suivi mises en place, est effectuée au travers de l’examen des 

bilans de masse obtenus pour chaque échantillonnage avec le carottier (0–120 cm) et la tarière (120–160 cm) 

et par conséquent associé à la lettre « C ».

Tableau 4.7 : Quantités d’ions bromures minimales et maximales retrouvées sur 0–160 cm 
lors de chaque campagne de suivi et celles associées aux prélèvements 1 et 8.

Les écarts-types associés aux moyennes sont mis entre parenthèses.
Les nombres entre crochets correspondent au numéro du prélèvement (C) associé à la quantité minimale ou maximale d’ions bromures retrouvée. 
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Finalement, les hétérogénéités d’apport suspectées selon la largeur parcellaire semblent confirmées par les 

résultats d’analyse obtenus pour les parcelles DVB et TEMOIN pour C1 et C2. En effet, nous pouvons constater 

que les échantillonnages 1 et 8 présentent des quantités d’ions bromures qui sont soit proches, soit 

correspondent exactement aux extremums observés et encadrent constamment le bilan de masse moyen calculé 

sur le profil 0-160 cm ainsi que la dose ciblée de 50 g.m-2 pour l’apport (sauf DVB C1, Tableau 4.7). Les 

valeurs obtenues sont en outre bien plus dispersées autour de la moyenne pour la première campagne, avec des 

écarts supérieurs à 25 g.m-2 (sauf [8] DVB). La dispersion croissante des solutés dans le sol à la date de la 

seconde campagne (J+279) masque vraisemblablement peu à peu les hétérogénéités engendrées lors de

l’apport. Ceci se vérifie également à partir de l’étude des résultats des deux dernières campagnes. En effet, 

nous remarquons que les quantités de bromure retrouvées pour les prélèvements 1 et 8 sont très peu dispersées 

autour de la moyenne pour C3 et ne la comprenne plus pour C4, les extremums observés étant de plus souvent 

assez éloignés des teneurs en bromures retrouvées pour ces derniers (sauf [8] C4 DVB). Concernant la parcelle 

BOUE, et bien que, comme attendu, les bilans de masse du prélèvement 1 soient supérieurs à ceux du 8 pour 

C1 et C2, ces derniers restent tout de même éloignés des valeurs extrêmes et n’encadrent pas toujours la 

moyenne observée (BOUE C2, cf. Tableau 4.7). Les hétérogénéités d’apport sont donc plus difficilement 

caractérisables sur cette parcelle, ceci étant confirmé au travers des quantités d’ions supérieures retrouvées 

pour le prélèvement 8 par rapport au 1 à partir de C3 et le fait que les teneurs en Br- de ces deux derniers 

n’encadrent pas non plus le bilan de masse moyen calculé pour la campagne de suivi (Tableau 4.7).

En définitive, les hétérogénéités d’apport engendrées selon la largeur parcellaire le 18/02/2013 semblent 

encore caractérisables lors de la seconde campagne de suivi soit près de 300 jours après le labour (t0). 

Néanmoins, ces dernières sont peu à peu masquées par la dispersion des solutés dans le sol et difficilement 

visibles lors de la réalisation de C3, et donc lorsque des quantités considérables d’ions bromures ont déjà été 

lixiviées sous la dernière tranche de sol pouvant être prélevée (150–160 cm, cf. Annexe 4.E), soit pour une 

pluviométrie et une infiltration nette cumulée de près de respectivement 910 et 300 mm. 

Justification du choix de CXTFIT pour l’étude des profils de concentration 

Dans la littérature, l’analyse des profils de concentration ou des courbes de percée obtenus dans le cadre de 

l’étude du transport de divers contaminants en milieux poreux est souvent effectuée en utilisant la méthode

des moments (Chalhoub et al., 2013 ; Govindaraju et Das, 2007 ; Valocchi, 1985) ou par l’ajustement de 

courbes expérimentales par la méthode des moindres carrés non linéaires grâce à un programme tel que 

CXTFIT (Toride et al., 1995 ; Wang et al., 2013). Dans le premier cas, le moment d’ordre 0 (µ0) permet le 

calcul des bilans de masse sur chaque profil de sol étudié selon l’Équation 4-10 (Govindaraju et Das, 2007) : 

Ö: = Ø GHRË_RAÙRÙ�9\:
Ù�: Équation 4-10
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avec µ0 le bilan de masse correspondant à un prélèvement donné sur le profil 0–160 cm [g.m-2], rb la masse 

volumique apparente [g.cm-3], Cm la concentration massique du bromure dans le sol, définie par le rapport de 

la masse d’ions bromures à la masse de sol sec [mg.kg-1 MS] et z la profondeur [cm]. 

Les moments normalisés d’ordre 1 et 2 (µ1
* et µ2

*) donnent quant à eux respectivement la profondeur moyenne 

du soluté et la variance décrivant l’étalement du profil (Skopp, 1985) et permettent par conséquent de calculer 

la dispersivité associée à son transport. Néanmoins, la mise en place de la méthode des moments suppose une 

injection instantanée et localisée en un point donné ce qui ne représente pas notre cas d’étude, les quantités 

d’ions bromures apportées étant initialement considérées comme équitablement réparties dans l’horizon de 

surface (0–28 cm) suite au labour réalisé le 22/02/2013. De plus, l’analyse des moments d’ordre supérieurs à 

0 implique l’absence de perte de masse, notamment par lixiviation, sous la dernière profondeur étudiée. À la 

date de la mise en place de la troisième campagne de suivi, soit pour une pluviométrie et une infiltration nette 

cumulée de respectivement 908.4 et 292.7 mm depuis le labour du 22/02/2013 (Tableau 4.1), des quantités 

considérables d’ions bromures ont été lixiviées sous 160 cm (Annexe 4.E) rendant par conséquent impossible 

l’application de la méthode des moments sur les résultats des deux derniers suivis. 

Par conséquent, bien que la caractérisation des différences entre résultats obtenus à l’aide de CXTFIT et de la 

méthode des moments aurait pu se montrer intéressante (Pang et al., 2003), le fait que cette dernière ne puisse 

être mise en place que pour les deux premières campagnes ne présente finalement que peu d’intérêt. Les bilans 

de masse sur le profil 0–160 cm ont de ce fait été calculés pour chaque échantillonnage uniquement selon la 

méthode des moments d’ordre 0 (µ0, Équation 4-10), tandis que la profondeur moyenne du soluté, l’étalement 

du profil de concentration et les dispersivités associées sont uniquement étudiés au travers du calage des 

paramètres v et D via CXTFIT (§ 4.1.6.1.A). Ce programme permet en effet de définir la quantité initiale 

d’ions bromures à t0, cette dernière pouvant être appliquée à notre cas d’apport (50 g.m-2 sur 0-28 cm). La 

description de la dynamique des ions bromures a été effectuée selon un écoulement permanent et au travers du 

calage des paramètres v et D par l’équation classique de convection-dispersion (CDE) à partir des données 

expérimentales. Des simulations du transport des ions bromures pourront ainsi être effectuées même si 

l’information sur le profil 0–160 cm n’est plus que partielle. 

Les résultats des calages effectués à l’aide de CXTFIT pour chaque campagne de suivi en considérant un 

apport de 50 g.m-2 et un transport selon le modèle CDE basé sur un écoulement permanent sont représentés 

sur la Figure I et dans le Tableau I en Annexe 4.H. Nous remarquons l’absence de données pour certains 

prélèvements dont les paramètres n’ont pu être calés. En effet, les profils de teneurs en Br- modélisés à l’aide 

de CXTFIT à partir du modèle convectif-dispersif (CDE) sont basés sur un apport de 50 g.m-2 et présentent 

une distribution qui suit une loi normale. L’allure gaussienne de la courbe obtenue peut donc être très éloignée 

de celle constatée expérimentalement rendant par conséquent peu précise l’optimisation par méthode inverse 

du paramètre qui caractérise la vitesse moyenne de l’eau dans les pores (v) ou plus fréquemment de celui qui 

définit le coefficient de dispersion [D]. En définitive, les prélèvements pour lesquels les paramètres ne peuvent 

être calés à travers l’obtention d’erreur type du même ordre de grandeur que la valeur optimisée et/ou qui 
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présente un mauvais coefficient de détermination (R2 < 0.6), synonyme d’une régression médiocre entre 

données observées et prédites, n’ont pas été considérés pour l’exploitation des résultats avec CXTFIT.

Étude des bilans de masse moyens et tests statistiques associés 

4.2.3.4.A Bilans de masse et profils de concentration retrouvés lors des suivis 

Les études des bilans de masse et des profils de concentration retrouvés pour chaque campagne ont été réalisées 

en utilisant les données dites « brutes » prenant donc en considération l’ensemble des échantillons ou celles 

dites « modifiées » qui tiennent compte de la suppression des prélèvements pour lesquels le calage des 

paramètres v et D par méthode inverse à l’aide de CXTFIT est impossible ou insatisfaisant (R2 < 0.6, cf. § 

4.2.3.3). Par conséquent, l’ensemble des bilans de masse obtenus pour chaque campagne d’échantillonnage et 

les moyennes « brutes » et « modifiées » à partir de CXTFIT (appelées « Moyenne CXTFIT ») calculées selon 

l’outil considéré sont représentés sur les Figures I, II et dans le Tableau I en Annexe 4.I, tandis que les profils 

de concentration correspondant peuvent être consultés en Annexe 4.E. 

Dans un premier temps, nous constatons que, associés à leurs écarts-types respectifs, les bilans de masse 

moyens prenant en compte la totalité des échantillonnages effectués pour C1 [C] et C2 (C + T) comprennent 

non seulement la dose ciblée pour l’apport (50 g.m-2, Figure 4.8) mais également celles estimées après 

l’exploitation des résultats des tests effectués au cours de l’apport (« TEST_A »). Nous remarquons néanmoins 

qu’après suppression des échantillonnages dont les profils ne peuvent être convenablement simulés à l’aide de 

CXTFIT (i) les bilans de masse moyens se rapprochent globalement de l’objectif d’apport de 50 g.m-2

initialement ciblé avec des erreurs relatives qui deviennent inférieures à 11 % (sauf C1 TEMOIN) ; (ii) les 

écarts-types et CV associés aux bilans de masse moyens sont généralement inférieurs à ceux obtenus avec les 

données « brutes » ; (iii) l’allure des profils de concentration en ions bromures des parcelles DVB (C1) et 

TEMOIN (C2) se rapproche considérablement des deux autres, notamment à proximité du pic où les quantités 

moyennes de bromures augmentent de façon non négligeable (Figure 4.9), bien que les écarts-types associés 

restent considérables (Figure III en Annexe 4.I). 

Par conséquent, et vu que les quantités d’ions bromures lixiviées sous la dernière tranche de sol analysable 

(150–160 cm) semblent être négligeable à la date de la mise en place de C2 (Figure 4.9), ces résultats semblent 

indiquer que les solutés ont été apportés à hauteur de la dose ciblée au départ. Un avantage supplémentaire que 

présente l’utilisation de CXTFIT, en plus de l’étude des profondeurs moyennes du soluté, des étalements du 

profil et des dispersivités associées à chaque campagne (§ 4.2.3.5), concerne par conséquent la mise à l’écart

des échantillonnages dont la description ne peut pas être convenablement assurée par le modèle convectif-

dispersif. De ce fait, et comme cela sera vérifié au § 4.2.5.1, les modélisations effectuées via HYDRUS-1D à 

l’aide du modèle CDE devraient présenter de meilleurs coefficients d’efficience lorsque les données modifiées 

selon les résultats obtenus à l’aide de CXTFIT sont prises en compte. 
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Figure 4.8 : Bilans de masse bruts et modifiés retrouvés pour chacune des 
parcelles étudiées lors de la mise en place des quatre campagnes de suivi.

L’absence de barres hachurées signifie que tous les échantillonnages ont été pris en 
compte dans le cadre des modélisations effectuées à l’aide de CXTFIT.
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La mise en place de la troisième campagne de suivi de la dynamique du traceur sur les parcelles en sol nu 

permet de constater que des quantités considérables d’ions bromures ont été lixiviées au-delà de 160 cm de 

profondeur (Figure 4.9). En effet, si l’étude des bilans de masse obtenus pour les deux premières campagnes a 

permis de conclure à un apport voisin de 50 g.m-2, nous remarquons que seule une minorité des prélèvements 

effectués lors de C3 présentent des quantités d’ions Br- supérieures à cette dose sur 0-160 cm (Figure I en 

Annexe 4.I). Nous observons finalement qu’approximativement 10 g.m-2 semblent en moyenne avoir été 

lixiviés sous 160 cm au 01/08/2014 (Tableau I en Annexe 4.I) et donc pour une infiltration nette d‘eau cumulée 

légèrement inférieure à 150 mm depuis C2 et 300 mm depuis le labour du 22/02/2013 (Tableau 4.1 et Tableau 

4.5). De plus, le nombre de prélèvements non considérés à partir des résultats des modélisations effectuées à

l’aide de CXTFIT est généralement inférieur à celui des campagnes précédentes (sauf DVB) aboutissant à de 

faibles différences en termes de profils de concentration, bilans de masse moyens et écarts-types associés, ces 

derniers étant comparables à ceux constatés sur les moyennes « brutes » (Figure 4.8 et Figure 4.9).

Enfin, la quatrième campagne de suivi (21/01/2015) permet de constater que, dans la continuité des 

observations effectuées pour C3, tous les bilans de masse de chaque prélèvement individuel sont inférieurs à 

50 g.m-2 (Figure I et Tableau I en Annexe 4.I). Nous remarquons que les quantités moyennes d’ions bromures 

retrouvées sur 0–160 cm pour les parcelles DVB et TEMOIN sont quasiment divisées par deux par rapport à 

C3, suite à l’infiltration nette supplémentaire de près de 150 mm d’eau dans le sol depuis le 01/08/2014 (Figure 

4.8 et Tableau 4.5). Néanmoins, la parcelle BOUE présente un bilan de masse moyen proche de celui calculé 

pour C3, notamment au vu des quantités importantes de bromure retrouvées entre 50 et 120 cm pour les 

prélèvements effectués avec le carottier [C]. Ces dernières sont d’ailleurs souvent supérieures ou équivalentes 

à celles retrouvées pour C3, des bilans de masse plus élevés étant en effet constatés sur 0-160 cm pour cinq des 

huit prélèvements effectués sur cette parcelle (Figure 4.9 et Tableau I en Annexe 4.I). 
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Figure 4.9 : Profils de teneurs en bromure obtenus selon la profondeur pour chacune des campagnes de suivi mises en place.
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L’absence de profils de concentration pour C3 TEMOIN et C4 signifie que l’ensemble des échantillonnages individuels ont convenablement été modélisés à l’aide de CXTFIT.
Pour assurer une bonne visibilité et permettre une comparaison aisée des résultats obtenus sur chaque parcelle, les écarts-types associés à chaque teneur en ions bromures ne 

figurent pas sur les courbes présentées ci-dessus mais peuvent être consultés sur la Figure III en Annexe 4.I.
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Ces résultats semblent finalement assez étonnants car l’infiltration nette d’eau conséquente constatée entre C3

et C4 a engendré une lixiviation important des solutés sur les deux autres parcelles avec des teneurs en bromures 

inférieures à 1 g.m-2 jusqu’à 100–110 cm (Annexe 4.E). De plus, les bilans de masse calculés à partir des trois 

échantillonnages effectués uniquement à la tarière sont très proches pour les trois parcelles et semblables à 

ceux du carottier pour le DVB et le TEMOIN (Annexe 4.E et Figure II en Annexe 4.I) et sont donc également 

en contradiction avec ceux obtenus avec le carottier sur la BOUE. 

4.2.3.4.B Résultats des tests statistiques associés aux bilans de masse 

En parallèle aux études effectuées ci-dessus, des tests statistiques ont été réalisés pour mettre en évidence 

d’éventuelles différences entre les quantités moyennes de bromure retrouvées sur 0–160 cm selon (i) la prise 

en compte de l’ensemble des résultats des onze échantillonnages ou de ceux modifiés à partir des résultats des 

modélisations réalisées à l’aide de CXTFIT ; (ii) le type d’outil utilisé pour le prélèvement ; (iii) la parcelle 

étudiée (Tableau II en Annexe 4.I). 

Les ANOVA mises en place au seuil de significativité de 0.05 pour les données obtenues avec chaque outil (C 

et T) et celles constatés avec la prise en compte de l’ensemble des données (C+T) permettent tout d’abord de 

caractériser l’absence de différence significative entre bilans de masse moyens bruts et modifiés. Ces résultats 

semblent plutôt logiques au vu des écarts-types souvent conséquents associés aux bilans de masse moyens 

« bruts » (19 < CV < 42 %) et qui recouvrent constamment la moyenne de ceux « modifiés » pour une même 

parcelle, et réciproquement (Figure 4.8).

De même, aucun effet significatif de l’outil de prélèvement n’est mis en évidence au seuil de 5 %, bien que la 

valeur-p soit comprise entre 0.05 et 0.1 pour les comparaisons des résultats obtenus avec le carottier et la tarière 

dans le cas de (i) C3 pour la parcelle DVB (données CXTFIT) ; (ii) C4 pour la parcelle BOUE. 

Enfin, les ANOVA réalisées sur les bilans de masse moyens établis pour chaque campagne permettent la mise 

en évidence de différences entre parcelles pour C2, avec des quantités totales d’ions bromures significativement 

inférieures retrouvées sur 0–160 cm pour la parcelle TEMOIN par rapport aux parcelles amendées d’après un 

test post-hoc de Bonferroni (p < 0.01). Ces différences statistiques sont majoritairement influencées par les 

résultats obtenus avec la tarière (T) (Tableau II en Annexe 4.I), la suppression de ces dernières dans le cas de 

moyennes CXTFIT ayant pour conséquence l’absence d’effet traitement, en prenant en compte les bilans de 

masse modifiés. De plus, un effet significatif (p < 0.05) est également visible pour C4, avec un bilan de masse 

moyen statistiquement supérieur pour la parcelle BOUE par rapport aux deux autres. Celui-ci est attribué aux 

prélèvements effectués avec le carottier dont les résultats diffèrent (i) statistiquement de ceux du DVB et du 

TEMOIN (p < 0.01, cf. Tableau II en Annexe 4.I) ; (ii) des échantillonnages avec la tarière sur la BOUE 

(Annexe 4.E et Figure II en Annexe 4.I), étant de ce fait à l’origine d’un effet outil proche d’être statistiquement 

souligné (0.05< p < 0.1). 
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En définitive, hormis dans le cas de C4 sur la parcelle BOUE, l’étude des bilans de masse retrouvés lors de 

chacune des quatre campagnes de suivi reste en accord avec les conclusions des tests effectués dans le cadre 

de l’apport du bromure (« TEST-A » et « TEST-H ») et permet par conséquent de conclure que des quantités 

d‘ions Br- relativement similaires ont été épandues sur chacune des trois parcelles en sol nu et que ces dernières 

sont finalement proches de la dose de 50 g.m-2 initialement ciblée. 

Résultats des modélisations effectuées à l’aide de CXTFIT : études de la 

profondeur du soluté, de l’étalement du profil et de la dispersivité 

4.2.3.5.A Profondeur moyenne des ions bromures 

Dans un premier temps, nous remarquons que la profondeur moyenne où sont situés les ions bromures 

augmente logiquement avec la pluviométrie cumulée et plus particulièrement avec l’infiltration nette cumulée 

constatée depuis l’apport. De ce fait, nous observons qu’entre C1 et C2, les ions ont été lixiviés sur 20 cm en 

moyenne pour une infiltration nette d’approximativement 90 mm depuis C1, alors qu’entre C2-C3 et C3-C4 une 

infiltration nette cumulée proche de 150 mm engendre une lixiviation supplémentaire comprise entre 40 et 55 

cm selon les parcelles (Figure 4.10-A, Figure II en Annexe 4.H et Tableau 4.5). De plus, les coefficients de 

variation associés aux profondeurs moyennes du soluté sont généralement comparables pour les quatre 

campagnes et compris entre 11 (C2 BOUE) et 26 % (C1 TEMOIN) pour l’ensemble des échantillonnages 

effectués (C+T, Tableau I en Annexe 4.H). 

Toutefois, les profondeurs moyennes du bromure constatées après la mise en place de la première campagne 

sont comprises entre 47 et 56 cm selon la parcelle et semblent quelque peu élevées au vu de l’infiltration nette 

cumulée de moins de 60 mm observée sur la période (Figure 4.10-A et Tableau 4.5). Il faut cependant rappeler 

que les bromures ont été apportés le 18/02/2013 et incorporés dans l’horizon de surface par le labour mis en 

place le 22/02/2013. La quantité épandue (50 g.m-2) est de ce fait initialement considérée comme équitablement 

répartie sur 0–28 cm et une distance moyenne de 14 cm est donc estimée comme étant déjà parcourue à t0. Par 

conséquent, des distances moyennes comprises entre 33 et 42 cm ont semble-t-il été parcourues par les ions 

bromures entre la date de mise en place du labour et celle de C1. Ceci représente une distance (i) supérieure à 

celle constatée entre C1-C2 pour une infiltration nette cumulée inférieure ; (ii) parfois proches des distances 

observées entre C2-C3 et C3-C4, alors que l’infiltration nette cumulée est 2.5 fois supérieure pour ces dernières. 

Plusieurs hypothèses pourraient cependant expliquer ces constatations avec (i) l’influence plus marquée des 

38 épisodes pluvieux inférieurs ou égaux à 10 mm sur la dynamique des ions bromures (Tableau 4.5), ces 

derniers étant principalement situés dans les deux premiers horizons du sol entre t0 et C1 ; (ii) une évaporation 

réelle (Es) surestimée entre février et juin 2013 aboutissant à une sous-estimation de l’infiltration nette cumulée 

calculée sur la période ; (iii) la présence de quantités d’ions bromures plus importantes à proximité du fond du 

labour par rapport à la surface suite au labour. En effet, comme une lame d’eau de seulement 4 mm a été 

apportée le 18/02/2013, il est probable que la majorité des ions bromures soit encore située dans les dix 
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Figure 4.10 : Profondeurs moyennes des ions bromures retrouvées pour chaque campagne de suivi en fonction de l’infiltration nette cumulée.

BA

premiers cm du sol quatre jours plus tard sachant qu’aucune pluie n’a été constatée durant cet intervalle de 

temps. Le retournement de l’horizon de surface engendré par le labour a ainsi pu induire la présence de 

quantités d’ions bromures plus importantes à proximité du fond du labour.

Aucun effet significatif de l’outil de prélèvement et donc de la taille de l’échantillon prélevé n’est mis en 

évidence au travers des analyses de variance effectuées sur les profondeurs moyennes du soluté selon que les 

prélèvements aient été effectués avec le carottier (2.6 cm2) ou intégralement à la tarière (17.4 cm2, p > 0.05 cf. 

Tableau II en Annexe 4.H). Nous pouvons néanmoins remarquer que les profondeurs moyennes des ions 

bromures constatées suite aux échantillonnages réalisés à la tarière sur le profil 0–160 cm sont constamment 

inférieures à celles établies avec le carottier (cf. Figure 4.10-B, sauf cas particulier de la BOUE pour C4 discuté 

ci-dessous), bien que les écarts-types associés à ces dernières recouvrent généralement les premières et 

inversement (Figure II en Annexe 4.H). 

L’absence d’effet traitement sur les profondeurs moyennes du soluté est également observée pour les trois 

premières campagnes à partir des ANOVA effectuées pour les résultats des prélèvements avec le carottier [C],

la tarière (T) où en considérant l’ensemble des échantillonnages (C+T) (Tableau II en Annexe 4.H). Cependant, 

des différences statistiques sont constatées pour C4 avec des profondeurs moyennes constatées pour les ions 

sur la parcelle BOUE significativement inférieures à celles des deux autres parcelles (p < 0.01), pour les 

prélèvements effectués avec le carottier. Cependant, ceux réalisés avec la tarière ne présentent aucun effet 

traitement significatif, un effet de l’outil étant par ailleurs quasiment établi statistiquement (0.05 < p < 0.1).

4.2.3.5.B Étalement du profil de concentration en ions bromures 

À partir du calage des paramètres de vitesse moyenne de l’eau dans les pores (v) et du coefficient de dispersion 

[D] à l’aide de CXTFIT pour chaque échantillonnage, l’étalement (variance) du profil de concentration en 

bromures d’un échantillonnage donné peut s’écrire selon l’Équation 4-11 (Govindaraju et Das, 2007) : �X = MÌL Équation 4-11
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Figure 4.11 : Évolution de l’étalement du profil avec la profondeur moyenne des ions 
bromures pour l’ensemble des échantillonnages effectués (C+T).
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avec s2 la variance de la distribution des concentrations en bromures [cm2], D le coefficient de dispersion  

[cm2.j-1] et t le jour de la mise en place de la campagne depuis le travail du sol ayant suivi l’apport.

Nous observons que l’étalement moyen du profil associé à la prise en compte de l’ensemble des 

échantillonnages pouvant être modélisés à l’aide de CXTFIT est relativement similaire et compris entre 260 et 

325 cm2 pour l’ensemble des parcelles lors des deux premières campagnes de suivi. Pour une profondeur

moyenne du soluté supérieure à 100 cm et donc à partir de C3, nous constatons que l’étalement moyen du 

profil, bien qu’encore une fois relativement proche entre parcelles et pour les deux campagnes, augmente de 

plus de 1000 cm2 par rapport à C1 et C2 pour cette fois ci être compris entre 1300 et 2200 cm2 (Figure 4.11 et

Tableau I en Annexe 4.H). Ces augmentations sont corrélées à des écarts-types et coefficients de variation 

généralement supérieurs, ces derniers pouvant dépasser 100 % (131 % pour C4 C+T DVB). 

Au vu des similitudes des étalements des profils de concentration entre parcelles pour une même campagne, 

aucun effet traitement ne peut être mis en évidence au travers des ANOVA effectuées (p > 0.05), quels que 

soient les échantillonnages considérés (C, T ou C+T). De plus, et malgré des étalements moyens généralement 

inférieurs retrouvés pour les profils de concentration effectués à la tarière (sauf C2 DVB, cf. Figure III en 

Annexe 4.H), un effet outil significatif (p < 0.05) est établi uniquement pour C4 sur la parcelle BOUE. 

4.2.3.5.C Étude de l’évolution de la dispersivité 

L’étude de l’évolution des dispersivités selon chaque campagne peut également être mise en place suite aux 

calages des paramètres v et D à l’aide de CXTFIT, à travers la relation suivante (Toride et al., 1995) : 

Ð = Ì̀ Équation 4-12
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Figure 4.12 : Évolution des valeurs de dispersivité moyennes avec la profondeur moyenne des ions bromures, ou 
selon la campagne de prélèvement considéré, pour l’ensemble des échantillonnages effectués (C+T).

A B

Des constatations proches de celles faites à propos des étalements des profils de concentration sont réalisées à 

partir des études effectuées sur les valeurs de dispersivité. Les deux premières campagnes présentent en effet 

des dispersivités moyennes relativement proches, quoique légèrement supérieures pour C1, et comprises entre 

2.4 et 4.1 cm (Tableau I en Annexe 4.H). Celles-ci sont également constamment supérieures pour C3 et C4,

bien que les écarts constatés par rapport aux deux premières campagnes ne soient pas aussi marqués que dans 

le cas des étalements (Figure 4.11 et Figure 4.12-A). Enfin, les coefficients de variation obtenus sont 

relativement variables selon la campagne et la parcelle et compris entre 16 (C3 BOUE) et 117 % (C2 DVB), 

bien que la BOUE présentent des écarts-types plus faibles que ceux des deux autres parcelles (Figure 4.12-B).

De plus, et comme établi pour les deux caractéristiques déjà étudiées ci-dessus à partir des résultats CXTFIT, 

des dispersivités généralement plus faibles sont retrouvées avec les prélèvements mis en place intégralement 

à la tarière (Figures IV et V en Annexe 4.H). Cependant, les écarts-types associés aux valeurs de dispersivité 

constatées pour un outil donné recouvrent une nouvelle fois généralement la moyenne observée avec l’autre 

outil, engendrant ainsi la quasi-absence d’effet statistiquement significatif au travers des ANOVA mises en 

place (p > 0.05, cf. Tableau IV en Annexe 4.H). Comme pour l’étude des variances (Tableau III en 

Annexe 4.H), seuls les résultats de la quatrième campagne sur la parcelle BOUE présentent un effet significatif 

(p < 0.05), avec des dispersivités statistiquement inférieures obtenues avec la tarière par rapport au carottier. 

Un effet traitement est d’ailleurs une nouvelle fois proche d’être établi statistiquement pour ce dernier (0.05 < 

p < 0.1), avec des dispersivités supérieures constatées sur la BOUE par rapport aux deux autres parcelles.

Enfin, le fait que des différences de plusieurs cm puissent être constatées entre chaque campagne nous amènera 

à considérer des valeurs de dispersivités spécifiques à chaque horizon du profil de sol et selon la profondeur 

moyenne où se situe le soluté au jour de la réalisation de la campagne de prélèvement (Figure 4.12-A).

Ces résultats viennent confirmer ceux observés pour les profondeurs moyennes retrouvées pour les ions 

bromures et les étalements moyens du profil de concentration (§ 4.2.3.5.A et § 4.2.3.5.B) avec la présence de 

disparités entre campagnes et des résultats relativement proches entre parcelles et selon le type d’outil 

considéré. En effet, les seules différences marquées sont obtenues pour la dernière campagne (C4) sur la 

parcelle BOUE, où les profondeurs, les étalements et les dispersivités moyennes présentent des effets outil et 
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traitement généralement statistiquement significatifs ou à la limite de l’être. En accord avec les observations 

réalisées lors des études statistiques associées aux bilans de masse (§ 4.2.3.4), celles-ci sont principalement 

attribuées aux profils de concentration établis avec le carottier [C] dont la suppression va être prise en compte 

dans le cadre des modélisations réalisées à l’aide d’HYDRUS-1D (§ 4.2.5.1).

Suivi des concentrations en ions bromures et flux associés retrouvés dans 

l’eau de drainage des six cases lysimétriques 

Comme précisé en partie matériels et méthodes (§ 4.1.3.2), l’apport des ions bromures a été effectué le 

20/02/2013 simultanément sur les six cases lysimétriques à l’aide d’une double rampe d’irrigation (Figure 4.3). 

Suite à cela, le suivi des concentrations en bromure retrouvées en sortie de cases et le calcul des flux associés 

ont été assurés via des prélèvements d’eau de drainage réalisés sur près de 130 dates pour chaque case entre le 

25/02/2013 et le 05/02/2015, soit sur une période d’approximativement deux ans.

Cas particulier de la Case 4 (TEMOIN) 

Comme détaillé au § 2.5.3, cinq sondes TDR Campbell CS605 ont été 

implantées sur le profil de la Case 4 (TEMOIN) le 01/08/2013. La 

manipulation a toutefois engendré un léger un décalage du sol de la 

Case 4 de quelques cm le long du profil instrumenté (Image 4.10) ayant 

pour conséquence la présence d’écoulements préférentiels. En effet, ces 

derniers ont été constatés le temps que l’écartement créé se comble à 

nouveau, soit principalement durant les mois d’août et septembre 2013. 

Nous pouvons notamment citer l’épisode pluvieux de 24 mm cumulés 

les 06 et 07/08/13 et la présence d’eau de drainage uniquement dans le flacon de récupération de la Case 4, ces 

volumes n’ayant logiquement pas été analysé ni pris en compte pour les études des drainages effectuées au 

§ 3.2.3.3. De même, une reprise de drainage anticipée a été observée sur la Case 4 le 07/09/2013, suite aux 21 

mm de pluies observés le jour même tandis que celle des autres cases est constatée quelques jours plus tard. 

Ayant finalement peu d’impact sur les drainages cumulés, au vu de l’absence de drainage durant la majeure 

partie de l’été 2013, nous verrons cependant ci-dessous que ces écoulements préférentiels ont impactés de 

façon non négligeable la dynamique des ions bromures constatée sur la Case 4, limitant de ce fait les 

comparaisons avec celle des autres cases lysimétriques. 

Image 4.10 : Instrumentation de la Case 4 
et profil concerné par le décalage et les 

écoulements préférentiels associés.
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Concentrations retrouvées dans l’eau de drainage 

Nous remarquons tout d‘abord que les premières traces de bromure supérieures à 2 mg.L-1 ont été retrouvées 

suite à la reprise de drainage ayant suivi l’été 2013 et donc pour le premier prélèvement réalisé en septembre 

2013 sur chaque case, soit entre 201 (Case 2-DVB) et 215 (Case 4-TEMOIN) jours après l’apport du 

20/02/2013 (Tableau 4.8). Comme attendu, la Case 4 est donc celle dont le prélèvement a été effectué en 

dernier car les écoulements préférentiels prenant place le long du profil instrumenté ont engendré un déficit en 

eau par rapport aux autres cases. Ce dernier peut être caractérisé au travers d’une différence de stock maximale 

de 13.3 mm établie entre Cases 1 et 4 au cours du mois d’août 2013 (Figure 3.35). De même, nous constatons 

que l’augmentation des concentrations retrouvées dans l’eau de drainage entre septembre et novembre 2013 

(mise en évidence en rouge sur la Figure 4.13), soit pour 100 à 180 mm drainés depuis l’apport, se fait plus 

lentement pour la Case 4 que sur l’ensemble des autres cases (Annexe 4.J). La dynamique des bromures est en 

effet logiquement ralentie sur cette dernière durant les premiers mois de suivi à cause du déficit initial 

concernant le stock d’eau du profil évoqué ci-dessus. Néanmoins, malgré le transport de solutés initialement 

ralenti par les écoulements préférentiels induits par l’étape d’instrumentation (§ 4.2.4.1), une augmentation 

importante des concentrations en bromures est constatée fin 11/2013 (en vert sur la Figure 4.13). Celle-ci a 

pour conséquence un pic de Br- de 267 mg.L-1 retrouvé après un prélèvement effectué le 02/12/2013, soit 

285 jours après l’apport et pour seulement 195.7 mm drainés et donc au minimum 25 jours plus tôt et pour 

20 mm drainés en moins que les autres cases (Figure 4.13 et Tableau 4.9). Il semble donc que les manipulations 

liées à l’instrumentation aient perturbé la dynamique des ions bromures observée sur la Case 4, entravant par 

conséquent les comparaisons avec celles des autres cases lysimétriques. 

Les concentrations correspondant au pic d’ions bromures sur les cinq autres cases sont comprises entre 272 

(Case 5-DVB) et 358 mg.L-1 (Case 3-BOUE) et constatées pour des prélèvements effectués entre le 27/12 et 

le 29/12/2013 soit 310 à 312 jours après l’apport et pour une infiltration nette cumulée comprise entre 157.2 

et 172.2 mm depuis le 20/02/2013 (Tableau 4.9). Celles-ci correspondent aux différences de drainage inter-

cases les plus marquées, avec des drainages compris entre 216.1 (Case 5) et 240.6 mm (Case 3), soit des écarts 

de respectivement -24.8 (71.3 mm) et -16.3 % (46.8 mm) par rapport à la capacité de rétention en eau définie 

sur la Case 1 (TEMOIN) à l’aide d’une sonde à neutrons en 2001 (287.4 mm). La cohérence de cette dernière 

a, pour rappel, été confirmée par les études sur les données de teneurs en eau fournies par les sondes TDR 

implantées sur les Cases 1 et 4 (Figure 3.34). Nous pouvons donc conclure à la présence probable d’un transport 

préférentiel des ions bromures accélérant leur dynamique sur l’ensemble des cases. 

De nombreux auteurs ont montré qu’une perturbation du régime hydrique induite par la mise en place de drains 

agricoles au champ (Haws et al., 2005 ; Köhne et al., 2006) ou de cases lysimétriques (Prasuhn et al., 2015 ;

Schmidt et Lin, 2007) favorisaient la présence de mouvements préférentiels des ions bromures. Ainsi, selon 

Kung et al. (2000), plus un profil de sol est humide, plus importante est l’influence des écoulements 

préférentiels de l’eau dans la macroporosité sur le transport des contaminants.
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Figure 4.13 : Profils de concentration en bromures retrouvés dans l’eau de drainage de chaque case en fonction du temps et du drainage cumulé observé.
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Tableau 4.9 : Date, pluviométrie, drainage cumulé et concentration correspondant 
au pic d’ions bromures retrouvés dans l’eau de drainage des cases lysimétriques.

Tableau 4.8 : Date, pluviométrie, drainage cumulé et concentration correspondant à la quantification des 
premières traces en ions bromures retrouvées dans l’eau de drainage des cases lysimétriques.
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Tableau 4.10 : Données de drainage cumulés (depuis l’apport et le pic) et concentrations en ions bromures 
retrouvées dans l’eau de drainage de chaque case lysimétrique à la date correspondant au dernier échantillonnage.

La rupture de capillarité engendrée par le retour à pression atmosphérique en fond de case et l’état hydrique 

voisin de la saturation dès 40 cm qui en résulte (§ 3.2.3.1) semble entraîner la présence d’un transport 

préférentiel des ions bromures. De plus, à la date correspondant au dernier prélèvement d’eau de drainage, soit 

715 jours après l’apport (05/02/2015), la lixiviation des ions bromures est quasiment achevée. En effet, pour 

une infiltration nette cumulée de 440.8 mm depuis l’apport (pluviométrie : 1215.4 mm et Es : 774.6 mm) et 

des drainages cumulés compris entre 493.8 (Case 4) et 556.1 mm (Case 2) les concentrations retrouvées sont 

inférieures à 8.5 mg.L-1 sur les Cases TEMOIN (1 et 4) et à 4.5 mg.L-1 sur celles amendées (2, 3, 5 et 6, cf. 

Tableau 4.10).

Nous remarquons finalement que les concentrations en ions bromures établies à partir des analyses effectuées 

au laboratoire suite aux prélèvements d’eau de drainage des cases sont relativement similaires selon la date 

mais présentent un léger décalage selon la position nord-sud des cases lysimétriques selon les drainages 

cumulés (1-2-3 ; (4)-5-6, cf. Figure 4.3). En effet, sauf dans le cas particulier de la Case 4, une dynamique 

semblable est observée sur l’ensemble des cases en fonction du temps avec des concentrations généralement 

proches bien que semblant souvent légèrement inférieures à une même date de prélèvement après le pic de 

concentrations, pour les cases situées les plus au nord (5 et 6) (Figure 4.13 et Annexe 4.J). Des quantités plus 

faibles en ions bromures semblent avoir été apportées sur ces dernières le 20/02/2013 par la Rampe 2 ayant 

permis la pulvérisation (Figure 4.3), hypothèse qui sera vérifiée avec l’étude des flux cumulés retrouvés pour 

chaque case. En outre, les cases situées le plus au nord (4, 5 et 6) présentent une lixiviation des ions bromures 

qui nécessite des volumes d’eau drainés finalement moins importants d’au minimum 22.5 mm que ceux des 

Cases 1, 2 et 3. Par conséquent, la quasi absence de décalage concernant le transport de bromures selon la date 

associée aux différences de drainage observées selon l’alignement nord-sud (§ 3.2.3.3.B) laisse à penser que 

les cases ont été reconstituées de manière semblable 3 par 3 (1-2-3 et 4-5-6). La méthode de mise en place ou 

les gradients de matière organique et de masse volumique apparente utilisés pour reconstituer chaque horizon 

ont notamment pu légèrement différer engendrant des modifications des propriétés physiques des sols 

remaniés. Celles-ci influencent probablement encore aujourd’hui les dynamiques de contaminants étudiées en 

fonction des drainages cumulés et constatées selon l’alignement des cases lysimétriques. Ayant connaissance 

de cela, nous pouvons alors remarquer que l’ordre des drainages cumulés totaux est similaire selon 

l’alignement vertical des cases, à savoir DVB > BOUE > TEMOIN. Nous pourrions y voir un effet traitement 

avec une quantité d’eau plus importante nécessaire pour lixivier les ions bromures sur le profil des cases 

amendées par des PRO, du fait d’une rétention d’eau accrue en surface. Néanmoins, il faut rappeler que les 

Cases 1 et 4 (TEMOIN) sont toutes deux instrumentées avec des sondes de suivi de la dynamique hydrique. 

De ce fait, les manipulations associées à leur implantation ont pu engendrer des modifications de propriétés 

hydriques sur l’ensemble du profil notamment à l’origine d’écoulements préférentiels plus marqués.
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Nous constatons enfin que plus de 100 jours supplémentaires, mais surtout des volumes d’eau drainés 

supérieurs de 59.1 (Case 6) à 102.4 mm (Case 4) à ceux constatés au pic de concentration ont été nécessaires 

pour lixivier les quantités d’ions retrouvées après le pic (Tableau 4.10). Malgré l’allure gaussienne des profils 

de concentration établis en fonction du drainage, ces derniers présentent une légère trainée après le pic et 

notamment lorsque les concentrations retrouvées dans l’eau de drainage deviennent inférieures à 100 mg.L-1

(Figure 4.13). Plus visibles sur les Cases TEMOIN (1-4) et DVB (2-5), ces trainées peuvent notamment être 

expliquées par les nombreux trajets empruntés par les bromures le long du profil et les différences de vitesses 

engendrées par le fait que la récupération d’eau de drainage se fait depuis le centre de la case, à travers 

l’inclinaison progressive de la paroi constituant son fond.

Étude des flux retrouvés pour chaque case lysimétrique 

Comme attendu suite aux études relatives aux profils de concentration (§ 4.2.4.2), les flux cumulés constatés 

pour les cases amendées situées les plus au nord sont supérieurs à ceux des autres cases concernées par le 

même traitement pour des drainages cumulés allant jusqu’à environ 250 mm. Corrélés aux concentrations en 

bromures, et donc aux flux généralement plus importants retrouvés à une même date de prélèvement, 

notamment après la sortie du pic (Figure I en Annexe 4.K), les flux cumulés des Cases 2 et 3 deviennent 

finalement supérieurs à ceux des Cases 5 et 6 au-delà de 250 mm drainés (Figure 4.14). Le fait que des quantités 

supérieures d’ions bromures aient été apportées sur les Cases 1, 2 et 3 par la Rampe d’irrigation numéro 1

(Figure 4.3) semble confirmé, principalement au travers des flux cumulés totaux retrouvés 715 jours après 

l’apport. En effet ces derniers présentent des quantités d’ions bromures de respectivement 44.6, 39.6 et 

41.5 g.m-2 pour les Cases 1, 2 et 3, soit au minimum 4 g.m-2 de plus en comparaison des Cases 4, 5 et 6 

concernées par un apport avec la Rampe 2 (Tableau 4.11). De plus, bien que n’ayant pu être précisément 

évaluées au travers des tests mis en place durant l’apport (Annexe 4.D), nous constatons que les quantités 

d’ions bromures pulvérisées le 20/02/2013 semblent relativement voisines sur les Cases 4, 5 et 6 avec des 

écarts inférieurs à 1.2 g.m-2 sur les flux cumulés totaux retrouvés au 05/02/2013 (Tableau 4.11 et Figure II en 

Annexe 4.K). En plus d’être plus élevées, celles apportées sur les trois autres cases par la Rampe 1 présentent 

des différences plus importantes qui peuvent aller jusque 5 g.m-2 entre la Case 1 (TEMOIN) et 2 (DVB). 

Finalement, en se basant sur une dose épandue à hauteur de 50 g.m-2 le 20/02/2013, les flux cumulés calculés 

au 05/02/2013 indiquent qu’entre 68.7 (Case 4 – TEMOIN) et 89.3 % (Case 1 – TEMOIN) des bromures 

apportés ont été retrouvés dans l’eau de drainage des cases au cours de l’étude. De plus, au vu des 

concentrations inférieures à 8.5 mg.L-1 (Tableau 4.10) et de l’allure des profils de concentration (Figure 4.13)

constatés en date du dernier prélèvement effectué, nous pouvons conclure que les augmentations des flux 

cumulés à partir des résultats obtenus pour des échantillonnages effectués après cette date seront 

vraisemblablement très faibles. Par conséquent, les quantités totales de bromures retrouvés comprises entre 

34.4 et 44.6 g.m-2 et leurs erreurs relatives associées de respectivement -31.3 et -10.7 % par rapport à la dose 

initialement ciblée de 50 g.m-2 pourraient finalement indiquer que l’apport n’a pas été effectué à hauteur de 
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l’objectif ciblé. Vu que les concentrations moyennes retrouvées dans l’eau au cours de l’apport sont 

relativement proches de celles visées (Annexe 4.D), cela signifierait plus précisément que les lames d’eau 

apportées sur chaque case sont notablement moins élevées que 3.8 L.m-2. Enfin, et comme nous le verrons 

avec les résultats des modélisations effectuées à l’aide d’HYDRUS-1D, l’hétérogénéité locale du milieu mise 

en évidence au travers d’un transport préférentiel nous amènera au choix d’un modèle considérant une double-

porosité pour la description du transport de solutés sur les cases lysimétriques (§ 4.1.6.1.B).

Modélisation de la dynamique des ions bromures à l’aide d’HYDRUS-1D 

Après avoir caractérisé expérimentalement la dynamique des ions bromures sur les parcelles et les cases 

lysimétriques, la simulation de leur transport a été effectuée via HYDRUS-1D dans la continuité des travaux 

concernant l’hydrodynamique (Chapitre 3). À l’aide des équations de transport décrites au § 4.1.6.1, différents 

scénarios d’optimisation ont été établis dans l’objectif d’obtenir une simulation qui permette la description 

fidèle des profils de teneurs en ions bromures établis sur les parcelles et des concentrations et des flux de 

solutés obtenus en sortie des six cases lysimétriques. 

Cas des différentes campagnes de prélèvements réalisées sur les parcelles 

4.2.5.1.A Caractéristiques initiales du modèle de transport propre à chaque parcelle 

Les études réalisées à l’aide d’HYDRUS-1D sur les parcelles en sol nu prennent naturellement en compte les 

résultats associés aux optimisations effectuées à l’aide de CXTFIT (§ 4.2.3.5). Ces derniers mettent en 

évidence le fait que les paramètres v et D d’une grande majorité de prélèvement peuvent être calés à partir du 

modèle convectif dispersif classique (CDE, Équation 4-1) (Tableau I en Annexe 4.H) qui sera par conséquent 

également utilisé dans HYDRUS-1D. De ce fait, les résultats des modélisations vont tout d’abord être 

comparés aux données expérimentales brutes prenant en compte l’ensemble des échantillonnages effectués 

pour chaque campagne. De plus, les paramètres hydrodynamiques considérés pour chaque parcelle sont 

logiquement ceux optimisés par méthode inverse dans le chapitre précédent (Tableau 3.23). Les masses 

volumiques apparentes prises en compte pour l’étude sont quant à elle basées sur une même moyenne générale 

par matériau pour les trois parcelles, suite aux conclusions obtenues précédemment (Tableau 3.10).

En outre, le coefficient de diffusion moléculaire des ions bromures dans l’eau pure (D0, cf. Équation 4-2) est 

fixé à 1.584 cm².j-1 alors que le facteur de tortuosité dans la phase liquide (t) est calculé selon l’Équation 4-4

donné par Moldrup et al. (1997), cette dernière étant considérée comme plus performante pour une grande 

variété texturale de sol. Enfin, le jour du début de la période de modélisation (22/02/2013) correspond à la 

mise en place du labour avec une charrue à versoir tractée et donc au retournement de la surface de mélange 

et l’incorporation des quantités de bromure apportées le 18/02/2013 sur la couche 0-28 cm. 
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Figure 4.14 : Flux d’ions bromures cumulés retrouvés dans l’eau de drainage de chaque case en fonction du temps et du drainage cumulé observé.
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Tableau 4.11 : Flux maximums journaliers et flux cumulés totaux retrouvés pour chaque case.

L’erreur relative est calculée par rapport à la dose d’apport de 50 g.m-2 initialement ciblée.
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Tableau 4.12 : Dispersivités obtenues après les optimisations effectuées à l’aide de CXTFIT [A] et HYDRUS-1D [B].

A B

Par conséquent, les quantités initiales en ions bromures, fixées à la dose initialement ciblée (50 g.m-2) au vu 

des bilans de masse retrouvés sur chaque parcelle lors des deux premières campagnes, sont considérées comme 

étant équitablement réparties dans l’horizon labouré. La même quantité est ainsi attribuée à chaque nœud qui 

compose le maillage de l’horizon LAca, discrétisé tous les cm comme l’ensemble du profil de sol. Cette 

dernière est calculée selon la teneur en eau observée sur 0-28 cm le 22/02/2013 et qui diffère pour chacune des 

parcelles étudiées (Tableau I en Annexe 4.L). 

Finalement l’unique paramètre calé par la procédure de modélisation directe du transport des ions bromures 

sur les parcelles est la dispersivité (l), dont une valeur doit nécessairement être attribuée à chaque matériau 

composant le profil de sol. 

4.2.5.1.B Description des scénarios d’optimisation et résultats associés 

Dans un premier temps, trois scénarios qui se concentrent uniquement sur l’optimisation des valeurs de 

dispersivités propres à chaque parcelle sont mis en place. En l’absence d’effet des apports de PRO mis en 

évidence au travers des tests statistiques effectués sur les dispersivités constatées à l’aide de CXTFIT pour une 

même campagne (§ 4.2.3.5.C), le premier scénario (S1) considère une valeur unique sur l’ensemble des 

parcelles. Cette dernière est fixée à 5.0 cm i.e. à la moyenne générale de celles retrouvées après optimisation 

de l’ensemble des prélèvements individuels à l’aide de CXTFIT. Le second (S2) prend en compte une valeur 

de dispersivité identique pour l’ensemble des matériaux d’une même parcelle, celle-ci étant égale à la moyenne 

obtenue pour l’ensemble des échantillonnages des quatre campagnes, soit respectivement 5.2, 5.0 et 4.7 cm 

pour la BOUE, le DVB et le TEMOIN. Le troisième scénario (S3) se base quant à lui sur les dispersivités 

retrouvées selon les distances moyennes parcourues à la date de mise en place de chaque campagne (Figure 

4.12-A), celles-ci étant reportées dans le Tableau 4.12-A pour chaque parcelle. Le choix est fait de ne pas 

différencier les valeurs de dispersivités de deux matériaux appartenant au même horizon. 

Finalement l’étude des résultats obtenus avec les trois scénarios nous permet de constater que les coefficients 

d’efficience associés à chaque campagne sont constamment supérieurs à 0.63 (sauf C1 DVB, cf. Tableau 4.13). 

Nous remarquons que les profils simulés sont très souvent compris dans les écarts-types associés aux données 

expérimentales, sauf dans certains cas pour les couches situées aux limites du profil étudié (0-30 ; 130–160 cm, 
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Tableau 4.13 : Coefficients d’efficience relatifs à chaque scénario d’optimisation réalisé à l’aide d’HYDRUS-1D.

Les coefficients d’efficience calculés en prenant en compte les résultats des échantillonnages réalisés 
uniquement à la tarière sont mis en gras (cas particulier de C4 pour la parcelle BOUE).

cf. Annexe 4.M). Néanmoins, une majorité de campagnes présente des coefficients d’efficience plus proches 

de 1 entre profils expérimentaux et simulés avec le scénario 3 (Tableau 4.13) qui, pour rappel, considère des 

dispersivités différentes pour chaque horizon en fonction de la distance moyenne parcourue par les ions lors 

de la mise en place de la campagne (Tableau 4.12-A). De plus, soulignées par l’étude des bilans de masse 

calculés après la quatrième campagne, les quantités élevées de bromures retrouvées entre 50 et 120 cm avec 

les échantillonnages effectués à l’aide du carottier sur la parcelle BOUE ne peuvent être convenablement 

modélisées en prenant en compte l’ensemble des prélèvements pour cette campagne. Les coefficients 

d’efficience sont en effet bien supérieurs lorsque les échantillonnages effectués à la tarière sont les seuls 

considérés, ces derniers étant nettement plus proches des données observées sur les autres parcelles, tandis que 

ceux mis en place avec le carottier étaient à l’origine d’un effet traitement statistiquement significatif d’après 

les études effectuées sur les bilans de masse (§ 4.2.3.4).

Enfin, malgré l’obtention de coefficients d’efficience généralement satisfaisants, nous observons que la 

dynamique expérimentale observée pour la première campagne est la moins bien reproduite par le modèle, et 

plus particulièrement sur les parcelles DVB et TEMOIN où les valeurs de E ne dépassent jamais 

respectivement 0.15 et 0.66. Il apparaît effectivement que les quantités d’ions bromures simulées surestiment 

celles retrouvées expérimentalement sur 0–50 cm et les sous-estiment sur 50–100 cm, ce qui a notamment pour 

conséquence un pic expérimental situé dans la tranche de 10 cm sous-jacente à celle modélisée, malgré les 

écarts-types relativement élevés qui y sont associés (Annexe 4.M). Ces constatations sont également visibles 

sur les résultats de C2 et C3, bien que ces dernières semblent finalement de plus en plus masquées par la 

dispersion des ions dans le sol au cours du temps. Ces observations nous amènent par conséquent à envisager 
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le fait qu’à t0, les ions bromures ne sont en réalité pas équitablement répartis sur 0–28 cm, et donc en moyenne 

à 14 cm, mais majoritairement situés dans les profondeurs qui composent le second matériau (M2p, 15–28 cm). 

Ces conclusions rejoignent celles effectuées après l’étude des profondeurs moyennes des ions bromures à la 

date de C1 à partir des résultats des modélisations CXTFIT (§ 4.2.3.5), et la mise en évidence d’une distance 

moyenne parcourue trop élevée au vu de l’infiltration nette cumulée de moins de 60 mm constatée sur la 

période et par rapport à celles observées lors des autres campagnes (Figure 4.10 et Tableau 4.5).

Trois nouveaux scénarios d’optimisation ont par conséquent été établis avec les dispersivités prises en compte 

dans le scénario S3 (Tableau 4.12-A). Ces derniers se basent sur le fait qu’après la mise en place du labour, et 

donc le retournement du sol à l’aide d’une charrue à versoir tractée le 22/02/2013, les quantités d’ions bromures 

situées dans le premier matériau sont négligeables et par conséquent exclusivement contenues (i) dans la 

seconde moitié de l’horizon de surface et donc le second matériau M2p (S4) ; (ii) dans les dix derniers cm de 

l’horizon de surface (S5) ; (iii) dans les cinq derniers cm de l’horizon de surface (S6). Ces postulats sont jugés 

cohérents par le fait que les ions ont été apportés dans seulement 4 mm d’eau le 18/02/2013 (entre 5.04 et 

4.72 mm selon les estimations, cf. Annexe 4.B) alors qu’une pluviométrie cumulée de seulement 1.0 mm et 

une évaporation réelle (Es) d’environ 5.4 mm ont été constatées durant la semaine précédant l’apport. De ce 

fait, au moment de la mise en place du labour et en l’absence de pluies supplémentaires sur la période du 18/02 

au 22/02/2013, il est probable que la très grande majorité des solutés soit encore contenue dans le premier 

matériau M1p, et plus précisément dans les 5, 10 ou 15 premiers cm de sol. Ces différences marquées entre les 

teneurs en ions dans les deux matériaux de l’horizon labouré pourraient également justifier les écarts constatés 

lors de la mise en place du « TEST_H » (Tableau 4.4 et Annexe 4.B) et des quantités retrouvées sur 0-28 cm 

comprises entre 0.7 et 151.3 g.m-2 et à l’origine d’une dispersion très élevée autour de la moyenne (93 < CV < 

125 %). Nous constatons que les coefficients d’efficience obtenus pour les trois parcelles augmentent 

considérablement pour C1 par rapport aux trois premiers scénarios (Tableau 4.13). Ceci est notamment 

expliqué par une distance parcourue par les ions bromures plus proche de celle constatée expérimentalement 

et donc une profondeur du pic simulé dans la même tranche de sol que celle observée à partir des résultats 

d’analyse (40–50 cm, cf. Annexe 4.N). Par conséquent, le postulat selon lequel les ions bromures se trouvent 

quasiment exclusivement dans M2p (15–28 cm) à t0 semble effectivement valide. 

Enfin, bien que les coefficients d’efficience calculés pour la seconde campagne soient également généralement 

plus élevés pour les trois derniers scénarios (sauf BOUE), les valeurs de E présentent finalement peu de 

différences par rapport à S3 à partir de la troisième campagne (sauf C3 DVB). De même, les écarts entre 

dynamiques des ions bromures simulées au travers des scénarios 3 à 6 ont tendance à diminuer au cours du 

temps (Annexe 4.N). Ainsi au fur et à mesure que l’eau s’infiltre, l’augmentation de la dispersion des solutés 

dans le sol masque peu à peu les conséquences de la répartition des ions bromures dans l’horizon labouré à t0. 

Néanmoins, le scénario S5, qui considère la présence initiale du traceur uniquement sur les dix derniers cm de 

l’horizon de surface semble représenter un juste milieu entre (i) une meilleure simulation du transport des 
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solutés lors de la première campagne par rapport à S4 ; (ii) une profondeur du pic généralement plus proche de 

celle constatée expérimentalement que pour S6. 

En définitive, au vu des résultats optimisés avec le scénario S5 et des dispersivités établies à partir de CXTFIT 

(Tableau 4.12-A), un dernier scénario d’optimisation (S7) est mis en place avec pour objectif un calage manuel 

des dispersivités spécifiquement à chaque parcelle et l’obtention de dynamiques simulées toujours plus proches 

des données expérimentales. Pour les dispersivités calées manuellement sur HYDRUS-1D (Tableau 4.12-B), 

nous constatons que les valeurs de E sont constamment supérieures à 0.51 et globalement plus élevées que 

celles observées avec S5 (Tableau 4.13), les dynamiques expérimentales constatées lors de chaque campagne 

étant par conséquent légèrement mieux simulées (Figure 4.15), avec des coefficients d’efficience moyens 

associés compris entre 0.75 (DVB) et 0.89 (BOUE) 

4.2.5.1.C Études complémentaires mises en place 

À partir du scénario d’optimisation S7 établi ci-dessus et permettant l’obtention d’une simulation déjà 

satisfaisante du transport expérimental observé pour chacune des campagnes de suivi mises en place, des 

études supplémentaires ont été effectuées sur les effets (i) du facteur de tortuosité considéré ; (ii) de la prise en 

compte des données expérimentales modifiées à partir des résultats des modélisations effectuées à l’aide de 

CXTFIT ; (iii) des quantités d’ions bromures initialement apportées ; (iv) du renseignement d’une évaporation 

de Penman-Monteith (ET0) en condition limite supérieure du modèle en lieu et place de celle corrigée selon la 

méthode établie par la FAO (Es, cf. Annexe 3.A), sur la qualité des simulations. 

4.2.5.1.C.i Facteur de tortuosité 

Comme recommandé par Šimůnek et al. (2013) la tortuosité donnée par la relation de Moldrup et al. (1997)

(Équation 4-4) est initialement considérée pour les différents scénarios d’optimisation mis en place à l’aide 

d’HYDRUS-1D (§ 4.2.5.1.B). Nous constatons finalement très peu de différence entre dynamiques modélisées 

avec celle établie par Moldrup et al. (1997) ou par Millington et Quirk (1961, Équation 4-3) (S7’, Figure 4.15

et Annexe 4.O). Les coefficients d’efficience obtenus sont en effet quasiment semblables bien que 

généralement légèrement plus élevés avec le facteur de Millington et Quirk (Tableau 4.14) qui sera par 

conséquent sélectionnée pour la suite de l’étude. Enfin, le transport des bromures observé lors de chaque 

campagne est logiquement moins fidèlement reproduit sans l’application d’un facteur de tortuosité (Tableau 

4.14 et Annexe 4.O), preuve de l’importance de la prise en compte de longueurs de trajet variables des 

particules pour une même direction globale d’écoulement.
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Figure 4.15 : Comparaison des dynamiques de transport expérimentales brutes et modifiées (C+T) avec celles simulées pour chaque parcelle au travers de divers scénarios d’optimisation.

Quantité d’ions bromures [g.m-2]

P
ro

fo
n

d
eu

r 
[c

m
]

Quantité d’ions bromures [g.m-2]

P
ro

fo
n

d
eu

r 
[c

m
]

Quantité d’ions bromures [g.m-2]

P
ro

fo
n

d
eu

r 
[c

m
]



CHAPITRE 4 : Étude du transport des ions bromures en sol nu suite à des apports de PRO 

~ 232 ~

Tableau 4.14 : Coefficients d’efficience relatifs aux études complémentaires mises en place à l’aide d’HYDRUS-1D.

Les coefficients d’efficience calculés en prenant en compte les résultats des échantillonnages réalisés 
uniquement à la tarière sont mis en gras (cas particulier de C4 pour la parcelle BOUE).

4.2.5.1.C.ii Données expérimentales modifiées selon les résultats CXTFIT 

Après avoir été comparées aux résultats de l’ensemble des prélèvements réalisés lors des campagnes de suivi, 

les simulations obtenues avec le scénario S7’ sont également confrontées aux données expérimentales 

modifiées à partir des résultats des modélisations effectuées à l’aide de CXTFIT (§ 4.2.3.4 et Annexe 4.P).

Nous observons finalement de faibles différences de coefficients d’efficience (Tableau 4.14), les seules 

augmentations notables étant caractérisées pour C1 DVB et C2 TEMOIN, i.e. les deux campagnes dont les 

bilans de masse moyens se rapprochent le plus de l’objectif d’apport ciblé (50 g.m-2) après suppression des 

échantillonnages ne pouvant être modélisés à l’aide de CXTFIT (Figure 4.8).

Les résultats globalement comparables peuvent finalement être expliqués par le faible nombre 

d’échantillonnages dont le profil de teneur en bromures n’est pas optimisable à l’aide de CXTFIT (Tableau I 

en Annexe 4.H), justifiant une nouvelle fois le choix d’un modèle convectif dispersif classique pour décrire le 

transport des solutés conservatifs sur les parcelles en sol nu. 

4.2.5.1.C.iii Quantité d’ions apportée 

Comme précédemment évoqué, non seulement à partir des tests mis en place durant l’apport (« TEST-A ») puis 

quelques jours après le labour (« TEST-H ») mais également d’après les conclusions établies après l’étude des 

bilans de masse prenant en compte ou non les résultats obtenus à l’aide de CXTFIT, les quantités d’ions 

bromures apportées le 18/02/2013 sont proches de celle initialement ciblée (50 g.m-2). Néanmoins, des 

comparaisons sont effectuées entre les résultats obtenus avec le scénario S7’ et ceux constatées pour des teneurs 
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en ions bromures initiales (à t0) égales (i) aux doses estimées pour chaque parcelle à partir des lames d’eau 

retrouvées dans les bassines et des concentrations entre chaque aller-retour (S7’ « TEST-A, », cf. Tableau 4.3) ;

(ii) à une quantité d’ions bromures supérieure de 10 % à celle ciblée (S7’ 55 g.m-2, cf. Tableau II en 

Annexe 4.L). Finalement, nous remarquons que les dynamiques expérimentales sont globalement mieux 

modélisées avec les doses estimées lors de l’apport (« TEST-A ») pour les parcelles DVB et TEMOIN (Figure 

4.15 et Tableau 4.14). En effet, les coefficients d‘efficience calculés pour les campagnes de suivi 1, 3 (DVB) 

et 2 (TEMOIN) présentent une augmentation considérable tandis que ceux des autres campagnes sont plutôt 

semblables. Par conséquent, il semble qu’une quantité d’ions bromures proche de celle estimée lors de l’apport 

ait effectivement été apportée sur les parcelles DVB et TEMOIN le 18/02/2013, soit 45.5 g.m-2 (Tableau 4.3). 

Les résultats similaires constatés sur les deux parcelles restent finalement assez logiques car ces dernières sont 

situées l’une en dessous de l’autre dans le même bloc (Figure 2.1). De plus, la procédure d’apport nécessite 

450 L d’eau par parcelle (Annexe 4.A), tandis que la cuve du pulvérisateur peut en contenir jusque 1000 L. 

Cela nous a donc permis d’apporter les ions sur la parcelle TEMOIN dans un premier temps puis sur la DVB 

dans la foulée (Figure 4.2).

Concernant la BOUE, nous observons que les simulations les plus fidèles sont obtenues pour une dose apportée 

de 55 g.m-2 (Figure 4.15 et Tableau 4.14), donc supérieure à celle initialement ciblée (50 g.m-2) mais également 

à celle estimée lors du « TEST-A » (43.1 g.m-2, Tableau 4.3). Il faut toutefois préciser que la parcelle BOUE 

n’est pas située dans le même alignement est-ouest par rapport aux deux autres (Figure 2.1), l’apport sur cette 

dernière ayant donc été effectué après ceux sur les parcelles DVB et TEMOIN. En outre, un nouveau 

remplissage de la cuve a dû être effectué à hauteur d’approximativement 450 L, plus ou moins les imprécisions 

non négligeables pouvant être engendrées par le fait qu’un simple repère visuel permette de juger du niveau 

d’eau réellement présent dans la cuve. Si l’on ajoute à cela le fait que la lame d’eau moyenne retrouvée sur la

parcelle BOUE lors de la pulvérisation est la plus importante des trois parcelles (5.04 L.m-2) et que les 

concentrations en bromures retrouvées dans l’eau entre chaque aller-retour aient pu être légèrement sous-

estimées (Annexe 4.B), il est tout à fait envisageable qu’un apport supérieur de 5 à 10 g.m- 2 ait pu être effectué 

sur la parcelle BOUE. 

4.2.5.1.C.iv Évapotranspiration considérée en condition à la limite supérieure du modèle 

Comme attendu, les simulations effectuées pour chaque campagne en considérant les valeurs journalières 

d’évapotranspiration, calculées selon l’équation de Penman-Monteith (S7’ ET0), en condition à la limite 

supérieure du modèle sont très éloignées des observations expérimentales (Annexe 4.Q). Les coefficients 

d’efficience sont en effet compris entre -0.80 et 0.65 et globalement inférieurs à 0.14 pour la moyenne des 

quatre campagnes (Tableau 4.14). Il faut dire que l’ET0 cumulée au jour de la mise en place de C4 (1395.3 mm 

le 21/01/2015) est supérieure d’un facteur 1.8 à celle corrigée selon la méthode établie par la FAO (764.2 mm, 

cf. Figure 4.7 et Tableau 4.1). Plus précisément, un facteur compris entre 1.4 (C4) et 2.3 (C2) est établi entre 

l’ET0 et l’Es corrigée (Tableau 4.5). Par conséquent, la surestimation de l’évapotranspiration réelle constatée 
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sur un sol nu avec la prise en compte d’une ET0 en condition à la limite supérieure du modèle ne permet pas 

de modéliser convenablement le transport des solutés conservatifs sur les trois parcelles et ce dès la mise en 

place de la première campagne de suivi, soit un peu plus de 100 jours après l’apport. Cela souligne l’importance 

de l’étape de correction effectuée dans le cadre de ce travail et l’obtention d’une évaporation réelle Es réaliste, 

condition indispensable permettant une simulation satisfaisante de la dynamique des ions bromures avec un 

suivi in situ assuré durant près de 700 jours, soit quasiment deux années calendaires (Annexe 3.A). 

Modélisation des concentrations en bromures et flux associés retrouvés en 

sortie des six cases lysimétriques 

Sur les cases lysimétriques, les données modélisées sont uniquement comparées à celles obtenues 

expérimentalement en fonction des drainages cumulés constatés. En effet, comme mis en évidence sur la Figure 

3.47, les écarts entre drainages cumulés expérimentaux et simulés peuvent atteindre jusqu’à 30 mm à une 

même date ne permettant par conséquent pas d’études précises des flux en fonction du temps.

4.2.5.2.A Configurations initiales du modèle de transport sur les six cases lysimétriques 

Comme pour les parcelles, les paramètres hydrodynamiques pris en compte pour chaque case lysimétrique 

sont ceux obtenus suite aux étapes d’optimisation inverse réalisées à l’aide d’HYDRUS-1D (§ 3.2.4.3.B). Les 

valeurs de masse volumique apparente considérées pour chaque matériau sont quant à elles fixées à celles 

établies lors de la reconstitution des cases effectuées en 1983 (Tableau 2.9). À noter qu’une valeur de rb de 

1.6 g.cm-3 est attribuée au matériau composé de sables grossiers et permettant de faciliter le drainage dans les 

derniers cm du profil de sol (M6c, 91-100 cm). 

Les configurations initiales appliquées aux modèles permettant la simulation du transport des ions bromures 

sur chacune des six cases lysimétriques sont basées sur les résultats des études effectuées sur les parcelles. Le 

coefficient de diffusion moléculaire D0 est fixé à 1.584 cm2.j-1 alors que la tortuosité prise en compte est celle 

donnée par la relation de Millington et Quirk (1961, Équation 4-3). En outre, l’équation de convection-

dispersion (CDE) est considérée initialement pour la description du transport sur les cases, vu qu’elle permet 

une simulation satisfaisante de la dynamique des solutés inertes et conservatifs suivie expérimentalement sur 

les parcelles durant quasiment deux ans. Enfin, le jour qui détermine le début de la période de modélisation 

(t0 : 20/02/2013) correspond à celui de l’apport des bromures sur les six cases lysimétriques à l’aide de la 

double rampe d’irrigation (Figure 4.3). Au vu de l’absence d’estimations fiables quant aux quantités réelles 

apportées (Annexe 4.D), nous considérons qu’à t0, 50.g.m-2 d’ions bromures sont équitablement répartis sur la 

couche 0–10 cm située dans l’horizon de surface LAca de chaque case après le travail du sol effectué à l’aide 

d’un petit motoculteur. Les concentrations correspondantes renseignées dans HYDRUS-1D sont reportées 

dans le Tableau I en Annexe 4.R. 
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Figure 4.16 : Concentrations en bromure retrouvées dans l’eau de drainage de chaque case lysimétrique en fonction du drainage cumulé et pour chacun des trois scénarios d’optimisation mis en place.
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Tableau 4.15 : Drainage cumulé correspondant au pic d’ions bromures simulé avec le modèle 
CDE (S1C) et différences par rapport à la capacité de rétention en eau des cases (287.4 mm).
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Figure 4.17 : Flux cumulés d’ions bromures retrouvés dans l’eau de drainage de chaque case lysimétrique en fonction du drainage cumulé et pour chacun des trois scénarios d’optimisation mis en place.
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Tableau 4.16 : Coefficients d’efficience calculés pour les concentrations retrouvées dans l’eau de drainage et flux correspondant à 
chaque scénario d’optimisation et associées aux différentes date d’échantillonnage effectuées sur chaque case lysimétrique.
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4.2.5.2.B Description des scénarios d’optimisation et résultats associés 

Comme pour les parcelles, des scénarios d’optimisation sont mis en place pour permettre l’obtention d’une 

description la plus fidèle possible des données de concentration en bromure retrouvées dans l’eau de lixiviation 

à chaque date de prélèvement et des flux cumulés correspondants. 

Le premier scénario d’optimisation (S1C) se base sur la configuration du modèle décrite au § 4.2.5.2.A. Le 

modèle convectif-dispersif impose uniquement le calage du paramètre de dispersivité, ce dernier étant fixé à 

une valeur identique pour l’ensemble des matériaux du profil. En effet, au vu de l’infaisabilité de prélèvement 

de sol inhérente au dispositif, les seules informations prises en compte dans le cadre de l’étude de la dynamique 

des ions bromures sur les cases sont celles retrouvées à partir des échantillonnages d’eau de drainage. Par 

conséquent, au vu des faibles dispersivités généralement attribuées aux horizons parcellaires après calage de 

ce paramètre sur HYDRUS-1D (Tableau 4.12-B), celle-ci est initialement fixée à 2 cm pour chaque matériau 

des six cases lysimétriques. Comme attendu suite aux conclusions établies à partir de l’exploitation des 

résultats expérimentaux (§ 4.2.4), les dynamiques simulées avec le modèle CDE sont bien plus lentes que 

celles constatées expérimentalement (Figure 4.16). En effet, le transport préférentiel induit par l’état de 

saturation quasi-constant du profil de sol des cases dès 40 cm influence de manière non négligeable la 

dynamique des ions dont la description ne semble pas pouvoir être convenablement assurée à l’aide du modèle 

convectif-dispersif classique. La présence d’écoulements préférentiels est également soulignée au travers des 

données de drainage cumulé modélisées qui correspondent à la sortie du pic d’ions bromures à 100 cm (Tableau 

4.15). Ces dernières sont effectivement proches de la capacité de rétention en eau des cases, bien que 

constamment légèrement inférieures à cette dernière avec des différences comprises entre -3.2 et -8.5 % et 

donc bien plus élevées que celles retrouvées expérimentalement (Tableau 4.9). Nous pouvons donc penser 

qu’en l’absence de mouvements préférentiels des solutés, l’approche CDE aurait permis une modélisation 

globalement satisfaisante des dynamiques observées expérimentalement. De ce fait, les coefficients 

d’efficience obtenus après comparaison des concentrations et flux retrouvés dans l’eau de drainage selon 

chaque date de prélèvement sont constamment inférieurs à 0.51 (Tableau 4.16) et mettent donc en évidence 

les mauvais résultats des simulations. Enfin, les flux cumulés à la date du dernier prélèvement (05/02/2015) 

sont compris entre 48.4 et 49.7 g.m-2 (Figure 4.17) et indiquent qu’à cette date, la quasi-totalité des quantités

de bromure initialement apportées (50 g.m-2) et équitablement réparties sur les dix premiers cm de l’horizon 

de surface ont été lixiviées. 

Le second scénario d’optimisation (S2C) mis en place permet la description de la dynamique des solutés au 

travers du concept de double porosité qui considère un modèle phénoménologique à deux régions où le 

transport dans la première, dite mobile, est dominé par la convection et la dispersion et où celui dans la seconde, 

dite immobile, est essentiellement diffusif. 

Décrit au § 4.1.6.1.B et par la Figure 4.6, ce modèle mobile-immobile (MIM) est fréquemment employé pour 

décrire la dynamique de solutés dans des milieux présentant de fortes hétérogénéités (Köhne et al., 2009 ;

Ngoc, 2008 ; Šimŭnek et al., 2003 ; Šimŭnek et al., 2008) et notamment dans le cas d’études portant sur le 
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Tableau 4.17 : Doses apportées en ions bromures à t0 et calage des paramètres de teneur en eau 
immobile et de dispersivité pour chaque matériau d’une case donnée avec le troisième scénario.

La valeur du coefficient de transfert de masse du soluté entre régions mobile et immobile aph est 
finalement fixée à 10-6 j-1 pour chaque matériau, indépendamment de la case lysimétrique étudiée.

transport des ions bromures dans le sol (Gharabaghi et al., 2015 ; Haws et al., 2005 ; Köhne et al., 2006 ; Pot 

et al., 2011). La mise en place du second scénario (S2C) se base donc sur le modèle MIM pour la simulation de 

la dynamique des bromures, l’ensemble des autres caractéristiques du modèle S1C étant conservées. Les 

paramètres caractérisant la teneur en eau immobile (qim) et le coefficient de transfert de masse du soluté entre 

régions mobile et immobile (aph) doivent par conséquent être pris en compte et sont dans un premier temps 

fixés à des valeurs respectives de 0.05 cm3.cm-3 et 10-4 j-1 pour chaque matériau, ces dernières étant trouvées 

dans la littérature pour ce type d’étude (Köhne et al., 2006 ; Pot et al., 2011). Nous remarquons que les 

simulations obtenues sont plus proches des valeurs de concentrations et des flux constatés expérimentalement 

pour chaque case lysimétrique (Figure 4.16 et Figure 4.17), avec des coefficients d’efficience qui présentent 

des augmentations considérables par rapport à S1C (Tableau 4.16). 

Cependant, les résultats pouvant visiblement encore être améliorés, un troisième et dernier scénario 

d’optimisation (S3C) est mis en place et se base sur une étape de calage manuel d’une unique valeur de 

dispersivité, de teneur en eau immobile et de coefficient de transfert de masse pour l’ensemble des matériaux 

d’une même case. De même, en l’absence d’estimations fiables quant aux quantités d’ions bromures 

effectivement apportées à t0, de légères modifications sont appliquées aux doses présentes dans la couche 0–

10 cm au début de la période de modélisation (t0 = 20/02/2013). 

Les résultats des calages effectués nous permettent de constater que les paramètres optimisés sont finalement 

relativement proches entre cases (Tableau 4.17) avec des valeurs de qim comprises entre 0.06 (Case 1) et 

0.09 cm3.cm-3 (Case 5) et de l entre 0.75 (Cases BOUE) et 2 cm (Case 1). De plus, les simulations des 

concentrations et flux d’ions bromures retrouvés en fonction des drainages sont généralement satisfaisantes 

(Figure 4.16 et Figure 4.17) avec des coefficients d’efficience, calculés selon les résultats constatés pour 

chaque date de prélèvement, respectivement constamment supérieurs à 0.82 et 0.53 (Tableau 4.16). Cependant, 

comme explicité au § 3.1.2.4.B, HYDRUS-1D considère une fonction cosinus pour décrire les variations de 

pluviométrie au cours de la journée à partir de la valeur journalière renseignée (Équation 3-21). Cela entraine 

des approximations sur les calculs de coefficients d’efficience entre données de drainage expérimentales et 

simulées, notamment lorsque des pluviométries supérieures à 10 mm sont observées sur deux jours consécutifs. 

Les échantillonnages étant logiquement souvent effectués en période de drainage intensif, les erreurs associées 

à ces données peuvent donc en grande partie expliquer que les coefficients d’efficience retrouvés entre flux 

expérimentaux et simulés pour chaque date de prélèvement soient comparables à ceux obtenus lors des études 

des drainages journaliers non-modifiés constatés sur la période modélisée (Tableau 3.33).
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Tableau 4.18 : Comparaison de la valeur de drainage expérimental et simulé 
constatée lors de la sortie du pic de concentration des ions bromures à 100 cm.

Tableau 4.19 : Comparaison des valeurs de flux cumulés expérimentaux et modélisés constatées 
après le dernier échantillonnage d’eau de drainage pour chaque case lysimétrique (05/02/2015).

Finalement, au vu de l’impact de l’instrumentation sur la dynamique des ions bromures (§ 4.2.4.1), la Case 4 

présente des flux cumulés simulés qui diffèrent significativement de ceux constatés expérimentalement (Figure 

4.17). En effet, ces derniers sont constamment plus faibles que ceux modélisés, notamment à cause du transport 

retardé par les écoulements préférentiels ayant eu lieu le long de la paroi de la case. Celle-ci est d’ailleurs 

caractérisée par des concentrations expérimentales en ions bromures retrouvées dans l’eau de drainage qui 

commencent à augmenter pour des drainages cumulés plus élevés que ceux observés sur les autres cases. 

Toutefois, les coefficients d’efficience obtenus restent corrects, notamment grâce aux bonnes modélisations 

des concentrations en bromures retrouvées dans l’eau de drainage après le pic (Figure 4.16). Par conséquent, 

hormis pour la Case 4, les écarts entre drainages cumulés expérimentaux et simulés observés lors de la sortie 

du pic de concentration en ions Br- et ceux constatés entre flux cumulés expérimentaux et modélisés pour une 

case donnée sont très faibles et respectivement compris entre -1.9 et 3.5 % et 0.1 et 1.7 % (Tableau 4.18 et 

Tableau 4.19). Enfin, le calage des doses en ions bromures contenues sur 0–10 cm à t0 permet de constater que 

des quantités proches de 50 g.m-2 ont effectivement été apportées sur chaque case lysimétrique le 20/02/2013 

(Tableau 4.17 et Tableau II en Annexe 4.R). Celles-ci suggèrent néanmoins une pulvérisation plus homogène 

sur les cases situées le plus au nord (4–5–6) et donc par la Rampe 2 (Figure 4.3) avec un écart maximal de 

1.8 g.m-2 par rapport à l’objectif d’apport.

En définitive, ces observations rejoignent celles effectuées par Gerke et Köhne (2004) et Köhne et al. (2006) 

et soulignent que bien qu’une description correcte de l’hydrodynamique puisse être établie avec une approche 

CDE et MIM, seule cette dernière permettra de décrire convenablement le transport des ions bromures sur les 

cases étudiées. En effet, comme déjà établi dans d’autres études (Prasuhn et al., 2015 ; Schmidt and Lin, 2007)

la dynamique des bromures sur un dispositif de cases lysimétriques est influencée par un transport préférentiel 

marqué qui, dans notre cas, ne pourra être décrit à l’aide d’HYDRUS-1D qu’à travers la prise en compte d’un 

modèle considérant une double porosité. 
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Conclusion 

Les tests réalisés en amont de l’apport des ions bromures ont notamment permis de caractériser des 

hétérogénéités d’apport attendues selon les 9 m de largeur des parcelles et entrainées par le phénomène 

de perte de charge le long de la rampe de pulvérisation, mais aussi de recalculer les lames d’eau et les 

concentrations en ions bromures qui ont été pulvérisées dans le cadre de l’apport de la dose ciblée de 50 g.m-2

sur les deux dispositifs. Comme attendu, les résultats des tests mis en place au cours de la pulvérisation sur les 

parcelles (« TEST-A ») soulignent la présence d’hétérogénéités d‘apport selon la largeur, avec des quantités 

d’ions bromures plus importantes retrouvées à proximité du pulvérisateur par rapport à celles du bout de la 

rampe. En outre, les résultats du test réalisé quelques jours après l’apport (« TEST-H ») permettent la mise en 

évidence d’une très forte hétérogénéité de distribution des ions bromures dans l’horizon de surface et des 

quantités non négligeables retrouvées sur 28-40 cm pour la parcelle BOUE et justifiées par la mise en place 

d’un labour légèrement plus profond sur cette dernière. Les quantités moyennes de bromures estimées au 

travers du « TEST-A » et du « TEST-H » sont finalement relativement cohérentes entre les parcelles et diffèrent 

finalement peu de la dose ciblée. 

Le suivi de la dynamique du bromure sur les parcelles en sol nu a été réalisé au travers de quatre 

campagnes de prélèvement effectuées entre 112 et 699 jours après le travail du sol ayant permis 

d’enfouir le traceur sur 0-28 cm le 22/02/2013. Les échantillonnages ont été opérés sur 0-160 cm à l’aide d’un 

préleveur de sol motorisé mais également manuellement à la tarière, à partir de la seconde campagne et suite 

à la mise en évidence de la présence d’une contamination engendrée par l’insertion de la tarière dans le trou 

opéré par le carottier. Les hétérogénéités d’apport selon la largeur des parcelles, soulignées d’après les résultats 

du « TEST-A », semblent encore caractérisables près de 300 jours après le labour initial mais sont peu à peu 

masquées par la dispersion des solutés dans le sol et difficilement visibles à partir d’une infiltration nette 

cumulée de 300 mm depuis l’apport. Les bilans de masse retrouvés sur le profil 0–160 cm des parcelles pour 

chaque campagne sont cohérents avec les conclusions des tests effectués dans le cadre de l’apport du bromure 

et permettent par conséquent de conclure que des quantités d‘ions Br- relativement similaires ont été épandues 

sur chacune des trois parcelles en sol nu et que ces dernières sont finalement proches de la dose de 50 g.m-2

initialement ciblée. La profondeur moyenne du soluté, l’étalement du profil de concentration et la dispersivité 

associés à chaque prélèvement effectué lors d’une campagne de suivi ont été étudiés à partir du calage par 

méthode inverse des paramètres de vitesse moyenne de l’eau dans les pores (v) et du coefficient de dispersion 

[D] à l’aide de CXTFIT et en considérant un transport décrit par l’équation de convection-dispersion (CDE) 

et basé sur un écoulement permanent. En définitive, l’étude des profondeurs moyennes des ions bromures 

constatées à chaque campagne permet la mise en évidence d’une dynamique généralement cohérente par 

rapport aux conditions météorologiques et laisse à penser qu’après le labour intervenant à t0, les bromures sont 

initialement plus proches du fond du labour que de la surface. Les étalements des profils de concentration et 

les dispersivités sont relativement similaires selon les parcelles pour une même campagne mais sont 

|I| 
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supérieures pour les deux dernières campagnes par rapport aux deux premières. Cela nous a amené à considérer 

des valeurs de dispersivités propres à chaque horizon du profil de sol, selon la profondeur moyenne où se situe 

le soluté au jour de la réalisation de la campagne de prélèvement. Enfin, les ANOVA mises en place sur les 

résultats n’ont pas permis de souligner un effet significatif de l’outil utilisé pour l’échantillonnage ou de 

l’apport de PRO sur l’ensemble des paramètres étudiés et qui caractérisent la dynamique du bromure dans le 

sol. 

Dans la continuité des travaux concernant l’hydrodynamique, la simulation de la dynamique des 

ions bromures sur les parcelles en sol nu a été réalisée à l’aide d’HYDRUS-1D. Le nombre de 

profils de concentration n’ayant pu être calés sur CXTFIT étant finalement relativement peu nombreux, 

l’équation de convection-dispersion a été sélectionnée pour l’étude et les résultats des simulations ont été 

comparés à l’ensemble des échantillonnages effectués pour chaque campagne. De plus, au vu des conclusions 

des études réalisées sur la dynamique expérimentale des bromures sur les parcelles, les scénarios 

d’optimisation mis en place se sont concentrés sur (i) le calage des valeurs de dispersivités ; (ii) la répartition 

initiale des teneurs en ions bromures dans l’horizon de surface ; (iii) le type de facteur de tortuosité considéré ;

(iv) la prise en compte des données expérimentales modifiées à partir des résultats des modélisations effectuées 

à l’aide de CXTFIT ; (v) les quantités d’ions bromures initialement apportées ; (vi) le renseignement d’une 

ET0 à la condition limite supérieure du modèle en lieu et place de l’Es. Au final, les simulations les plus à 

même de reproduire fidèlement les données constatées expérimentalement, et donc les coefficients d’efficience 

les plus proches de 1, ont été obtenues (i) suite au calage manuel des dispersivités spécifiquement à chaque 

horizon de chaque parcelle ; (ii) en considérant la présence initiale du traceur uniquement sur les dix derniers 

cm de l’horizon de surface (18-28 cm) ; (iii) avec la prise en compte du facteur de tortuosité établi par 

Millington et Quirk ; (iv) en supprimant les échantillonnages ne pouvant être calés convenablement sur 

CXTFIT ; (v) avec les doses d’ions bromures estimées lors de l’apport (« TEST-A ») pour les parcelles DVB 

et TEMOIN et une dose apportée de 55 g.m-2 pour la parcelle BOUE, qui n’est pas située dans le même 

alignement est-ouest que les deux autres ; (vi) avec le renseignement en condition limite supérieure du modèle 

d’une évaporation réelle corrigée à partir de l’évapotranspiration de Penman-Monteith selon la méthode établie 

par la FAO. 

Des imprécisions considérables ayant été engendrées sur la détermination des lames d’eau lors de 

l’apport, nous n’avons pas pu estimer précisément les quantités d’ions bromures épandues 

spécifiquement à chaque case lysimétrique. La dynamique des ions bromures apportés le 20/02/2013 sur les 

six cases lysimétriques, et dont le suivi a été assurée par des prélèvements d’eau de drainage au travers de 127 

dates d’échantillonnage réparties sur deux ans, est influencée par le mouvement préférentiel du traceur au 

travers de la rupture de capillarité engendrée via le retour à pression atmosphérique à 100 cm et l’état hydrique 

voisin de la saturation dès 40 cm qui en résulte. De ce fait, le pic d’ions bromures est constaté pour des 

drainages cumulés qui présentent un écart d’au minimum 45 mm par rapport à la capacité de rétention en eau 

des cases (287.4 mm). La dynamique des concentrations relativement similaires selon la date mais qui souligne 
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un léger décalage selon la position nord-sud des cases en fonction des drainages cumulés vient confirmer une 

étape de reconstitution semblable des cases 3 par 3 (1-2-3 ; 4-5-6). L’étude des flux cumulés à la date 

correspondant au dernier prélèvement d’eau de drainage (05/02/2015) met en avant des quantités d’ions 

bromures légèrement plus importantes retrouvées pour les Cases 1, 2 et 3. Celles-ci sont comprises entre 69 et 

89 % de la dose initialement ciblée (50 g.m-2) et indiquent donc que l’apport n’a probablement pas été réalisé 

à hauteur de la dose souhaitée. La configuration initiale appliquée au modèle de simulation du transport des 

ions bromures sur chacune des six cases lysimétriques a logiquement été basée sur les résultats des études 

effectuées sur les parcelles. Du fait des écoulements préférentiels, la prise en compte du modèle CDE à l’aide 

d’HYDRUS-1D n’a pas permis de décrire convenablement les concentrations en ions bromures et flux associés 

retrouvés en sortie de cases. En effet, seul un modèle à deux régions (MIM) où le transport dans la première 

(mobile) est dominé par la convection et la dispersion et où celui dans la seconde (immobile) est 

essentiellement diffusif a permis la description unidimensionnelle de la dynamique expérimentale des ions 

bromures observée sur les cases lysimétriques en fonction des drainages cumulés. Celle-ci a été réalisée au 

travers du calage manuel d’une unique valeur de dispersivité (l = 0.75 à 2 cm), de teneur en eau immobile (qim

= 0.06 à 0.09 cm3.cm-3) et de coefficient de transfert de masse (aph = 10-6 j-1) pour l’ensemble des matériaux 

d’une même case.
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CHAPITRE 5. 

5 ÉTUDE LA DÉCOMPOSITION DE LA MATIÈRE 

ORGANIQUE DES PRODUITS RÉSIDUAIRES 

ORGANIQUES EN SOL NU ET DE L’EFFET DES APPORTS 

SUR LA LIXIVIATION DES NITRATES 

uite à l’appauvrissement des sols dû en particulier à la chute des taux de matière organique constatées 

en agriculture intensive, l’apport d’amendements organiques est devenu une préoccupation d’intérêt 

majeur en raison des enjeux agronomiques (augmentation des teneurs en MO, amélioration de la 

stabilité structurale, etc...) et environnementaux (stockage de carbone, qualité de l’eau) qui y sont liés (Scotti 

et al., 2015) (Chapitre 1). Les effets indirects des épandages de produits résiduaires organiques sur les 

éventuelles modifications des propriétés hydriques du sol et de transport d’un soluté conservatif ont été étudiés 

dans les deux chapitres précédents. Les résultats montrent l’absence d’effet significatif des apports de PRO, 

effectués au rythme biennal depuis 2001 et 2009 respectivement sur les parcelles et les cases lysimétriques, 

sur les transferts d’eau et sur le transport d’un soluté inerte et conservatif dans les profils de sol. Qu’en est-il 

de l’impact sur la dynamique de l’azote ? 

L’effet direct de l’apport de PRO sur les sols agricoles concerne leur valeur fertilisante et donc l’apport 

d’éléments nutritifs pour les cultures et notamment d’azote, dont la quantité épandue chaque année à partir de 

S 



CHAPITRE 5 : Étude de la décomposition de la matière organique des PRO et de la lixiviation des nitrates en sol nu 

~ 244 ~ 

matière organiques exogènes est limitée à 170 kg N.ha-1 par la directive européenne Nitrates (91/676/CEE), 

qui se traduit en France par l’arrêté du 19/12/2011 relatif au programme d'actions national à mettre en œuvre 

dans les zones vulnérables afin de réduire la pollution des eaux par les nitrates d'origine agricole. 

L’étude de la décomposition de la MO des PRO dans le sol est primordiale pour la compréhension de la 

dynamique du carbone et de l’azote engendrée par des apports répétés, cette dernière étant notamment 

dépendante des propriétés des PRO épandus (ISMO, teneurs en MS et en éléments fertilisants, C/N, etc...). 

Dans ce but, la caractérisation des cinétiques de minéralisation du carbone et de l’azote organiques du sol des 

parcelles en sol nu et des PRO qui y sont incorporés va, dans un premier temps, être effectuée à partir de 

résultats d’incubations en conditions contrôlées au laboratoire. En outre, étant donné qu’il est souvent 

considéré que la minéralisation du carbone pilote celle de l’azote (Parton et al., 1987 ; Valé, 2006), des 

simulations de la décomposition de la MO du sol seront réalisées sur le modèle CANTIS (Garnier et al., 2001).

Ce modèle est paramétré sur les teneurs en carbone et les rapports N/C des différents pools de matière 

organique, tous obtenus à partir d’analyses de sol et du fractionnement biochimique des PRO (van Soest et al., 

1991) effectuées au laboratoire. 

Finalement, à partir des paramètres de minéralisation de la matière organique fraîche et humifiée dans le sol 

établis à l’aide de CANTIS et de ceux calés suite aux études réalisées à l’aide d’HYDRUS-1D, la description 

de la lixiviation des nitrates au cours du temps pourra être effectuée à l’aide de la plateforme Sol Virtuel. Outil 

mis en place par Lafolie et al. (2014), elle permet le couplage de l’ensemble des processus physiques, 

chimiques et biologiques (et de leurs interactions) se déroulant dans le sol au travers de modules qui en 

permettent la représentation numérique, pour aboutir, in fine, à la caractérisation de la dynamique des nitrates 

selon le type d’amendement utilisé sur chaque parcelle et chaque case lysimétrique en sol nu.
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Tableau 5.1 : Quantités de PRO BOUE et DVB pesées dans le cadre des 
épandages réalisés en 2013 et en 2014 sur les parcelles et les cases lysimétriques.

Matériels et méthodes 

Description de l’épandage des PRO 

Au cours des travaux de thèse, deux apports des PRO BOUE et 

DVB ont été réalisés sur les parcelles et les cases lysimétriques en 

sol nu. Les PRO ont été livrés les 18/01/2013 et 17/07/2014 (Image 

5.1) puis immédiatement recouverts d’une bâche imperméable 

jusqu’au jour de l’épandage pour limiter les changements 

d’humidité et les protéger des conditions climatiques.

Les épandages des deux produits ont été effectués respectivement les 21/02/2013 et 01/08/2014 sur les 

parcelles en sol nu et les 20/02/2013 et 28/07/2014 sur les cases lysimétriques. 

Une quantité donnée de PRO pour chaque dispositif (Tableau 5.1) a été appliquée au sol, à hauteur de la dose 

réglementaire de 170 kg N.ha-1 fixée par la directive Nitrates. Cette dose d’apport de PRO a été calculée à 

partir de mesures au laboratoire de la teneur en matière sèche et de la quantité d’azote total du PRO (Tableau 

2.1) à partir de prélèvements de PRO effectués lors de la livraison. 

Dans le but d’assurer une répartition la plus homogène possible sur l’ensemble de la surface épandue, celle-ci 

est divisée en carré de taille équivalente, les pesées étant ainsi réalisées dans des bacs plastiques sur les 

parcelles ou dans des bassines sur les cases lysimétriques (Image 5.2).

Image 5.1 : Livraison des PRO BOUE [A] et DVB [B].

A B

A B

Image 5.2 : Pesées et épandages des PRO sur la surface des parcelles 
et des cases lysimétriques délimitées en carrés de tailles équivalentes.

Image 5.3 : Travail du sol mis en place sur les parcelles et les cases 
lysimétriques suite aux apports de PRO effectués en 2013 et 2014.

A B
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Enfin, sur les parcelles, l’enfouissement des PRO épandus en 2013 sur 0-28 cm a été réalisé via un labour 

effectué le 22/02/2013. Dans le cadre du semis de la CIPAN (moutarde Candela) sur les parcelles cultivées, 

les PRO apportés le 01/08/2014 ont été enfouis le même jour sur 0-10 cm par un déchaumeur (Image 5.3-A). 

Sur les cases lysimétriques, un enfouissement superficiel sur les dix premiers cm de sol a été réalisé le jour des 

épandages à l’aide d’un petit motoculteur ou à l’aide d’un croc et d’un râteau sur les cases instrumentées pour 

éviter d’endommager les sondes de mesure en place (Image 5.3-B). 

Étape d’échantillonnage liée au suivi de la dynamique des nitrates 

Le suivi de la lixiviation des nitrates suite aux deux apports de PRO réalisés sur les trois parcelles en sol nu 

est effectué au travers de campagnes d’échantillonnages de sol, qui ne se basent pas toutes sur le même mode 

opératoire de prélèvement. 

Les échantillons prélevés lors des campagnes de suivi des ions bromures (C1 à C4, cf. Figure 4.4) sont 

également destinés à l’analyse des teneurs en nitrates selon le protocole analytique décrit au § 4.1.5. Les trois 

premières campagnes (C1, C2 et C3) ont permis l’étude de la lixiviation des nitrates engendrée par l’apport 

opéré le 21/02/2013 (Tableau 5.2-A), tandis que la dernière (C4) a permis l’examen de celle induite par 

l’épandage effectué le 01/08/2014 (Tableau 5.2-B). De plus, le suivi de la minéralisation de l’azote organique 

et de la lixiviation des ions nitrates suite à l’épandage ayant eu lieu le 01/08/2014 sur les parcelles a également 

été accompli par la réalisation de deux campagnes de prélèvement spécifiques, les 24/10/2014 et 16/12/2014, 

soit respectivement 85 et 138 jours après l’apport (Tableau 5.2-B). Six échantillonnages sont donc réalisés 

selon la largeur de chaque parcelle sur 0-120 cm à l’aide du carottier et sur 120-160 cm à la tarière (2.6 cm2)

insérée manuellement dans le trou préalablement effectué et selon le même schéma que celui mis en place dans 

le cadre du suivi du transport des ions bromures (Figure 4.4). Les prélèvements opérés par tranche de 10 cm 

sont finalement regroupés deux à deux consécutivement permettant l’obtention de trois répétitions sur chaque 

parcelle. 

Enfin, des campagnes de prélèvements périodiques permettant le suivi des reliquats azotés ont été réalisées sur 

l’ensemble des parcelles de la plateforme expérimentale depuis avril 2001. Celles-ci, dont la périodicité est 

représentée en Annexe 5.A, se basent sur six sondages consécutifs effectués perpendiculairement au travail du 

sol à l’aide du carottier jusqu’à 120 cm de profondeur et le regroupement de l’ensemble des prélèvements par 

tranche de 30 cm (sauf cas particulier des trois répétitions sur 0–30 cm lors d’un échantillonnage opéré après 

un épandage, cf. Annexe 5.A). Réalisées les 06/03, 12/11/2013, 13/03 et 24/07/2014, trois campagnes 

s’insèrent entre les suivis C1, C2 et C3 mis en place entre juin 2013 et août 2014 (R2 à R4, Tableau 5.2-A). 

Comme nous le verrons au § 5.2.5.1, les teneurs en azote minéral (NO3
- et NH4

+) obtenues à partir de 

l’exploitation des résultats de ces campagnes ont finalement été utilisées uniquement de manière qualitative, 

étant donné l’absence de répétition induite par le mélange de l’ensemble des prélèvements élémentaires 

effectués par tranche de 30 cm. 
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Tableau 5.2 : Campagnes de prélèvement mises en place pour le suivi de la 
lixiviation des ions nitrates après le premier [A] ou le second [B] apport de PRO.

B

A

Pour rappel, le terme « ET0 » fait mention à l’évapotranspiration potentielle de référence calculée selon la formule de Penman-Montieth tandis que le terme « Es » fait 
référence à l’évaporation réelle d’un sol nu calculée par l’application de coefficients culturaux à ET0 selon la méthode établie par la FAO (Annexe 3.A).

Sur les cases lysimétriques, les résultats d’analyse des 127 prélèvements d’eau de drainage opérés sur chaque 

case durant deux ans dans le cadre du suivi du transport des ions bromures (§ 4.1.4.2) permettront également 

le suivi de la lixiviation des nitrates suite aux apports de PRO réalisés les 20/02/2013 et 28/07/2014. Il faut 

toutefois noter que dans l’objectif de prévenir toute évolution des teneurs en nitrates dès l’instant où 

l’échantillonnage commence à être effectué, un nouveau protocole de prélèvement de l’eau de drainage a été 

mis en place dans le cadre des travaux de thèse. Celui-ci comprend notamment l’ajout d’un volume de 

chloroforme au fond des flacons de récupération en amont de leur mise en place dans les regards des cases. Le 

mode opératoire complet, ainsi que l’ensemble des manipulations liées aux études de la conservation des 

nitrates dans l’eau de drainage des cases lysimétriques sont détaillés en Annexe 5.B. 

Méthodes d’analyse au laboratoire 

Caractérisation de la décomposition de la matière organique 

5.1.3.1.A Fractionnement biochimique des PRO 

Initialement appliquée pour la caractérisation de la digestibilité des fourrages (van Soest et Wine, 1967 ; van 

Soest et al., 1991), le fractionnement biochimique par la méthode van Soest a été utilisé pour caractériser la 

répartition de la matière organique des PRO selon la procédure décrite dans la norme XP U44-162 (AFNOR, 

2009b) et réalisée par le Laboratoire Départemental d'Analyses et de Recherche (LDAR, Laon 02), en charge 

des analyses. 

Dans un premier temps, une immersion dans l’azote liquide (-196 °C) est effectuée afin d’atteindre la 

solidification nécessaire pour la mise en place d’un broyage des échantillons à 2 mm. Une première fraction 

dite soluble (SOL) est alors extraite à l’eau chaude (100 °C) pendant 1 h puis à l’aide d’un détergent neutre 

(Neutral Detergent Fiber (NDF) : 3 % Sodium Dodécyl Sulfate (SDS), 1.86 % EDTA-DiSodium, 1 %

triéthylène glycol, 0.68 % tétraborate de sodium decahydraté et 0.45 % hydrogénophosphate de sodium v/v) à

la même température. Une extraction des insolubles par un réactif légèrement plus acide (Acid Detergent Fiber 

(ADF) : 2 % d’une solution de bromure d'hexadecyl triméthylammonium (CTAB ; w/v) dans 0.5 M d’acide 

sulfurique (2.6 % v/v)) permet de caractériser la fraction hémicellulose (HEM=NDF-ADF). Enfin, une 

extraction par un réactif très acide (Acide Detergent Lignin (ADL) : solution d’acide sulfurique à 72 % (v/v)) 
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permet de caractériser non seulement la fraction cellulose (CEL=ADF–ADL) mais également celle 

correspondant à la lignine et aux cutines (LIC=ADL), qui ne sont pas solubles dans les solutions 

susmentionnées.

Les teneurs en carbone et azote de chaque fraction sont mesurées par combustion sèche à l’aide d’un analyseur 

élémentaire, les résultats étant exprimés en pourcentage du carbone et de l’azote organiques totaux du PRO 

étudié. Ces teneurs sont intimement liées à la décomposition de la MO du PRO au cours du compostage, mais 

également après son incorporation au sol (Francou et al., 2008 ; Parnaudeau et al., 2004), et ont été utilisées 

dans le cadre des modélisations réalisées à l’aide de CANTIS (Garnier et al., 2001, cf. § 5.1.4).

5.1.3.1.B Déroulement des incubations « Sol Seul » et « Sol + PRO » réalisées au laboratoire 

Les études du potentiel de minéralisation du carbone et de l’azote organiques du sol des trois parcelles

d’intérêts et des deux PRO épandus sur celles-ci (BOUE et DVB) les 21/02/2013 et 01/08/2014 ont également 

été réalisées par le LDAR. Elles sont basées sur des incubations en conditions contrôlées, effectuées en 

condition non limitante en azote minéral et selon un mode opératoire décrit par Nicolardot et al. (1998) et le 

protocole normé XP U44-163 (AFNOR, 2009a). 

Dans un premier temps, les PRO sont broyés à 1 mm pour assurer une homogénéisation de ces derniers avec 

25 g de sol sec tamisé à 4 mm. La quantité de produit incorporé est calculée de façon à amener 

approximativement 2000 mg de carbone organique par kg de terre sèche. Le sol de chaque parcelle (« Sol(s) 

Seul(s) ») ou le mélange « Sol TEMOIN + PRO » est placé dans un cristallisoir, les analyses étant menées à 

une température de 28 °C, dans l’obscurité et à une humidité équivalente à la capacité de rétention en eau du 

sol à pF 2.5 (Figure 5.1). Enfin, trois mesures sont effectuées à chaque date de prélèvement. 

L’étude de la minéralisation du carbone organique 

est réalisée en plaçant le cristallisoir dans un bocal 

muni d’une fermeture hermétique avec un pilulier 

d’eau permettant de limiter la déshydratation du sol 

(Figure 5.1-A). Un second pilulier contenant 10 mL 

de soude (NaOH) 0.50 N permet de piéger le dioxyde 

de carbone (CO2) dégagé par les sols mélangés ou 

non aux produits épandus. Les mesures sont réalisées 

à 9 dates correspondant aux jours 1, 3, 7, 14, 21, 28, 

49, 70 et 91 de l’incubation. Le CO2 piégé est 

précipité sous forme de carbonate de baryum par 

ajout de chlorure de baryum et l’excès de soude titré 

par de l’acide chlorhydrique (HCl) 0.5 N à l’aide 

d’un tritrateur automatique couplé à un pH mètre.

Figure 5.1 : Principe des incubations effectuées au 
laboratoire dans le cadre de l’étude de la 

minéralisation du carbone et de l’azote organiques.

AB
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Le suivi de la minéralisation de l’azote organique est effectué en plaçant les cristallisoirs dans des plateaux 

contenant un fond d’eau pour limiter les pertes d’humidité et fermés à l’aide d’un film plastique perforé (Figure 

5.1-B). Les mesures d’azote minéral au cours du temps sont destructives, le contenu du cristallisoir est donc 

sacrifié par sa mise en contact avec 100 mL de chlorure de potassium (KCl) 1 M après 0, 7, 14, 28, 49, 70 et 

91 jours d’incubation. La mise en solution de l’azote minéral (NH4
+ et NO3

-) est réalisée par agitation pendant 

1 h sur un agitateur rotatif et l’extrait est enfin décanté puis dosé par colorimétrie à flux continu (i) après 

réduction de l’azote nitrique en nitrite par le sulfate d’hydrazine et coloration par le réactif de Griess ; (ii) par 

la réaction de Berthelot et donc la formation d’un complexe coloré avec l’ammonium (NH4
+).

Il faut enfin noter que si la quantité d’azote minéral provenant du produit et incorporée au sol est inférieure à 

35 mg kg-1 MS, celle-ci pourra se montrer limitante et donc perturber la minéralisation. Dans ce cas de figure, 

rencontré pour les études effectuées suite à l’incorporation du PRO DVB en 2013 et 2014, la quantité d’azote 

minéral sera ajustée à une teneur supérieure par l'ajout d’une solution de nitrate de potassium (KNO3).

5.1.3.1.C Évolution de la biomasse microbienne du sol 

Les études des teneurs en carbone de la biomasse microbienne totale du sol de Colmar sont détaillées en 

Annexe 5.C. 

Dosage des teneurs en nitrates dans les échantillons de terre et d’eau  

Pour rappel, les analyses des teneurs en bromures et nitrates retrouvées dans les échantillons de terre et d’eau 

prélevés sont effectuées par la SADEF selon une méthode d’analyse accréditée COFRAC et détaillée au 

§ 4.1.5.Nous pouvons noter que le temps de rétention des ions nitrates dans la colonne analytique est d’environ 

14 minutes, ces derniers sortant directement après les bromures (entouré en vert en Annexe 4.C). 

Concernant les reliquats azotés, le dosage des 

nitrates dans les sols est réalisé par extraction 

avec une solution de chlorure de potassium 

(KCl) selon la norme NF ISO 14256-2 

(AFNOR, 2007). Le mode opératoire consiste 

à prélever 70 à 80 g de sol par grappillage puis 

à extraire les nitrates contenus à l’aide de

150 mL de KCl molaire dans un pot 

d’extraction durant une heure à 20 °C et 40 

tours par minute par agitation à retournement. 

L’extrait est ensuite laissé décanter puis 

centrifugé à 2500 tours.min-1 durant 20 min. 

Figure 5.2 : Réaction de Griess et principe du dosage des nitrates 
par colorimétrie di-azotique des nitrites réalisée sur SKALAR.
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Figure 5.3 : Description de la transformation de la matière organique du sol par le modèle CANTIS.
Le module entouré en noir décrit la transformation de la matière organique fraîche liée à l’apport de PRO. 

Le module entouré en rouge décrit la transformation de la matière organique humifiée. 

LICSOLF SOLSHEM+CEL

K1 K3 K4
K2

HA

Le dosage des teneurs en nitrates est opéré selon la méthode de colorimétrie di-azotique des nitrites après 

réduction des nitrates en nitrite sur colonne de cadmium. Décrit sur la Figure 5.2, ce dosage est basé sur la 

réduction des nitrates en nitrites via une colonne remplie de granulats de cadmium activés par une solution de 

sulfate de cuivre. Les nitrites ainsi formés sont dosés suivant la réaction de Griess, en flux continu sur 

SKALAR (Figure 5.2). 

Celle-ci se base sur la réaction du sulfanilamide avec les ions NO2
- en milieu acide (pH < 2) pour former un 

diazoïque qui réagit alors avec le N-naphtyl-éthylènediamine pour créer un composé qui absorbe à une 

longueur d’onde d’approximativement 540 mm, pouvant ainsi être dosé par spectrométrie UV-Visible. 

À noter enfin que le dosage des nitrites seuls doit être réalisé en parallèle car la méthode décrite ci-dessus 

donne la somme des teneurs en nitrites et nitrates de l’échantillon.

CANTIS : étude de la décomposition de la matière organique dans le sol 

Description générale du modèle 

Initialement développé par Garnier et al. (2001), le modèle CANTIS (Carbon And Nitrogen Transformations 

In Soil) permet de simuler la transformation du carbone et de l’azote dans le sol. Il considère les processus de 

décomposition de la matière organique, minéralisation, réorganisation, nitrification et humification, mais ne 

prend pas en compte les phénomènes de volatilisation et de dénitrification, ces derniers étant souvent 

considérés comme négligeables dans le sol (Garnier et al., 2003). 
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Il fait également la distinction entre (i) la minéralisation brute, i.e. la dégradation progressive de la MO par les 

micro-organismes du sol aboutissant à la production d’azote minéral ; (ii) l’organisation, qui correspond à la 

réutilisation de l’azote minéral par la population microbienne et l’élaboration de protéines qui contribuent à 

augmenter la biomasse microbienne vivante ; (iii) la minéralisation nette, seule quantité disponible pour 

l’alimentation des végétaux et différence entre minéralisation brute et organisation (Baize, 2000). 

Nous avons utilisé une version du modèle adapté aux apports de PRO selon le schéma décrit par Chalhoub et 

al. (2014) (Figure 5.3). La MO non-vivante du sol (nécromasse) est divisée en trois compartiments principaux 

qui comprennent la matière organique fraîche (FOM), la matière organique humifiée (HOM) et les composés 

organiques solubles (SOL). La FOM, matière organique qui provient des apports de PRO, est composée de 

quatre fractions biochimiques avec le pool (i) soluble à l’eau chaude et dans un détergent neutre, divisé en un 

compartiment facilement biodégradable (SOLF) et un second qui l’est plus difficilement (SOLS) ; (ii)

hemicellulose et cellulose, ces deux fractions étant regroupées pour former l’holocellulose (HEM+CEL) ; (iii)

lignine et cutine (LIC). 

La matière organique vivante du sol est quant à elle répartie dans deux compartiments, avec celui de la 

biomasse microbienne autochtone (AUB), responsable de la décomposition de la matière organique humifiée, 

et la biomasse microbienne zymogène (ZYB), qui décompose la matière organique fraîche (FOM) et soluble 

(SOL) (Jenkinson et al., 1987 ; Magid et al., 1997). 

Équations et paramètres du modèle 

L’ensemble des équations de CANTIS qui permettent de décrire la décomposition de la matière organique 

dans le sol sont explicitées en Annexe 5.D à partir des informations fournies par Garnier et al. (2001). 

En résumé, la décomposition de l’ensemble des pools de matière organique suit une cinétique du premier ordre 

par rapport à la quantité de carbone du substrat, sa vitesse pouvant également dépendre de la taille de la 

biomasse microbienne. La décomposition de cette dernière suit également une cinétique d’ordre 1. Les taux 

de transformation de l’azote sont pilotés par ceux du carbone et les rapports N/C de la matière organique, avec 

ceux de la FOM et de AUB qui restent constants, tandis que ceux de la HOM, SOL et ZYB peuvent varier au 

cours du temps. Dans le modèle, l’azote est assimilé par voie (i) directe (N organique) pour la biomasse 

zymogène ; (ii) indirecte (N minéral) pour la biomasse autochtone (Hadas et al., 1992). 

Le taux de nitrification dépend de la concentration en NH4
+ selon une équation de Michaelis-Menten. 

L’humification du carbone de la matière organique se déroule durant la décomposition de la biomasse 

microbienne et de la lignine, son taux étant proportionnel au taux de décomposition. Enfin, l’azote est humifié 

à partir du N minéral disponible et selon le rapport N/C de la HOM. 

À noter que l’ensemble des paramètres à la base de la modélisation de la décomposition de la MO du sol 

réalisée à l’aide de CANTIS sont présentés dans le Tableau 5.3. Enfin, l’étude prend également en compte le 

fait que les composés phénoliques constituant la lignine limitent la dégradation des polysaccharides 

(HEM+CEL) durant la décomposition de la matière organique (Iqbal et al., 2014 ; Talbot and Treseder, 2012).
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Tableau 5.3 : Paramètres utilisés pour simuler la décomposition de la matière organique dans le sol à l’aide de CANTIS.

Les paramètres en gras permettent la simulation de la décomposition de la FOM, ceux sans mise en 
forme celle de la HOM et ceux en italique ne sont pas attribués à un type de MO en particulier.

Par conséquent, un facteur de retard de la décomposition de la fraction HEM+CEL, donné par Denes (2014),

est intégré au modèle : 

?Ú9 = ?9 × aWÛÜ× rÝÞ«ußrÝÞ«ußárâãäá«ãÝuß Équation 5-1

avec K’1 le taux de décomposition effectif de la fraction HEM+CEL [j-1], K1 le taux de décomposition potentiel 

de la fraction HEM+CEL [j-1], Kr le facteur de retard [-] (fixé à 3.2 par Corbeels et al. (1999)), [LIC]t et 

[HEM+CEL]t les teneurs en carbone des fractions lignine et holocellulose au temps t [mg C.kg-1].

Critères d’évaluation de l’efficience des simulations 

La qualité des simulations de la décomposition de la matière organique à l’aide de CANTIS est évaluée de la 

même façon que précédemment, i.e. au travers du calcul du coefficient d’efficience (E) de Nash et Sutcliffe 

(1970) selon l’Équation 3-25.

De plus, une valeur de RRMSE (Relative Root Mean Square Error) est donnée par CANTIS en fin de 

simulation pour en évaluer la qualité, sachant que plus la modélisation est fidèle aux données expérimentales 

plus le RRMSE est faible (cf. Équation 5-2). 

��b@�Rkån = UVVIæ ç� k�� /I�n²t��9 y Équation 5-2

avec mi les données mesurées, si les données simulées et Iæ la moyenne des n données mesurées. 
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Figure 5.4 : Les quatre logiciels composant la plateforme Sol Virtuel et les 
relations avec les concepts de processus, modules et modèles (Lafolie et al., 2014).

Plateforme Sol Virtuel : génération d’un modèle permettant la simulation de 

la lixiviation des nitrates observée in situ 

Présentation générale de la plateforme Sol Virtuel 

La plateforme Sol Virtuel est un outil mis en place par Lafolie et al. (2014) pour permettre le couplage de 

modules de simulation décrivant différents processus, soit déjà existants au sein de la plateforme, soit créés 

par l’utilisateur pour répondre à un problème précis. L’objectif de cette plateforme est de rendre aisé la 

manipulation et le développement de modèles, au travers d’une interface graphique accessible permettant une 

utilisation souple pour l’ensemble de la communauté scientifique qui travaille sur des processus qui s’opèrent 

dans le sol et aux limites de celui-ci (atmosphère et nappe phréatique). La plateforme est composée de quatre 

logiciels utilisables successivement (Figure 5.4). Le premier (« VSoil_Processes ») permet la définition des 

processus (physiques, chimiques, biologiques, etc…) et des variables d’entrées et de sorties associées qui 

rentrent en jeu dans le cadre de la création d’un modèle donné. Il faut également noter que les conditions aux 

limites représentent une classe de processus appelée « facteurs externes », ces derniers ne fournissant que des 

variables d’entrée. Le second logiciel (« VSoil_Modules ») a pour but d’attacher un module à un processus 

donné, pour en permettre sa représentation numérique. Plusieurs modules peuvent être développés pour un 

même processus et différer par leur formalisme mathématique, langage de programmation ou encore par la 

technique numérique permettant de résoudre les équations. L’ensemble des couplages entre processus et 

modules forme ce que l’on appelle un squelette, qui représente la colonne vertébrale du modèle, créé dans le 

troisième logiciel (« VSoil_Models »). Enfin, le dernier logiciel (« VSoil_Player ») permet de faire tourner le 

modèle créé, de comparer les résultats de plusieurs simulations ou encore d’archiver les modèles avec leurs 

données d’entrées et de sorties.



CHAPITRE 5 : Étude de la décomposition de la matière organique des PRO et de la lixiviation des nitrates en sol nu 

~ 254 ~ 

Description des processus et modules associés à la création du modèle 

L’ensemble des processus et modules associés au modèle créé et le couplage de chacun d’entre eux pour l’étude 

de la lixiviation des nitrates in situ sont représentés sur la Figure 5.5. Puisque l’étude porte sur des sols laissés 

nus, les processus qui décrivent le développement de la culture et la couverture du sol (mulch) sont associés 

par défaut à des modules qui ne prennent pas en compte ces phénomènes (« No_crop », « nocanopy », etc...). 

Pour simuler les processus de transfert hydrodynamique, de flux de chaleur, du transport des solutés et des 

transformations du carbone et de l’azote dans le sol, la plateforme Sol Virtuel utilise le modèle mécaniste 

unidimensionnel PASTIS (Prediction of Agricultural Solute Transformations In Soils). Mis au point par 

Garnier et al. (2001), il couple un modèle de transport établi par Lafolie (1991) au modèle CANTIS qui permet 

la description de la décomposition de la matière organique dans le sol (§ 5.1.4).

Les flux d’eau sur les parcelles et les cases lysimétriques sont décrits par l’équation de Richards, soit de façon 

similaire à HYDRUS-1D (§ 3.1.2.1.A), tout comme le transport de solutés, modélisé à partir du même modèle 

convectif dispersif (CDE) sur les parcelles et du modèle eau mobile-eau immobile (MIM) sur les cases 

lysimétriques (Chapitre 4). Toutefois, le modèle MIM utilisé par la plateforme Sol Virtuel diffère sensiblement 

de celui d’HYDRUS-1D détaillé au § 4.1.6.1.B. En effet, le modèle MIM de Sol Virtuel considère (i) que les 

régions d’eau immobile sont localisées à l'intérieur d’une microstructure constituée d’agrégats sphériques de 

tailles diverses ; (ii) que le coefficient d’échange du soluté entre régions mobile et immobile (aph [j-1]) n’est 

pas fixé manuellement mais varie en fonction notamment du rayon effectif de la zone immobile selon 

l’Équation 5-3 (Hayot, 1992 ; Parker et Valocchi, 1986) : 

h�Ò = USRÌ:Í × "X Équation 5-3

où D0 est le coefficient de diffusion moléculaire dans l’eau pure [cm2.j-1], t le facteur de tortuosité dans la 

phase liquide [-] et a le rayon effectif de la zone immobile [cm] défini suivant des relations empiriques données 

par Renault et Sierra (1994) et Tamari (1994). 

Enfin, la teneur en eau mobile, fixée dans HYDRUS-1D en fonction de la teneur en eau immobile associée à 

chaque matériau et comprise entre 0.06 et 0.09 cm3.cm-3 selon les cases (Tableau 4.17), est ici considérée 

comme variable en fonction du temps et de la teneur en eau du sol selon une relation fournie par Gaudet 

(1978) : 

Q_ = kQD / yK�èKn × e QQDiê Équation 5-4

avec qm, teneur en eau volumique de la fraction mobile [cm3.cm-3], qs, teneur en eau volumique à saturation 

[cm3.cm-3], ntext, la porosité texturale [-] définie par le volume des vides intra-agrégats, q, la teneur en eau 

volumique [cm3.cm-3] et b, un exposant permettant de calculer la teneur en eau mobile à partir de la teneur en 

eau totale [-] et qui sera calé spécifiquement à chaque case pour obtenir un partage semblable à celui observé 

à l’aide d’HYDRUS-1D. 
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Figure 5.5 : Principaux processus et modules considérés sur les parcelles en sol nu [A] et squelette [B] associé au modèle créé 
sur la plateforme Sol Virtuel pour la description de la lixiviation des nitrates observée in situ après des apports de PRO.

A

B



CHAPITRE 5 : Étude de la décomposition de la matière organique des PRO et de la lixiviation des nitrates en sol nu 

~ 256 ~ 

À noter également que, pour les transferts hydriques et de solutés, des conditions aux limites inférieure et 

supérieure identiques à celles prises en compte à l’aide d’HYDRUS-1D sont appliquées aux deux dispositifs 

simulés à l’aide de la plateforme Sol Virtuel.

Les transferts de chaleur sont quant à eux décrits par l’Équation 5-5 de convection-diffusion. Celle-ci considère 

que les phases solide et aqueuse ont la même température et somme le flux de diffusion induit par les gradients 

de température et le flux convectif engendré par les mouvements de l’eau dans le sol : 

Ë c�cL = ccC eÐ c�cC / }Ë^�i Équation 5-5

avec CT la capacité calorifique du sol [J.m-3.K-1], T la température du sol [K], t le temps [j], z la profondeur 

[m], lT la conductivité thermique du sol [W.m-1.K-1], q le flux de Darcy [m.s-1] et CW la capacité calorifique 

de l’eau [J.m-3.K-1].

Pour juger de la cohérence des modélisations du flux thermique, les résultats expérimentaux acquis par les 

capteurs de températures implantés dans les profils de sol (i) de chacune des trois parcelles en sol nu à 10, 37, 

50 et 100 cm ; (ii) de la Case 1 (TEMOIN) à 20, 40, 60 et 80 cm, sont comparés aux données simulées par la 

plateforme Sol Virtuel. 

Périodes de simulation 

Dans le cadre des comparaisons entre données modélisées à l’aide d’HYDRUS-1D et de Sol Virtuel, la période 

de simulation initiale est identique à celle de l’hydrodynamique et du transport de solutés soit (i) du 22/02/2013 

au 31/01/2015 sur les parcelles ; (ii) du 20/02/2013 au 28/02/2015 sur les cases lysimétriques. Néanmoins, 

dans le cadre de la description de la lixiviation des nitrates, de nouvelles simulations ont été réalisées à partir 

de la date du second épandage de PRO (01/08/2014), pour prendre en compte les paramètres et conditions 

initiales spécifiques à chaque épandage et optimisés à l’aide de CANTIS (§ 5.2.2). De ce fait, et en prenant 

l’exemple des parcelles, deux simulations ont été effectuées sur la plateforme Sol Virtuel : la première du 

22/02/2013 au 01/08/2014 et la seconde du 01/08/2014 au 31/01/2015. 

Critère d’évaluation de l’efficience des simulations 

La qualité de l’ensemble des simulations effectuées sur la plateforme Sol Virtuel est évaluée au travers du 

calcul du coefficient d’efficience (E) de Nash et Sutcliffe (1970) selon l’Équation 3-25. 
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Figure 5.6 : Étude du potentiel de minéralisation du carbone et de l’azote organiques suite aux incubations 
effectuées sur les « Sols Seuls » prélevés avant les apports de PRO de février 2013 et août 2014.

Résultats et discussion 

Étude des cinétiques de minéralisation du carbone et de l’azote organiques 

au laboratoire 

Dans le cadre des apports de PRO réalisés fin février 2013 et début août 2014, des prélèvements de sol sont 

effectués avant chaque épandage sur les trois parcelles en sol nu. La détermination du potentiel de 

minéralisation du carbone et de l’azote organiques a été réalisée par incubation en conditions contrôlées (i) des 

« Sols Seuls », i.e. des échantillons représentatifs de chacune des trois parcelles permettant l’étude de la 

minéralisation liée aux arrières effets des apports précédents entrepris depuis 2001 au rythme biennal ; (ii)

d’un mélange « Sol TEMOIN + PRO » qui permet l’étude de la minéralisation du PRO uniquement à travers 

son incorporation à du sol de la parcelle n’ayant jamais été amendée.

Résultats pour le « Sol Seul » 

Un arrière effet des apports précédents de PRO est nettement identifiable sur les courbes de minéralisation du 

carbone et de l’azote organiques des « Sols Seuls » prélevés avant les épandages 2013 et 2014. 
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En effet, nous remarquons dans un premier temps que les quantités moyennes de carbone organique 

minéralisés entre J0 et J+91 sont constamment supérieures pour les sols ayant reçu des PRO et se classent selon 

l’ordre croissant suivant TEMOIN < BOUE < DVB (Figure 5.6). Cet ordre est également souvent vérifié pour 

les moyennes calculées entre deux dates consécutives (Tableau I en Annexe 5.E), nous permettant par 

conséquent de constater que le sol de la parcelle concernée par un apport de DVB minéralise plus que celui où 

sont effectués des épandages de BOUE. Cela peut en grande partie être expliqué par le stock de carbone plus 

élevé sur la parcelle concernée par des apports de composts, du fait que l’ISMO du DVB épandu depuis 2001 

est généralement bien supérieur à celui de la BOUE (Tableau 2.1, sauf cas particulier de 2014 explicité au 

§ 5.2.1.2). La majeure partie du carbone organique du produit étant stable, le DVB minéralise finalement 

lentement un faible pourcentage de son Corg, son apport contribuant de ce fait à un enrichissement du pool de 

matière organique humifiée du sol plus important que celui permis par la BOUE.  

Les quantités d’azote minéral produites lors des expériences d’incubation suivent l’ordre croissant suivant 

TEMOIN < BOUE ≤ DVB. Les mêmes conclusions que celles réalisées pour les études sur le carbone peuvent 

par conséquent être appliquées à l’azote organique (Figure 5.6 et Tableau II en Annexe 5.E). De plus, les 

quantités de N minéral présentes à t0 sont constamment plus élevées pour les sols des parcelles amendées 

mettant une nouvelle fois en évidence les effets des six apports précédents opérés entre 2001 et 2011. Nous 

observons que les vitesses de minéralisation des sols étudiés sont relativement faibles. En effet, les fortes 

teneurs en carbonate de calcium retrouvées dans l’horizon de surface des parcelles étudiées (≈ 150 g.kg-1, cf. 

Figure 3.8) sont responsables d’une diminution du taux de minéralisation de l’azote au travers d’une étape 

d’ammonification nette bien plus faible en sols carbonatés de par l’augmentation de l’humine résistante à 

l’activité microbienne (Le Tacon, 1978). 

Enfin, le fait que les minéralisations de carbone et d’azote organique soient plus marquées pour les sols 

prélevés avant l’épandage 2014 peut être justifié par (i) un apport effectué moins d’un an et demi après celui 

de février 2013, alors que l’épandage précédent avait été réalisé le 13/12/2010 (ii) un échantillonnage qui a 

pris place en juillet 2014, mois marqué par une pluviométrie très importante (181.5 mm au total) et des 

températures moyennes comprises autour de 20 °C dans l’air et à 10 cm de profondeur. Ces conditions sont 

celles où est généralement constaté l’optimum de nitrification sur la plupart des sols (Malhi et McGill, 1982).

De plus, au vu des précipitations soutenues observées sur la période, ces températures sont associées à un état 

hydrique du sol plus proche de la capacité au champ (pF ≈ 2.7) que du point de flétrissement, permettant par 

conséquent une minéralisation supérieure de 50 à 80 % à celle constatée pour des pF proches de 4.2 (Valé, 

2006). Ces conditions influencent donc favorablement la minéralisation de l’azote et du carbone organiques 

du sol au moment du prélèvement, contrairement à février 2013, où les températures inférieures à 1 °C ont 

considérablement ralenti l’activité des micro-organismes et notamment celle des bactéries nitrifiantes (Braker 

et al., 2010). 
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Figure 5.7 : Étude de l’évolution du taux de minéralisation nette du carbone et de l’azote organiques suite aux 
incubations effectuées sur le Sol TEMOIN auquel ont été incorporés les PRO épandus en février 2013 et août 2014.

Résultats pour le « Sol TEMOIN + PRO » 

Les résultats des incubations effectuées avec du sol de la parcelle TEMOIN auquel ont été incorporées des 

quantités de PRO d’environ 2 g de carbone organique par kg de sol sec (Annexe 5.E) permettent tout d’abord 

d’observer une première phase de minéralisation assez rapide pour la BOUE durant les 14 premiers jours

d’incubation puis beaucoup plus lente durant les 77 jours suivants (Figure 5.7). Environ 38 et 35 % du carbone 

organique et 55 et 18 % du N organique des PRO BOUE épandus en 2013 et 2014 ont respectivement été 

minéralisés à la fin des périodes d’incubation. Nous pouvons ainsi noter une diminution de 37 % observée 

entre les minéralisations nettes de l’azote organique du PRO BOUE épandu en 2013 et 2014.

Pour expliquer ce phénomène, il est utile de repréciser que l’épandage effectué en 2014 a eu lieu le 01/08/2014 

sur les parcelles en sol nu, soit près de deux semaines après la livraison du PRO par le transporteur et sa 

conservation sous une bâche (§ 5.1.1). Ces conditions de stockage sont associées à des températures moyennes 

supérieures à 20 °C constatées en juillet 2014, ces dernières étant comprises dans la tranche optimale à la 

croissance des micro-organismes responsables de la phase mésophile, première étape du processus de 

compostage permettant la dégradation de la MO peu réfractaire (Albrecht, 2007). Elles traduisent de ce fait 

une probable fermentation de cet amendement non composté sous la bâche le recouvrant durant les 15 jours 

séparant sa livraison de son épandage. Celle-ci est en effet soulignée par un ISMO de 71.0 % retrouvé pour la 

BOUE 2014 et bien supérieur à celui de 2013 (44.7 %), également classiquement observé lors des épandages 

ayant eu lieu entre 2001 et 2011 (Tableau 2.1). Ceci semble mettre en évidence une stabilisation plus 

importante de la matière organique ayant vraisemblablement eu lieu durant le stockage du PRO avant l’apport. 

Enfin, les teneurs en azote ammoniacal retrouvées dans la BOUE 2014 sont près de deux fois supérieures à 

celle de 2013, traduisant une production d’ammoniaque (NH3) favorisée par les températures et 

évapotranspirations élevées retrouvées durant la période estivale. 
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Pour le DVB, nous remarquons que la minéralisation du carbone organique se déroule également 

principalement durant les 14 premiers jours avec 4 % du Corg minéralisé au jour 91 pour le PRO 2013 contre 

17 % pour le PRO 2014. Concernant l’azote, une faible minéralisation est constatée avec 3 % du Norg

minéralisé pour le DVB apporté en 2013 tandis qu’une minéralisation nette de -1 % de l’apport initial en Norg

est observée pour le PRO 2014, soit une minéralisation cumulée du sol TEMOIN + DVB 2014 inférieure à 

celle constatée pour le sol TEMOIN seul. 

En définitive, bien que les conditions des mesures opérées au laboratoire soient très différentes des conditions 

réelles in situ, il faut retenir que le compost DVB présente une forte stabilité avec un coefficient de 

minéralisation du carbone à 91 jours (Ct91) inférieure à 15 %. Son apport contribue ainsi à un enrichissement 

marqué du pool de carbone organique du sol et une élévation du stock de carbone par conséquent plus 

importante que celui constaté pour la BOUE, amendement peu stable qui présente un Ct91 constamment 

supérieur à 30 %. Ce dernier présente néanmoins une fourniture en azote minérale généralement importante 

avec une minéralisation nette de son azote organique initial pouvant être supérieure à 50 %, ce qui nécessite 

de raisonner les dates d’apports du produit en fonction de celle du semis ou de prévoir, le cas échéant, 

l’implantation d’une CIPAN pour éviter des pertes conséquentes par lixiviation. L’épandage de DVB ne 

présente quant à lui finalement que peu de fourniture azotée en 2013 et un risque de « faim d’azote » à travers 

l’organisation constatée à partir de la cinétique négative au début de l’incubation du DVB 2014, qui pourra 

poser problème à la culture si l’apport est proche de la date du semis. L’ensemble des observations réalisées à 

travers l’étude des cinétiques de minéralisation sont en accord avec les données retrouvées dans la littérature 

dans le cadre de la synthèse bibliographique présentée dans le Chapitre 1. 

Démarche d’optimisation des paramètres gouvernant la décomposition de la 

matière organique des PRO dans le sol via CANTIS et résultats obtenus 

Étude préliminaire sur la mesure de la biomasse microbienne en sol nu 

Dans le cadre de l’étape de calage des paramètres qui gouvernent la décomposition de la MO des parcelles en 

sol nu à l’aide de CANTIS, les données de teneurs en carbone de la biomasse microbienne dans l’horizon de 

surface de chacune des parcelles sont nécessaires Les études réalisées et les différentes données ayant permis 

leur obtention sont explicitées en Annexe 5.C. 
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Calage de CANTIS sur les cinétiques de minéralisation du carbone et de l’azote 

organiques des « Sols Seuls » 

Listés dans le Tableau 5.3, les paramètres relatifs à la modélisation de la décomposition de la MO des sols nus 

prélevés avant les épandages mis en place fin février 2013 et début août 2014 sont au nombre de sept (KH, KA,

YA, YH, HA, aA et KMA). Seuls le taux de décomposition de la HOM (KH) et le taux de mortalité de AUB (KA)

sont calés (Tableau 5.4), à partir des mesures de minéralisation du carbone et de l’azote organiques obtenues 

suite aux incubations effectuées au laboratoire sur les « Sols Seuls » prélevés avant les épandages 2013 et 2014 

(§ 5.2.1.1). Les cinq autres paramètres sont issus de la littérature (Tableau 5.3), à partir des travaux effectués 

jusqu’à présent (Chalhoub et al., 2014 ; Garnier et al., 2003 ; Iqbal et al., 2014) et gardés constants pour 

l’ensemble des calages opérés sur les différents « Sols Seuls » prélevés lors de la même campagne. 

Les conditions initiales relatives à la modélisation de la décomposition de la MO des « Sols Seuls »

comprennent quant à elles les quantités de carbone organique mesurées dans la HOM de chaque sol étudié et 

rapports N/C associés, ainsi que les teneurs en azote minéral du sol mesurées par le laboratoire d’analyse au 

temps t0 de l’incubation (Tableau 5.5). Les quantités de carbone total de la biomasse microbienne sont 

initialement considérées équivalentes pour l’ensemble des « Sols Seuls » au vu des résultats semblables 

constatés pour les études effectuées sur les sols nus (Annexe 5.C). Celles-ci sont de ce fait fixées à la valeur 

obtenues à J0 pour le sol TEMOIN (183.2 mg C.kg-1 sol sec), soit entre 1.6 et 1.8 % de la teneur en carbone 

organique total des sols étudiés (Tableau 5.5), ces pourcentages étant effectivement caractéristiques de sols 

contenant de faibles quantités d’argile et de Corg (Dalal, 1998 ; Denes, 2014).

De plus, respectivement 90 et 10 % de la quantité de biomasse microbienne totale est arbitrairement attribuée 

respectivement à la biomasse autochtone (AUB) et zymogène (ZYB), de façon à minimiser le RRMSE et 

obtenir les coefficients d’efficience (E) les plus proches de 1 pour les modélisations mises en place sur les 

résultats d’incubations des « Sols Seuls » en conditions contrôlées (Tableau 5.5). Les ratios N/C associés à la 

biomasse microbienne sont quant à eux bien connus et considérés comme quasiment constant quels que soient 

la communauté microbienne et l’écosystème considérés, avec des valeurs généralement comprises entre 0.08 

et 0.16 (Cleveland et Liptzin, 2007 ; Kallenbach et Grandy, 2011). Ces derniers sont donc fixés à 0.09 et 0.1 

pour AUB et ZYB tout au long de l’étude, ces valeurs ayant déjà été utilisées dans le cadre de modélisations 

réalisées à l’aide de CANTIS et prenant en compte des apports de PRO (Chalhoub et al., 2014). Enfin, il faut 

noter qu’en l’absence de données de biomasse microbienne totale liées à l’épandage 2014, les mêmes valeurs 

que celles établies lors de l’apport 2013 ont été utilisées, non seulement concernant les données initiales de 

répartition dans AUB et ZYB mais également pour les résultats des incubations effectuées sur les mélanges 

« Sol + PRO » (Obriot, 2016).

Nous constatons finalement que les cinétiques de minéralisation sont reproduites de façon très satisfaisante 

pour l’ensemble des « Sols Seuls » étudiés pour les prélèvements effectués avant l’épandage 2013 (Figure 5.8) 

et avant celui de 2014 (Figure 5.9). Les RRMSE obtenus sont ainsi constamment inférieurs à 9.1 % tandis que 

les coefficients d’efficience calculés entre données expérimentales et modélisées concernant la minéralisation 

du carbone et de l’azote organiques sont supérieurs 0.905 (Tableau 5.6). 
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Tableau 5.4 : Valeurs associées à KH et KA, les deux paramètres calés dans le cadre de la modélisation de la décomposition 
de la matière organique humifiée des « Sols Seuls » prélevés avant les apports de PRO réalisés en 2013 et en 2014.

Les valeurs des deux paramètres calés pour la modélisation de la décomposition de la matière organique 

humifiée (KH et KA, cf. Tableau 5.4) sont comparables à celles retrouvées dans la littérature pour des sols 

limoneux aux teneurs en carbone organique inférieures à 1.5 % (KH = 0.000152 j-1 selon Iqbal et al. (2014) et 

KA = 0.0108 ou 0.0120 j-1 respectivement selon Garnier et al. (2003) et Denes (2014)). Il semble par 

conséquent, et en accord avec les conclusions des études effectuées par Denes (2014), qu’un même jeu de 

paramètres puisse assurer la simulation de la décomposition de la matière organique humifiée en fonction du 

temps. En effet, nous remarquons que les mêmes paramètres (Tableau 5.3 et Tableau 5.4) permettent 

finalement une bonne description des cinétiques de minéralisation du C et du N organiques des « Sols Seuls »

prélevés avant les deux épandages effectués en février 2013 et en août 2014 sur les parcelles en sol nu. 

Toutefois, les valeurs de KH et KA calées diffèrent parfois largement de celles trouvées par d’autres auteurs 

pour des études similaires, les écarts pouvant même se montrer supérieurs à un facteur 3 (KH = 0.0006 j-1 selon 

Chalhoub et al., 2014). Ceci souligne ainsi les limites quant à l’utilisation de ces paramètres pour la 

caractérisation de la décomposition de la HOM sur des sols ayant des caractéristiques physico-chimiques 

distinctes du nôtre. 

Enfin, l’évolution du carbone de la biomasse microbienne totale au cours des incubations est relativement 

similaire pour les trois « Sols Seuls » avant les apports 2013 et 2014 (Figure III en Annexe 5.C). Les résultats 

modélisés sont plutôt proches des données obtenues suite aux incubations effectuées sur du sol de la parcelle 

TEMOIN prélevé avant l’apport 2013. L’arrière effet des apports précédents sur l’augmentation de la biomasse 

microbienne du sol semble néanmoins identifiable au travers des résultats modélisés, avec des quantités de 

carbone légèrement supérieures retrouvées pour les parcelles BOUE et DVB. 

Calage via CANTIS des cinétiques de minéralisation du carbone et de l’azote 

organiques des PRO incorporés au sol de la parcelle non amendée (TEMOIN) 

5.2.2.3.A Fractions biochimiques et adaptation du modèle à l’apport de PRO 

Comme précisé au § 5.1.3.1.A, les teneurs en carbone et azote de chaque fraction biochimique des PRO 

épandus en 2013 et en 2014 ont été mesurées par analyse élémentaire après une succession d’attaques par des 

réactifs à l’acidité croissante.
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Tableau 5.5 : Conditions initiales permettant la modélisation, à l’aide de CANTIS, de la décomposition de la MO des « Sols Seuls » prélevés avant les épandages effectués le 21/02/2013 et le 01/08/2014.

m
g 

N
-N

O
3- .k

g-1
so

l s
ec

Jour d’incubation

m
g 

C
-C

O
2.

kg
-1

so
l s

ec

Jour d’incubation

Figure 5.8 : Comparaison des minéralisations du carbone et de l’azote organiques des « Sols Seuls », prélevés 
avant l’apport de PRO du 21/02/2013, avec les résultats des modélisations effectuées à l’aide de CANTIS.
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Tableau 5.6 : RRMSE et coefficients d’efficience obtenus pour les comparaisons entre données expérimentales et modélisées de 
minéralisation du carbone et de l’azote organiques des « Sol Seuls » prélevés avant les apports de PRO réalisés en 2013 et en 2014.

Figure 5.9 : Comparaison des minéralisations du carbone et de l’azote organiques des « Sols Seuls », prélevés 
avant l’apport de PRO du 01/08/2014, avec les résultats des modélisations effectuées à l’aide de CANTIS.
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Les fractions carbonées et azotées (i) solubles à l’eau chaude et dans un détergent neutre et donc 

potentiellement rapidement décomposable (SOL) ; (ii) hemicelluloses (HEM) ; (iii) celluloses (CEL) ; (iv)

lignines et cutines (LIC) et les ratios C/N associés à chacune d’entre elles peuvent être exprimés en pourcentage 

du carbone et de l’azote organiques total contenus dans le PRO (Annexe 5.F). Il s’avère toutefois que cette 

répartition n’a pas permis une simulation satisfaisante de la décomposition de la MO au travers d’une 

caractérisation non convenable de la FOM (Caubel, 2007). Des travaux ont en effet montré que la fraction 

soluble dans le réactif détergent neutre du fractionnement van Soest est en réalité lentement dégradée dans le 

cas de PRO compostés, notamment parce que cette dernière semble alimentée en composés récalcitrants au 

cours du compostage (Annabi, 2005 ; Francou et al., 2008 ; Peltre et al., 2010). 

Par conséquent, et subséquemment aux travaux effectués par Chalhoub (2010), la fraction SOL a été divisée 

en un compartiment facilement biodégradable (SOLF) et un second qui l’est difficilement (SOLS), la répartition 

du C et du N à l’intérieur de ces deux fractions étant précisée au § 5.2.2.3.B . De même, les fractions 

hemicellulose et cellulose sont regroupées (Holocellulose (HEM+CEL), cf. Figure 5.3), ces modifications 

ayant permis l’obtention de bonnes simulations des dynamiques de minéralisation du carbone et de l’azote 

organiques provenant de boues compostées, à l’aide de CANTIS (Caubel, 2007 ; Chalhoub et al., 2014). 

5.2.2.3.B Conditions initiales 

Les études de la décomposition de la MO dans CANTIS étant effectués à partir de l’incorporation des deux 

PRO épandus à du sol de la parcelle non amendée, les quantités de carbone de la HOM et les rapports N/C 

associés pris en compte sont ceux de la parcelle TEMOIN (Tableau 5.7). De plus, les quantités de C en 

provenance du produit et incorporées au sol sont fournies par le laboratoire d’analyse, de même que les teneurs 

en azote minéral du mélange « Sol + PRO » à t0 de l’incubation (Tableau 5.7). Les quantités initiales de carbone 

total de la biomasse microbienne sont celles mesurées à J0 pour le sol TEMOIN auquel ont été incorporés les 

PRO dans le cadre des incubations détaillées en Annexe 5.C. Une répartition identique à celle opérée dans le 

cadre des simulations réalisées sur les « Sols Seuls » a été effectuée pour l’attribution de la biomasse 

microbienne totale à AUB et ZYB (90 %-10 %, cf. Tableau 5.7).

La répartition du C et N des PRO dans les deux compartiments (SOLF et SOLS) qui subdivisent la fraction dite 

soluble n’est pas directement caractérisable à partir du fractionnement van Soest. Chalhoub et al. (2014) 

considère que 100 % de cette dernière est comprise soit dans SOLF ou SOLS selon le type de PRO. Néanmoins, 

Denes (2014) a montré que cette répartition pouvait différer des observations de Chalhoub et al. (2014) en 

caractérisant la distribution du C dans les deux pools solubles de manière analytique, et plus précisément par 

chromatographie d’exclusion stérique. Les conclusions d’études récentes ont en effet mis en évidence le fait 

que la biodégradabilité de la fraction soluble des PRO est liée aux poids moléculaires des molécules qui la 

compose, lesquelles sont soumises à de nombreuses évolutions au cours du compostage notamment (Tremier 

et al., 2014 ; Wei et al., 2014). Cependant, aucune méthode ne permettant une caractérisation fiable de la 
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distribution du N dans les fractions SOLF et SOLS n’est actuellement disponible (Antil et al., 2011), obligeant 

ainsi à un calage manuel de la répartition du N dans ces deux compartiments et donc des ratios N/C associés 

(Denes, 2014). Finalement, dans notre cas, une optimisation manuelle de la distribution du C et du N dans les 

fractions SOLF et SOLS a été réalisée à partir des cinétiques de minéralisation observées au laboratoire tout en 

veillant à ce que les bilans de masse en C et N contenus dans la FOM restent naturellement égaux à ceux 

obtenus suite au fractionnement biochimique (Tableau 5.7). Les répartitions du C et N des PRO dans les 

fractions holocellulose (HEM+CEL) et lignine (LIC) ont quant à elles été conservées identiques à celles 

mesurées par le laboratoire d’analyse (Tableau 5.7 et Annexe 5.F). 

5.2.2.3.C Paramètres relatifs à la décomposition de la FOM 

Les valeurs de l’ensemble des paramètres relatifs à la décomposition de la HOM restent logiquement fixées à 

celles établies lors du calage des « Sols Seuls » (§ 5.2.2.2). De plus, de manière similaire à ces derniers, la 

grande majorité des paramètres sont issus de la littérature, à savoir ceux associés aux différentes pools de la 

FOM (K1, K2, K3, KS, HL, KMZ), à la biomasse zymogène (KZ, YS, YZ, HZ, aZ) et le taux maximum de 

nitrification (Vmax) (Corbeels et al., 1999 ; Denes 2014 ; Garnier et al., 2003, 2008 ; Iqbal et al., 2014, cf. 

Tableau 5.3). Ceux-ci ont en effet permis de simuler convenablement les minéralisations du Corg et du Norg

constatées à partir de l’incorporation de PRO à du sol de la parcelle TEMOIN (Chalhoub et al., 2014). 

Nous pouvons noter qu’un paramètre de limitation de la biodégradation de la FOM par la quantité de biomasse 

microbienne (KMZ) a été considéré dans le cadre de l’étude. Celui-ci permet en effet la prise en compte des 

modifications observées concernant l’affinité des microorganismes pour le substrat durant le compostage, ce 

processus étant à l’origine de nombreux changements au sein des communautés microbiennes et de 

diminutions de l’activité enzymatique (Franke-Whittle et al., 2014 ; Ng et al., 2014). 

Par conséquent, et selon les optimisations entreprises par Denes (2014), une valeur de 93 mg C.kg-1 a été 

considérée pour le compost DVB (en violet dans le Tableau 5.3). Elle permet de limiter la surestimation de la 

minéralisation du carbone organique liée à l’apport de compost à travers la contribution surévaluée de la 

fraction soluble. Pour des PRO non compostés (cas de la BOUE) une valeur de KMZ = 0 mg C.kg-1 est prise en 

compte (en rose dans le Tableau 5.3), indiquant que l’affinité des microorganismes pour le substrat est

meilleure dans le cas d’une matière organique moins stable. 

5.2.2.3.D Résultats des optimisations et conclusions 

Après calage de la distribution du C et du N dans les deux compartiments qui composent la fraction SOL de 

chaque PRO, nous constatons une certaine cohérence de la répartition du C et du N dans chaque fraction. 
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Figure 5.10 : Comparaisons des minéralisations du carbone et de l’azote organiques des mélanges « Sol + PRO »
avec les résultats des modélisations effectuées dans CANTIS pour les apports 2013 et 2014.

Tableau 5.7 : Conditions initiales permettant la modélisation, à l’aide de CANTIS, de la décomposition de la MO suite 
à l’incorporation des PRO épandus le 21/02/2013 et le 01/08/2014 à du sol de la parcelle TEMOIN non amendée.
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Tableau 5.8 : Distribution du C et du N des PRO dans les différentes fractions biochimiques qui composent la FOM et ratios C/N et N/C 
obtenus après calage, à l’aide deCANTIS, des distributions dans les fractions SOLF et SOLS à partir des résultats de décomposition de la MO.

En effet, les distributions conservent généralement des pourcentages comparables et le même ordre pour un 

PRO donné, avec (i) SOLS > SOLF > HEM+CEL > LIC pour la BOUE ; (ii) SOLS > LIC w HEM+CEL > 

SOLF pour le DVB (Tableau 5.8). Nous remarquons que les principales différences entre les PRO concernent 

les distributions dans la fraction facilement biodégradable SOLF et dans la fraction LIC. En effet, le processus 

de compostage du DVB a logiquement permis la stabilisation de la matière organique du PRO (ISMO DVB > 

ISMO BOUE, cf. Tableau 2.1) engendrant ainsi une réduction de la distribution du C et du N dans SOLF et 

une concentration dans la fraction LIC faiblement décomposable. 

Les ratios N/C obtenus gardent quant à eux un ordre relativement constant pour les deux PRO avec SOLS >

LIC > SOLF > HEM+CEL (sauf cas particulier de la BOUE 2014, cf. Tableau 5.8 et § 5.2.1.2). Les faibles 

ratios N/C du compartiment facilement biodégradable SOLF indiquent que ce dernier est principalement 

composé de petites molécules carbonées tandis que la fraction SOLS semble quant à elle contenir de 

nombreuses molécules azotées relativement lourdes. 

Finalement, les valeurs de décomposition des pools de la FOM données par Chalhoub et al. (2014), Corbeels 

et al. (1999) et Garnier et al. (2003) permettent l’obtention de simulations globalement très satisfaisantes de la 

minéralisation du C et du N organiques après incorporation de la BOUE et du DVB épandus en 2013 et 2014

à du sol de la parcelle TEMOIN prélevé avant l’épandage (Figure 5.10). La valeur du taux de décomposition 

de SOLS (K4) diffère néanmoins d’un facteur supérieur à 10 à celle établie par Denes (2014), soulignant une 

nouvelle fois que l’application d’un jeu de paramètres est limitée à l’étude d’un sol donné. Enfin, ce taux est 

inférieur aux vitesses de décomposition des trois autres pools de la FOM (K1, K2 et K3, cf. Tableau 5.3), mettant 

en avant une très faible contribution de cette fraction, composée principalement de molécules résistantes aux 

attaques microbiennes, à la minéralisation du C et du N engendrée suite à un apport de PRO. 

Des valeurs de RRMSE inférieures à 8.7 % et des coefficients d’efficience supérieurs à 0.88 (Tableau 5.9)

soulignent ces bons résultats et le fait qu’un même jeu de paramètres permet non seulement la description de 

la décomposition de la HOM mais également celle de la FOM liée à deux apports successifs. 

Enfin, nous constatons que l’évolution de la biomasse microbienne totale (Bc) modélisée après incorporation 

des PRO BOUE et DVB épandus (en 2013) à du sol de la parcelle TEMOIN est finalement relativement 

éloignée de celle constatée expérimentalement à partir des résultats des incubations mises en place (Figure IV 

en Annexe 5.C). Néanmoins, les dynamiques expérimentales restent cohérentes avec celles modélisées et 
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Tableau 5.9 : RRMSE et coefficients d’efficience obtenus pour les comparaisons entre les 
données expérimentales et modélisées de minéralisation du C et N organiques observées lors 

de l’incorporation des PRO épandus en 2013 et en 2014 à du sol de la parcelle TEMOIN.

permettent de constater une augmentation initiale du C de la Bc plus ou moins marquée suivie d’une diminution 

progressive puis d’une stabilisation à partir du cinquantième jour d’incubation. Il faut cependant noter qu’en 

l’absence d’étude effectuée pour l’épandage 2014 et de l’application d’un coefficient obtenu à partir des 

incubations effectuées en 2013 avec du sol de la parcelle TEMOIN cultivée (Figure I en Annexe 5.C), les 

incertitudes associées aux résultats expérimentaux sont assez élevées. Par conséquent, ceux-ci peuvent être 

considérés comme qualitatifs, fournissant plus une information sur la dynamique de variation de la biomasse 

microbienne au cours du temps que des teneurs précises en C de la biomasse microbienne auxquelles peuvent 

être comparées les résultats des simulations. 

En définitive, le modèle CANTIS nous a permis de simuler non seulement la décomposition de la matière 

organique humifiée des « Sols Seuls » prélevés avant épandage mais également la minéralisation du C et du N 

de la matière organique fraîche incorporée au sol à l’occasion de deux apports de PRO aux caractéristiques 

bien distinctes. En effet, des descriptions très satisfaisantes des incubations réalisées au laboratoire en 

conditions contrôlées ont pu être obtenues pour la BOUE, amendement peu stable et possédant par conséquent 

un fort potentiel de minéralisation, et pour le compost DVB très stable et qui participe ainsi à un enrichissement 

du stock de carbone organique du sol au cours du temps (§ 5.2.1.2 et Figure 5.7).

Au vu de la généricité du modèle, le paramétrage et la démarche d’optimisation établis devraient logiquement 

permettre de simuler la décomposition de la MO des PRO BOUE et DVB épandus dans les années à venir 

mais également de ceux déjà apportés depuis 2001, à condition de définir précisément les conditions initiales 

du modèle. Par conséquent, les résultats (i) des fractionnements biochimiques van Soest de la matière 

organique de chacun des PRO ; (ii) des cinétiques de minéralisation du C et du N organiques obtenues par 

méthode d’incubation au laboratoire selon le même mode opératoire (« Sol Seul » et « Sol TEMOIN + 

PRO ») ; (iii) du suivi des teneurs en matière organique de l’horizon de surface au cours du temps et des ratios 

N/C associés ; (iv) concernant l’évolution de la biomasse microbienne des sols nus, doivent être disponibles 

pour permettre une caractérisation de chaque apport par le modèle CANTIS. 

La transposabilité des paramètres optimisés (KH, KA) pour des études sur d’autres sols semble cependant 

limitée au vu de valeurs obtenues par d’autres auteurs. Ces dernières peuvent effectivement être très éloignées 

de celles obtenues dans le cadre de ce travail, une des causes principales étant les fortes variabilités au sein des 

communautés microbiennes constatées entre sols aux propriétés physico-chimiques distinctes. 
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Étude de l’hydrodynamique et du transport du bromure sur la plateforme 

Sol Virtuel à partir des paramètres optimisés à l’aide d’HYDRUS-1D 

Préalablement à la modélisation de la lixiviation des nitrates engendrée par les deux apports de matière 

organique exogènes réalisés en février 2013 et en août 2014, une comparaison des simulations de la dynamique 

hydrique (potentiel matriciel, teneur en eau et drainage) et du transport des ions bromures a été effectuée entre 

HYDRUS-1D et la plateforme Sol Virtuel. Détaillés en Annexe 5.G pour les parcelles et en Annexe 5.H pour 

les cases, les résultats des comparaisons mettent en évidence des résultats identiques entre les simulations 

réalisées à l’aide d’HYDRUS-1D et de la plateforme Sol Virtuel. 

Simulation des températures du sol 

Les données de températures mesurées par les sondes implantées à 10, 37, 50 et 100 cm sur chacune des trois

parcelles et à 20, 40, 60 et 80 cm sur le profil de la Case 1 (TEMOIN) ont être comparées à celles simulées par 

le module de transfert de chaleur de la plateforme Sol Virtuel aux mêmes profondeurs. Représentées en 

Annexe 5.I, les données de températures mesurées expérimentalement sont généralement très convenablement 

simulées par la plateforme Sol Virtuel. Toutefois, nous remarquons que les températures modélisées ont une 

légère tendance à surestimer les données expérimentales, et ce de façon croissante avec la profondeur. L’impact 

de ces surestimations sur la qualité de la simulation de la décomposition de la MO dans le sol par le modèle 

reste néanmoins limité, étant donné la réduction croissante de l’activité microbienne avec la profondeur.

Étude de la lixiviation des nitrates sur les parcelles en sol nu 

Après vérification de la cohérence des simulations des dynamiques hydrique, thermique et du transport des 

ions bromures avec les résultats obtenus à l’aide de Sol Virtuel par rapport à celles constatées via HYDRUS-

1D pour les parcelles en sol nu, la simulation de la lixiviation des nitrates constatée expérimentalement peut 

être entreprise. Elle est initialement basée sur la prise en compte des paramètres établis à l’aide de CANTIS 

(§ 5.2.2), ces derniers permettant la caractérisation de la décomposition de la MO du sol liée aux arrières effets 

des apports précédents (HOM) et à ceux engendrés par les apports de PRO effectués en 2013 et 2014 (FOM). 

Les données modélisées ont été comparées à celles obtenues suite aux différentes campagnes de suivi des 

nitrates mises en place après les deux épandages (§ 5.1.2), permettant de vérifier la pertinence de résultats 

d’analyse au laboratoire (incubations « Sol(s) Seul(s) » et « Sol + PRO », fractionnements biochimiques des 

PRO et biomasses microbiennes) pour le suivi in situ de la dégradation de la MO et de la minéralisation de 

l’azote organique. De plus, les conditions initiales concernant les quantités de carbone de la matière organique 

humifiée et dans la biomasse microbienne AUB et ZYB sont conservées identiques à celles prises en compte 

dans le cadre des modélisations réalisées avec CANTIS pour chaque apport (Tableau 5.5). 
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Les teneurs initiales en azote minéral dans le profil de sol de 0 à 120 cm de profondeur à la date du 22/02/2013 

ont été définies par rapport aux résultats de la campagne de reliquats mise en place le 06/03/2013 soit 13 jours 

après l’incorporation des PRO dans l’horizon de surface du sol par le labour. En effet, en l’absence totale de 

pluie et avec une température moyenne de 1.0 °C constatée durant la période, l’évolution des teneurs en NO3
-

dans le sol entre le 22/02 et le 06/03/2013 est considérée comme négligeable. Enfin, les teneurs initiales en 

NO3
- sur la tranche 120-165 cm ont été approximées à partir des résultats de la première campagne de suivi 

(C1) effectuée le 13/06/2013. 

La simulation de la minéralisation de l’azote organique en sol nu démarre suite au labour réalisé le 22/02/2013, 

date correspondant également au début de la modélisation de l’hydrodynamique et du transport des ions 

bromures sur les trois parcelles. Les simulations ont été réalisées jusqu’au 01/08/2014, date de mise en place 

de la troisième campagne de suivi (C3, cf. Tableau 5.2) mais également du second apport de PRO sur les 

parcelles en sol nu, nécessitant de ce fait une deuxième modélisation sur Sol Virtuel à partir de cette date. 

Enfin, les résultats modélisés sont comparés aux données (i) des campagnes de suivi des ions bromures et 

nitrates (C1, C2, C3 et C4) obtenues suite aux prélèvements effectués à l’aide du préleveur de sol motorisé et à 

la tarière tous les 10 cm sur 0-160 cm (Figure 4.4) ; (ii) de l’ensemble des campagnes de mesure de la 

dynamique des ions nitrates (Tableau 5.2), dont les résultats sont exprimés sous la forme de bilans de masse 

calculés par tranche de 30 cm sur 0-120 cm (0–30 ; 30–60 ; 60–90 et 90–120) et sur la tranche 120–160 cm. 

Caractérisation de la dynamique des nitrates sur la parcelle TEMOIN 

5.2.5.1.A Résultats obtenus avec les paramètres optimisés à l’aide de CANTIS 

Dans un premier temps, la minéralisation de l’azote organique est simulée pour la parcelle TEMOIN avec les 

paramètres obtenus à l’aide de CANTIS et qui permettent de caractériser la décomposition de la HOM (Tableau 

5.3), dont KH (0.00017 j-1) et KA (0.0085 j-1), ces derniers ayant été optimisés à partir des cinétiques de 

minéralisation des « Sols Seuls » obtenues suite aux incubations réalisées au laboratoire (§ 5.2.2.2). 

Nous remarquons qu’avec ce premier scénario (S1N), la minéralisation de l’azote organique semble légèrement 

sous-estimée par le modèle, avec des teneurs en nitrates dans l’horizon de surface (0–28 cm) généralement 

inférieures à celles constatées expérimentalement lors des trois campagnes de prélèvement réalisées les 

13/06/2013, 27/11/2013 et 01/08/2014 (Figure 5.11). De ce fait, la différence entre les stocks de nitrates 

modélisés sur les profils 0–120 cm (R1, R2, R3 et R4), et 0–160 cm (C1, C2 et C3) et ceux mesurés 

expérimentalement (Figure 5.11, Figure 5.12 et Annexe 5.J) augmente au fur et à mesure des campagnes, 

preuve d’une estimation de la minéralisation du Norg par le modèle probablement trop faible dans l’horizon 

travaillé (LAca) au cours du temps. Une modélisation sous-estimant la minéralisation de l’azote organique 

constatée dans l’horizon de surface en été 2013 et durant le printemps et l’été 2014 entraîne l’obtention d’un 

bilan de masse modélisé sur 0-160 cm qui ne comprend pas la moyenne et les écarts-types associés à celui 

calculé selon les résultats expérimentaux à la date de la troisième campagne (C3, 01/08/2014) soit 526 jours 

après l’apport (Figure 5.12 et Annexe 5.J). Par conséquent, à cette date, les teneurs en NO3
- modélisées 
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constatées dans les horizons sous-jacents et entrainées par la lixiviation, qui intervient principalement en 

automne/hiver 2013 et suite aux précipitations exceptionnelles constatées durant le mois de juillet 2014 

(181.5 mm, cf. Figure 2.8), sont toutes plus faibles que celles observées expérimentalement et ce, sans 

exception (Figure 5.11 et Figure 5.12).

5.2.5.1.B Calage du taux de décomposition de la matière organique humifiée 

Un second scénario d’optimisation (S2N) a par conséquent été mis en place, avec la prise en compte d’une 

valeur de KH (0.00023 j-1) calée manuellement et légèrement plus élevée que celle optimisée à l’aide de 

CANTIS (0.00017 j-1). Nous remarquons une augmentation de la minéralisation de l’azote organique de plus 

de 30 % aux dates des maximums constatés dans l’horizon travaillé en octobre 2013 et juillet 2014 (mise en 

évidence par les flèches rouges sur la Figure 5.12). Celle-ci semble permettre une meilleure description de la 

minéralisation observée expérimentalement dans l’horizon de surface et de la lixiviation des nitrates dans ceux 

sous-jacents (30–160 cm, cf. Figure 5.12). En outre, la dynamique des nitrates observée lors des trois 

campagnes de suivi (C1, C2 et C3) réalisées entre juin 2013 et août 2014 est mieux reproduite avec le second 

scénario. Ceci est surtout visible pour C3, avec des teneurs en NO3
- retrouvées sur l’ensemble du profil qui sont 

très souvent comprises dans les écarts types des quantités expérimentales mesurées tous les 10 cm alors que 

celles simulées avec S1N sous-estiment les quantités de NO3
- sur l’ensemble du profil 0-160 cm (Figure 5.11). 

De plus, les coefficients d’efficience obtenus avec S2N pour les trois premières campagnes sont constamment 

supérieurs à ceux constatés avec S1N (Tableau 5.10), bien que les différences entre les deux scénarios soient 

moins visibles pour les deux premières campagnes, car les teneurs initiales en nitrates renseignées à t0

influencent fortement la dynamique observée sur l’ensemble du profil, respectivement dès 40 cm après 112 

jours (C1-13/06/2013) et 80 cm après 279 jours (C2-27/11/2013) (Figure 5.11). 

De même, la sous-estimation des bilans de masse expérimentaux généralement notée avec S1N, n’est plus 

apparente avec S2N, de par notamment la production plus importante de nitrates dans l’horizon 0–30 cm, cette 

dernière se rapprochant de celle observée expérimentalement (Annexe 5.J). Nous observons également que les 

teneurs en nitrates retrouvées tous les 30 cm lors des campagnes de reliquats mises en place sur 0–120 cm 

peuvent être similaires à celles modélisées ou calculées lors des campagnes de suivi ou au contraire 

relativement éloignées de ces dernières (entourées en rouge sur la Figure 5.12) avec des différences pouvant 

approcher les 20 kg N-NO3
-.ha-1 sur 30 cm. Cependant, les bilans de masse calculés sur 0–120 cm sont 

finalement relativement proches de ceux simulés avec S2N (Figure 5.12).

En accord avec les stocks reportés en Annexe 5.J, nous pouvons conclure qu’au vu de l’absence de répétition 

induite par le mélange de l’ensemble des six prélèvements élémentaires effectués par tranche de 30 cm 

(Annexe 5.A), les résultats des campagnes de reliquats ne peuvent être utilisés pour obtenir des informations

précises quant aux teneurs réelles en nitrates par tranche de 30 cm. Néanmoins, elles semblent permettre 

l’établissement d’un stock cohérent sur un profil de sol global donné, soit 0–120 cm dans notre cas, et pourront 

donc être utilisées pour comparer les bilans de masses modélisés à ceux retrouvés lors de ces suivis. 
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Figure 5.12 : Teneurs en nitrates expérimentales et simulées retrouvées du 22/02/2013 au 01/08/2014 par tranche de 30 ou 40 cm sur le profil de la parcelle TEMOIN et bilans de masse associés.
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Figure 5.11 : Comparaison de la lixiviation des nitrates simulée sur la plateforme Sol Virtuel avec celle constatée expérimentalement sur la parcelle TEMOIN pour les trois premières campagnes de suivi.
Huit prélevements minimums, effectués avec le carottier et la tarière (C+T, cf. Figure 4.4), sont pris en compte pour le calcul des moyennes et écarts-types associés par tranche de 10 cm. 
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Tableau 5.10 : Coefficients d’efficience retrouvés pour les trois premières 
campagnes de suivi de la dynamique des ions nitrates sur la parcelle 
TEMOIN et selon chacun des scénarios d’optimisation mis en place.

Figure 5.13 : Comparaison des bilans de masse expérimentaux calculés par tranche ou sur l’ensemble du profil de sol de la parcelle 
TEMOIN (0–120 ou 0–160 cm) avec ceux obtenus par modélisation sur la plateforme Sol Virtuel avec le scénario d’optimisation S3N. 
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Abscisse histogrammes : « C » pour les campagnes de suivi, « R » pour les reliquats et « SV » pour les données simulées sur Sol Virtuel.
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5.2.5.1.C Modification des teneurs initiales en nitrates sur le profil 0–160 cm 

Au vu des imprécisions non négligeables pouvant être associées aux teneurs en nitrates retrouvées dans chaque 

tranche de sol lors d’une campagne de reliquats, les quantités initiales en NO3
- du profil de sol 0–120 cm 

renseignées tous les 30 cm à partir des résultats de R1 (06/03/2013) sont également susceptibles d’être soumises 

à une erreur importante. Celles-ci ont donc été légèrement modifiées dans le but d’obtenir une description 

optimale de la minéralisation de l’azote organique dans l’horizon de surface et de la lixiviation des nitrates 

dans ceux sous-jacents (S3N). Toutefois, le bilan de masse sur 0–120 cm est conservé proche de celui établi 

lors de R1, au vu de la précision satisfaisante des stocks en nitrates calculés à l’échelle du profil de sol à partir 

des résultats des campagnes de reliquats (Figure 5.12).

La prise en compte de conditions initiales pouvant légèrement différer de celles fournies par R1 permet 

l’obtention d’une meilleure simulation de la dynamique des nitrates observée expérimentalement (Figure 5.11

et Figure 5.12). En effet, la quasi-totalité des teneurs en nitrates simulées sont finalement comprises dans les 

écarts-types de celles retrouvées lors des trois campagnes de suivi et les coefficients d’efficience établis avec 

S3N sont plus élevés qu’avec S2N pour C1 et C2 et comparables pour C3 (Tableau 5.10). Toutefois, malgré une 

simulation qui semble visuellement plutôt satisfaisante, nous remarquons que la valeur de E calculée pour C3

est relativement faible (≈ 0.20). Deux raisons expliquent principalement l’obtention de ce coefficient 

d’efficience moyen avec (i) la sous-estimation par le modèle des teneurs en nitrates présentes dans l’horizon 

travaillé (≈ 10 kg N-NO3
-.ha-1) ; (ii) les faibles différences entre quantités de nitrates retrouvées 

expérimentalement par tranche de 10 cm sur 20-160 cm (< 5 kg N-NO3
-.ha-1).

Concernant la sous-estimation par le modèle des quantités de NO3
- notées expérimentalement dans l’horizon 

de surface à la date de C3 (01/08/2014), il faut rappeler que le mois de juillet 2014 est marqué par une 
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pluviométrie exceptionnellement élevée pour la saison (181.5 mm), dont 100 mm constatés durant les dix jours 

qui précèdent la campagne de prélèvement, ces derniers étant de plus caractérisés par une température moyenne 

d’approximativement 20 °C. De ce fait, des conditions favorables non seulement à la minéralisation de l’azote 

organique mais également à la lixiviation des nitrates sont observées durant cette période. Ceci peut en partie 

expliquer les approximations et différences observées entre résultats expérimentaux et modélisés. Il est en effet 

peu probable que le modèle sous-estime de manière significative la minéralisation du Norg dans l’horizon de 

surface de la parcelle TEMOIN, les quantités de nitrates présentes dans les horizons sous-jacents étant très 

convenablement simulées (Figure 5.12). Par conséquent, les stocks de nitrates modélisés à la date de C3, soit 

environ un an et demi après le labour initial du 22/02/2013 qui marque le début de la période de modélisation, 

sont très proches de ceux observés expérimentalement (Figure 5.12 et Figure 5.13), et semble exclure 

l’hypothèse d’une minéralisation en surface sous-estimée par le modèle. 

Caractérisation de la dynamique des nitrates sur les parcelles amendées pour 

l’épandage effectué le 21/02/2013 

Suite aux calages effectués sur la parcelle TEMOIN et l’obtention d’une simulation satisfaisante de la 

minéralisation de l’azote organique et la lixiviation des nitrates sur la parcelle non concernée par des apports 

de PRO, les trois scénarios d’optimisation sont repris pour les études effectuées sur les parcelles amendées. 

Les teneurs en carbone dans les pools de la FOM de chaque PRO sont réparties sur chaque cm de l’horizon de 

surface (0-28 cm) (Tableau I-A en Annexe 5.K). Celles-ci sont définies selon (i) les quantités de sol présentes 

sur la profondeur considérée, à partir des masses volumiques apparentes définies pour l’horizon de surface des 

trois parcelles (Tableau 3.10) ; (ii) la dose réglementaire établie par l’arrêté préfectoral pris en application de 

la directive Nitrates et limitant l’apport d’azote, suivant épandage de PRO, à 170 kg N.ha-1 ; (iii) la distribution 

du C des PRO dans les différentes fractions biochimiques qui composent la FOM (et les ratios N/C associés) 

obtenus après les calages réalisés à l’aide de CANTIS (Tableau 5.8).  

Il faut noter que la date du 01/08/2014 correspond non seulement à la mise en place de la troisième campagne 

de suivi (C3) mais également à l’épandage des PRO BOUE et DVB, les prélèvements effectués avec le carottier 

ayant été mis en place juste après l’apport. Par conséquent, dans le but d’éviter de prendre en compte les 

nitrates apportées par les PRO à t0, les teneurs en NO3
- considérées par tranche de 10 cm dans l’horizon de 

surface (0–30 cm) seront celles obtenues suite aux échantillonnages réalisés uniquement à la tarière, ces 

derniers ayant pris place le jour précédant l’apport (31/07/2014).

En prenant en compte les paramètres optimisés dans CANTIS (S1N), et notamment la valeur de KH calée 

(0.00017 j-1), nous remarquons que les observations des deux premières campagnes de suivi (C1 et C2) sont 

relativement bien simulées, avec des coefficients d’efficience supérieurs à 0.62 (Tableau 5.11). Cependant, 

comme sur la parcelle TEMOIN, nous constatons que les teneurs en nitrates modélisées retrouvées lors de la 

troisième campagne (C3), réalisée près d’un an et demi après l’apport (01/08/2014), sous-estiment 

constamment celles établies expérimentalement sur le profil 0–120 cm (Figure 5.14 et Figure 5.16).
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Figure 5.14 : Comparaison de la lixiviation des nitrates simulée sur la plateforme Sol Virtuel avec celle constatée expérimentalement sur la parcelle BOUE pour les trois premières campagnes de suivi.
Huit prélevements minimums, effectués avec le carottier et la tarière (C+T, cf. Figure 4.4), sont pris en compte pour le calcul des moyennes et écarts-types associés par tranche de 10 cm.

Figure 5.15 : Teneurs en nitrates expérimentales et simulées retrouvées du 22/02/2013 au 01/08/2014 par tranche de 30 ou 40 cm sur le profil de la parcelle BOUE et bilans de masse associés.
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Figure 5.17 : Teneurs en nitrates expérimentales et simulées retrouvées du 22/02/2013 au 01/08/2014 par tranche de 30 ou 40 cm sur le profil de la parcelle DVB et bilans de masse associés.
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Figure 5.16 : Comparaison de la lixiviation des nitrates simulée sur la plateforme Sol Virtuel avec celle constatée expérimentalement sur la parcelle DVB pour les trois premières campagnes de suivi.
Huit prélevements minimums, effectués avec le carottier et la tarière (C+T, cf. Figure 4.4), sont pris en compte pour le calcul des moyennes et écarts-types associés par tranche de 10 cm.



CHAPITRE 5 : Étude de la décomposition de la matière organique des PRO et de la lixiviation des nitrates en sol nu 

~ 278 ~ 

Tableau 5.11 : Coefficients d’efficience retrouvés pour les trois campagnes de suivi de la dynamique des 
ions nitrates sur les parcelles BOUE et DVB et selon chacun des scénarios d’optimisation mis en place.

Figure 5.18 : Comparaison des bilans de masse expérimentaux calculés par tranche ou sur l’ensemble du profil de sol des parcelles BOUE 
et DVB (0–120 ou 0–160 cm) avec ceux obtenus par modélisation sur la plateforme Sol Virtuel avec le scénario d’optimisation S3N. 
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Abscisse histogrammes : « C » pour les campagnes de suivi, « R » pour les reliquats et « SV » pour les données simulées sur Sol Virtuel.
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De ce fait, de façon similaire à ce qui a été observé sur la parcelle TEMOIN, la minéralisation modélisée dans 

l’horizon de surface est plus faible que celle observée expérimentalement, engendrant une lixiviation de 

quantités de nitrates inférieures à celles constatées expérimentalement au cours du temps (Figure 5.15 et Figure 

5.17). La mise en place du second et du troisième scénario d’optimisation prenant en compte un taux de 

décomposition de la HOM plus élevé (KH = 0.00023 j-1) et des teneurs initiales en nitrates pouvant légèrement 

différer de celles fournies par la campagne de reliquats mise en place le 06/03/2013 (S3N) permet une nette 

amélioration des simulations (Tableau 5.11).

Les résultats des campagnes de suivi sont en effet généralement plus fidèlement modélisés pour les parcelles 

amendées, et particulièrement pour la BOUE avec des coefficients d’efficience supérieurs à 0.74 (Tableau 

5.11). Le fait que le coefficient d’efficience calculé pour C3 sur la parcelle DVB (0.294) soit relativement 

moyen est expliqué par les mêmes raisons que celles développées pour la parcelle TEMOIN (§ 5.2.5.1.C), avec 

notamment des différences de teneurs en nitrates < 7 kg N-NO3
-.ha-1 tous les 10 cm sur 20-160 cm. 

Concernant les teneurs en nitrates étudiées par tranche de 30 ou 40 cm, nous observons une meilleure 

description globale avec S3N, avec des stocks modélisés constamment compris dans les écarts types des 

résultats des campagnes de suivi expérimental réalisées sur les parcelles amendées, sauf sur 90–120 cm pour 

C2 et 0–30 cm pour C3 (DVB) (entourés en noir sur la Figure 5.15 et la Figure 5.17). Nous remarquons 

également que, comme sur la parcelle TEMOIN (§ 5.2.5.1.B), les données des campagnes de reliquats ne 

permettent pas toujours de décrire convenablement les stocks en NO3
- par tranche de 30 cm. En effet, nous 
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constatons des écarts parfois importants par rapport aux données modélisées (entourés en rouge sur la Figure 

5.15 et la Figure 5.17), ces derniers pouvant atteindre jusqu’à plus de 30 kg N-NO3
-.ha-1, bien que les bilans 

de masse expérimentaux sur 0–120 cm soient généralement proches de ceux modélisés avec S3N (sauf R2-

DVB). De même, les stocks établis sur 0–160 cm suite aux trois campagnes de suivi (C1, C2 et C3) sont 

constamment compris dans les écarts-types de ceux calculés expérimentalement (Figure 5.18) ce qui n’est pas 

le cas des deux premiers scénarios qui présentent des différences généralement plus marquées par rapport aux 

données expérimentales, et surtout pour S1N (Annexe 5.L). 

Validation des résultats avec l’épandage de PRO effectué le 01/08/2014 

Les trois scénarios mis en place pour la simulation de la dynamique des nitrates suite au premier épandage 

effectué le 22/02/2013 sont à nouveau repris pour modéliser celle constatée expérimentalement après le second 

apport de PRO (01/08/2014) à travers les trois campagnes de suivis effectuées (C1N, C2N et C4, cf. Tableau 5.2).

Un déchaumage ayant été réalisé quelques heures après l’apport suite au semis d’une CIPAN sur les parcelles 

cultivées, les teneurs en carbone dans les pools de la FOM de chaque PRO ont donc été réparties sur chacun 

des dix premiers cm (0–10 cm) de l’horizon travaillé LAca (Tableau I-B en Annexe 5.L). Ceci est effectué de 

façon similaire à l’épandage 2013 soit en se basant sur une dose d’azote apportée à hauteur de 170 kg N.ha-1

pour les parcelles amendées et une distribution du C des PRO dans les différentes fractions biochimiques qui 

composent la FOM et des ratios N/C associés qui tiennent compte des résultats des calages réalisés à l’aide de 

CANTIS (Tableau 5.8). De plus, les conditions initiales des teneurs en nitrates du profil 0-165 cm à t0 sont 

considérées selon les données simulées par Sol Virtuel à la date du 01/08/2014 et n’intègrent donc pas l’azote 

minéral issu de l’apport de PRO au stock initial d’azote minéral du sol, contrairement à l’épandage précédent. 

Cela pourra amener à sous-estimer les quantités de Nmin réellement présentes à t0, notamment pour la BOUE, 

PRO peu stable contrairement au DVB (§ 5.2.1.2), et qui contient des quantités d’azote minéral (principalement

ammoniacal) pouvant représenter le tiers de l’azote total contenu dans le PRO (Tableau 2.1). Finalement, nous 

remarquons que les teneurs en nitrates simulées avec le premier scénario, qui, pour rappel, prend en compte le 

taux de décomposition de la HOM optimisé dans CANTIS (KH = 0.00017 j-1), sont inférieures à celles 

retrouvées expérimentalement (Figure 5.19 et Figure 5.20), ce qui reste dans la continuité des observations 

effectuées suite aux études mises en place après le premier apport de PRO (§ 5.2.5.1 et § 5.2.5.2). Nous 

remarquons également que le troisième scénario d’optimisation (S3N) permet l’obtention de simulations 

satisfaisantes caractérisées par des coefficients d’efficience 

compris entre 0.591 (DVB) et 0.786 (TEMOIN) (Figure 

5.19 et Tableau 5.12). Près de six mois après le second 

apport, les stocks en nitrates retrouvés par tranche de 30 ou 

40 cm, ou sur l’ensemble du profil 0–160 cm avec le 

troisième scénario, sont quasiment constamment compris dans les écarts types des résultats expérimentaux,

contrairement à ceux établis avec S1N (Figure 5.20 et Annexe 5.M). 

Tableau 5.12 : Coefficients d’efficience retrouvés pour la 
quatrième campagne de suivi de la dynamique des ions nitrates 

sur les parcelles en sol nu et selon le scénario d’optimisation.
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Figure 5.19 : Comparaison de la lixiviation des nitrates simulée sur la plateforme Sol Virtuel avec celle constatée expérimentalement sur les parcelles pour la quatrième campagne de suivi (21/01/2015).
Huit prélevements minimums, effectués avec le carottier et la tarière (C+T, cf. Figure 4.4), sont pris en compte pour le calcul des moyennes et écarts-types associés par tranche de 10 cm.

kg
 N

-N
O

3- .h
a-1

kg
 N

-N
O

3- .h
a-1

Date
Figure 5.20 : Comparaison des bilans de masse expérimentaux calculés par tranche ou pour l’ensemble du profil de sol des parcelles 

en sol nu (0–160 cm) avec ceux obtenus par modélisation sur la plateforme Sol Virtuel selon le scénario d’optimisation considéré.(0 160 ) pa pl  S  V pt
Abscisse histogrammes : « C » pour les campagnes de suivi, « CXN » pour les celles mises en place spécifiquement pour le suivi de la dynamique azotée suite à l’épandage 2014 et « SV » pour les données simulées sur Sol Virtuel.
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Nous observons que les teneurs expérimentales en nitrates retrouvées sur la parcelle BOUE suite aux 

campagnes réalisées post apport sont généralement plus élevées que celles obtenues par modélisation, et 

notamment pour les deux suivis effectués 85 (24/10/2014) et 138 jours (16/12/2014) après l’épandage (Figure 

5.20 et Annexe 5.M). Celles-ci sont principalement dues à des stocks en nitrates expérimentaux plus importants 

dans l’horizon de surface que ceux modélisés, ces derniers pouvant en partie être justifié par l’absence de 

considération de la quantité initiale d’azote minéral apportée par le PRO, celle-ci étant en effet non négligeable 

pour la BOUE (Tableau 2.1). Toutefois, et contrairement aux campagnes comprenant la prise en compte de 

huit prélèvements minimums pour l’étude de la dynamique des ions nitrates, les suivis effectués les 24/10 et 

16/12/2014 ne comprennent que trois répétitions pour chaque parcelle, issues de six échantillonnages mélangés 

deux à deux (§ 5.1.2). Nous remarquons de ce fait que les écarts-types associés aux moyennes des teneurs en 

nitrates constatées sur le profil de sol concerné par un apport sont généralement plus élevés que ceux calculés 

suite aux campagnes de suivi standard, spécialement pour C1N pour la parcelle DVB et pour C2N pour la BOUE. 

En outre, les stocks en nitrates retrouvées expérimentalement par tranche de 30 ou 40 cm (et par conséquent 

sur le profil 0–160 cm) pour C1N et pour C2N sont constamment plus élevés que ceux établis pour C4 (sauf C2N

DVB) et donc lorsque uniquement trois répétitions sont considérées pour l’étude (Figure 5.20 et Annexe 5.M). 

Ces différences peuvent atteindre jusque ≈ 90 kg N-NO3
-.ha-1 sur un profil de sol donnée (0–160 cm entre C1N

et C4 sur la BOUE), rendant par conséquent peu représentatives les teneurs moyennes retrouvées à partir de 

campagnes qui ne comprennent que trois répétitions pour l’étude de la dynamique des ions nitrates.

Enfin, suite aux résultats constatés pour un apport d’azote considéré à hauteur de la dose réglementaire fixée 

par la directive Nitrates (170 kg N.ha-1), un quatrième scénario d’optimisation (S4N) est mis en place en se 

basant sur les paramètres de S3N mais avec la prise en compte de la dose de N réellement épandue pour chaque 

PRO (Tableau 5.13 et Tableau II en Annexe 5.K) et 

retrouvée après analyse au laboratoire des quantités de 

matière sèche et d’azote total contenues dans les PRO 

prélevés le jour de l’apport. Nous remarquons que la 

BOUE a constamment été apportée à une dose 

inférieure à celle réglementaire (respectivement 

environ -12 et -23 % en 2013 et 2014) contrairement au DVB (+6 et + 25 % en 2013 et 2014). 

Au vu du très faible potentiel de minéralisation de l’azote organique contenu dans le PRO DVB (entre  

-1 et 4 % constaté après des incubations de 91 jours effectuées au laboratoire, cf. Figure 5.7), les différences 

entre S3N et S4N sont négligeables avec des écarts de coefficients d’efficience inférieurs à 0.02 (Tableau 5.11

et Tableau 5.12), malgré des doses apportées supérieures de plus de 20 % à 170 kg N.ha-1 en 2014 (Tableau 

5.13). Le fait que le PRO BOUE soit peu stable et minéralise respectivement environ 55 et 18 % de son azote 

organique en 2013 et 2014 (Figure 5.7) entraine l’observation de différences plus marquées entre S3N et S4N

(Figure 5.20 et Annexes 5.M et 5.N). En effet, nous constatons une légère baisse de la production de nitrates 

dans l’horizon travaillé suite à la prise en compte des doses réellement épandues toutes deux inférieures à 

170 kg N.ha-1 (Annexe 5.M). Les écarts entre les deux scénarios sont néanmoins plus importants après l’apport 

Tableau 5.13 : Dose réelle apportée suite à l’épandage des PRO 
BOUE et DVB réalisé le 21/02/2013 et le 01/08/2014 et C/N associés.
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réalisé le 01/08/2014 et une dose épandue inférieure de près de 50 kg N.ha-1 à celle définie par la législation. 

Par conséquent, nous remarquons une légère diminution du coefficient d’efficience obtenus pour C4 avec S4N

(Tableau 5.12), et une sous-estimation des teneurs en nitrates par tranche de 10 cm qui semble plus marquée 

qu’avec S3N (Figure 5.19). Toutefois, l’absence de prise en compte des quantités d’azote minéral apportées par 

le PRO et la fermentation de ce dernier sous la bâche durant les deux semaines séparant sa livraison et son 

épandage ont vraisemblablement pu influencer considérablement les différences observées. 

En définitive, la modélisation de la dynamique des nitrates sur la plateforme Sol Virtuel sur deux ans, 

comprenant la caractérisation de deux apports des PRO BOUE et DVB, permet l’obtention de simulations 

globalement satisfaisantes pour les trois parcelles en sol nu. Ceci montre la pertinence générale des paramètres 

calés dans CANTIS à partir d’expérimentations menées au laboratoire pour la description de la minéralisation 

de l’azote organique et la lixiviation des nitrates observée in situ, bien qu’un calage manuel du taux de 

décomposition de la matière organique humifiée (KH) ait été nécessaire durant la procédure d’optimisation.

Évolution des termes du bilan azoté et effets des apports de PRO 

Dans le but de ne pas prendre en compte l’influence de la dose épandue sur l’étude des effets des apports de 

PRO ainsi que la production et la lixiviation des nitrates sur les parcelles en sol nu, les résultats du troisième 

scénario (S3N), considérant une dose apportée à hauteur de 170 kg N.ha-1 sur les parcelles BOUE et DVB pour 

chaque épandage, ont été considérés pour les études réalisées ci-dessous. 

Nous constatons dans un premier temps un effet marqué des apports et arrières apports de PRO sur la 

minéralisation de l’azote organique et la production de nitrates au cours du temps. En effet, les parcelles BOUE 

et DVB présentent une production de quantités de nitrates dans l’horizon de surface durant les 709 jours de 

simulation (22/02/2013 – 31/01/2015) plus élevée de respectivement environ 124 et 87 kg N-NO3
-.ha-1 que la 

parcelle TEMOIN (Figure 5.21-A et Tableau 5.14). Ces différences sont principalement dues (i) à l’apport de 

matière organique fraîche pour la parcelle BOUE, la minéralisation de l’azote organique de la FOM étant 

responsable d’approximativement 75 % des écarts entre les productions de nitrates constatées sur les parcelles 

BOUE et TEMOIN suite aux deux épandages ; (ii) à la HOM et donc aux effets des apports précédents (mis 

en place depuis 2001 au rythme biennal) sur la parcelle DVB avec en moyenne seulement 9 % (8.4 % en 2013 

et 10.5 % en 2014) de la minéralisation du Norg de la FOM responsable des écarts constatés avec la parcelle 

TEMOIN (Tableau 5.14 et Figure I en Annexe 5.O). Ceci est également mis en évidence au travers de l’étude 

des productions journalières de nitrates (Figure 5.21-B et C). Nous remarquons effectivement, que les quantités 

importantes de Norg contenus dans la fraction rapidement décomposable SOLF de la FOM du PRO BOUE 

(Tableau 5.8 et Annexe 5.K) entrainent une production importante de nitrates durant les premières semaines 

qui suivent l’apport, cette dernière pouvant être supérieure à 2 kg N-NO3
-.ha-1 par jour sur la parcelle BOUE. 
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Tableau 5.14 : Étude de la production de nitrates sur chaque parcelle en sol nu du 22/02/2013 
au 31/01/2015 et de la minéralisation induite par la FOM des PRO épandus en 2013 et en 2014.

Les termes « % PRO 2013 et 2014 » indiquent la part du surplus de minéralisation constatée par rapport à la 
parcelle TEMOIN et assurée par la FOM et donc le ou les apport(s) de PRO sur les parcelles amendées.

Figure 5.22 : Comparaison des lixiviations cumulées des ions nitrates au-
delà de 165 cm sur chaque parcelle en sol nu du 22/02/2013 au 31/01/2015.
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Tableau 5.15 : Lixiviation des nitrates constatée au-delà de 165 cm sur chaque parcelle en sol 
nu du 22/02/2013 au 31/01/2015 et comparaison entre lixiviations observées sur la parcelle 

TEMOIN et celles amendées par rapport au stock en nitrates défini initialement sur 0-165 cm.

Le terme « % NO3
- lixiviés » fait référence à la part de nitrates lixiviée au-delà de 165 cm par 

rapport à celle présente initialement + celle produite par le sol (HOM+FOM) au cours du temps.

Figure 5.21 : Comparaison des productions de nitrates cumulées [A] et journalières [B et C] induites par la minéralisation de la matière organique (fraîche et humifiée) sur les parcelles en sol nu.
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Celle-ci est ainsi environ dix fois supérieure à la production maximale journalière de nitrates constatée sur la 

parcelle DVB et issue de la FOM (0.23 kg N-NO3
-.ha-1, cf. Figure 5.21-C), notamment parce que les quantités 

de Norg du DVB sont bien moins importantes dans la fraction SOLF et plus concentrées dans celles lentement 

décomposables (SOLS) et lignines et cutines (LIC), celles-ci ayant des taux de décomposition nettement moins 

élevés que SOLF (Tableau 5.3 et Tableau 5.8). De ce fait, contrairement à la BOUE, la minéralisation 

journalière de la HOM est le principal vecteur de production des nitrates sur la parcelle DVB (Figure 5.21-B). 

De plus, nous observons également que la production de nitrates sur la parcelle TEMOIN est légèrement plus 

importante que celle observée sur la DVB durant les premières semaines suivant l’apport du 22/02/2013 

(Figure 5.21-A) et les premiers jours suivant celui du 01/08/2014 (Figure II en Annexe 5.O). Par conséquent, 

une organisation de l’azote minéral engendrée par l’apport de DVB, et ayant déjà été constatée 

consécutivement à l’enfouissement de matière organique avec un C/N élevé (Valé, 2006), est susceptible 

d’expliquer une production de nitrates initialement ralentie par rapport à la parcelle non amendée.

L’apport de PRO semble également avoir un impact sur les quantités de nitrates lixiviées au-delà de 165 cm, 

profondeur caractérisant la limite inférieure des profils de sol étudiés. Nous remarquons en effet que les 

parcelles BOUE et DVB présentent des quantités de NO3
- lixiviées supérieures de respectivement quasiment 

190 et 139 kg N-NO3
-.ha-1 à celles observées sur la parcelle TEMOIN à la date du 31/01/2015 (Figure 5.22 et 

Tableau 5.15). En effet, en un peu moins de deux ans, 61.7 et 57.4 % des nitrates issus de la minéralisation du 

Norg du sol (HOM + FOM) et du stock initial présent dans le profil 0–165 cm à t0 ont été lixiviés sous 165 cm 

pour les parcelles BOUE et DVB contre 53.2 % pour la parcelle TEMOIN (Tableau 5.15). Cependant, les 

écarts observés entre cette dernière et les parcelles amendées sont principalement dus aux différences de stocks 

initiaux en nitrates à t0, ces derniers étant semblables à approximativement 10 kg N-NO3
-.ha-1 près sur les 

parcelles amendées, mais supérieurs de plus de 130 kg N-NO3
-.ha-1 par rapport à celle non concernée par des 

apports de PRO (Tableau 5.15). Par conséquent, en comparant les différences de lixiviation des nitrates au-

delà de 165 cm entre parcelles amendées et TEMOIN avec celles des stocks initiaux définies à t0 (22/02/2013), 

nous observons que les écarts entre parcelles DVB et TEMOIN dus à la minéralisation de l’azote organique 

du sol sur deux ans sont relativement faibles (≈ 7 kg N-NO3
-.ha-1 (138.6-131.9)) tandis que ceux constatés 

entre les parcelles BOUE et TEMOIN sont plus de sept fois supérieurs (≈ 50 kg N-NO3
-.ha-1 (189.8 – 141.1)). 

En définitive, ces résultats rejoignent les conclusions effectuées au § 5.2.1.2 quant au fait de raisonner les dates 

d’apport en fonction de celle du semis pour éviter un risque de « faim d’azote » à travers l’organisation 

constatée suite à un apport de DVB ou celui d’une lixiviation élevée dans les premiers mois qui suivent l’apport 

de BOUE et induit par une minéralisation nette rapide de l’azote organique de ce PRO qui atteint près de 30 %

de sa quantité de Norg totale dès le premier mois pour celui épandu le 21/02/2013 (Figure 5.7). 
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Étude de la lixiviation des nitrates sur les cases lysimétriques 

Concentrations en nitrates retrouvées dans l’eau de drainage et flux associés 

Sur les cases lysimétriques, l’étude de la lixiviation des nitrates a été effectuée au travers du suivi des

concentrations et flux retrouvés en sortie de chacune des six cases via 127 dates d’échantillonnage entre le 

20/02/2013 et le 28/02/2015, cette dernière représentant également la période de simulation de 

l’hydrodynamique et du transport de solutés à l’aide d’HYDRUS-1D. Comme pour les parcelles en sol nu, 

cette période comprend deux apports de PRO BOUE et DVB sur les cases amendées, ceux-ci ayant été 

effectués le 20/02/2013 et le 28/07/2014 (§ 5.1.1).

Dans un premier temps, nous remarquons que les concentrations en nitrates retrouvées dans l’eau de drainage 

sont généralement décalées selon la position nord-sud des cases lysimétriques (1-2-3 ; (4)-5-6) lorsque celles-

ci sont étudiées en fonction des drainages cumulés (Figure 5.23), mais relativement similaires si l’étude est 

effectuée selon la date (Figure I en Annexe 5.P). Ceci rejoint les conclusions effectuées lors du suivi de la 

dynamique des ions bromures (§ 4.2.4.2) et vient une nouvelle fois renforcer l’hypothèse émise quant à la 

reconstitution des cases réalisée 3 par 3 (1-2-3 puis 4-5-6 ou inversement). 

De plus, nous constatons, comme sur les parcelles sol nu, la présence d’un effet des apports de PRO sur les 

concentrations en nitrates dosées dans l’eau en sortie des cases, avec des teneurs qui suivent généralement 

l’ordre décroissant suivant : BOUE > DVB > TEMOIN (Figure 5.23 et Tableau 5.16). De plus, les 

concentrations correspondant au pic lié à l’apport de PRO effectué le 20/02/2013 sont retrouvées entre 323 

(08/01/2014) et 342 jours (27/01/2014) après la date d’épandage qui coïncide avec le début de la période de 

modélisation et pour une infiltration nette cumulée d’environ 190 mm et des drainages cumulés compris entre 

248.5 et 278.5 mm selon les cases (Tableau 5.16).

En outre, nous remarquons que, du 20/02/13 jusqu’à l’arrêt de la période de drainage observé de juin à début 

septembre 2013 et donc pour des drainages cumulés compris entre 88.4 (Case 4 TEMOIN) et 100.8 mm 

(Case 6 BOUE), les concentrations en nitrates retrouvées dans l’eau de drainage diminuent généralement pour 

l’ensemble de cases. Celles-ci peuvent toutefois présenter des différences marquées entre cases concernées par 

un même apport et notamment celles TEMOIN (1 et 4) et surtout DVB (2 et 5) (Figure 5.23 et Figure I en 

Annexe 5.P) qui engendrent des écarts de flux cumulés qui atteignent jusqu’à 15 kg N-NO3
-.ha-1 pour ces 

dernières à la date de l’échantillonnage réalisé avant l’arrêt de drainage de la saison estivale de 2013 

(Annexe 5.Q). Finalement, au vu de la dynamique des ions bromures constatée sur les cases et le fait que les 

premières traces de Br- aient été retrouvées après la reprise de drainage en septembre 2013 (Tableau 4.8), nous 

pouvons estimer que ces concentrations sont vraisemblablement dues au stock initial en nitrates du profil des 

cases et notamment à la fin de la lixiviation des ions NO3
- engendrée par la minéralisation de l’azote organique 

observée suite à l’apport de PRO précédent, celui-ci ayant été réalisé le 08/02/2011. 
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Tableau 5.16 : Date, pluviométrie, drainage cumulé et concentration correspondant au pic d’ions nitrates 
retrouvé dans l’eau de drainage des cases lysimétriques pour l’épandage effectué le 20/02/2013.
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Figure 5.24 : Flux d’ions nitrates cumulés retrouvés dans l’eau de drainage des cases lysimétriques du 09/2013 au 05/02/2015 en fonction des drainages cumulés constatés sur chacune d’elle.
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Figure 5.23 : Concentrations en nitrates retrouvées dans l’eau de drainage des cases lysimétriques du 20/02/2013 au 28/02/2015 en fonction des drainages cumulés constatés sur chacune d’elle.

Tableau 5.17 : Flux maximums journaliers et flux cumulés totaux d’ions nitrates calculés 
pour chaque case et drainages cumulés associés selon la période considérée pour l’étude.

Les flux sont donnés en kg N-NO3
-.ha-1 et les drainages en mm.
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De ce fait, si cette période, délimitée par un trait rouge sur la Figure 5.23 et sur la Figure I en Annexe 5.P, n’est 

pas prise en compte pour le calcul des flux cumulés, nous observons que ceux-ci sont relativement similaires 

à la date du dernier échantillonnage réalisé (05/02/2015) entre cases concernées par un même amendement 

organique, avec des écarts finalement inférieurs à 6 kg N-NO3
-.ha-1 (Figure 5.24, Figure II en Annexe 5.P et 

Tableau 5.17). Ces différences sont toutefois légèrement supérieures à 10 kg N-NO3
-.ha-1 sur les Cases 

TEMOIN (1 et 4), mais peuvent être justifiées par les perturbations du transport de solutés induites par les 

manipulations liées à l’instrumentation de la Case 4 par des sondes TDR début août 2013 et explicitées au 

§ 4.2.4.1. De plus, nous constatons que les flux cumulés d’ions nitrates suivent logiquement le même ordre 

que ceux des concentrations retrouvées dans l’eau de drainage (BOUE > DVB > TEMOIN, cf. Tableau 5.17) 

et soulignent donc une lixiviation plus importante sur les cases concernées par des apports de PRO BOUE, ce 

qui rejoint les conclusions effectuées suite aux études sur les parcelles (§ 5.2.5.4 et Figure 5.22). 

Enfin, l’augmentation progressive des concentrations en nitrates constatées dans l’eau de drainage des cases 

lysimétriques à partir du 08/12/2014, et pour un drainage cumulé compris entre 429.7 et 490.2 mm selon les 

cases (entourée en vert sur la Figure 5.23 et la Figure I en Annexe 5.P), est due à la lixiviation des nitrates 

issus de la minéralisation de l’azote organique ayant eu lieu durant l’été 2014 et de celle engendrée suite à 

l’apport de PRO réalisé le 28/07/2014.

Simulation de la dynamique des nitrates sur les cases lysimétriques 

Comme pour les parcelles en sol nu, l’étude de la lixiviation des nitrates constatée expérimentalement est 

effectuée sur la plateforme Sol Virtuel, après vérification de l’obtention de simulations similaires à celles 

opérées à l’aide d’HYDRUS-1D concernant les dynamiques (i) instrumentales pour les Cases TEMOIN (1 et 

4) ; (ii) de drainage cumulé sur les six cases ; (iii) des ions bromures au travers des concentrations et flux 

associés observés en fonction des drainages cumulés sur les six cases (§ 5.2.3) ; (iv) des données de 

températures acquises par les capteurs implantés dans le profil de la Case 1 (TEMOIN, cf. § 5.2.4).

En l’impossibilité d’échantillonnage de sol, condition inhérente aux études effectuées sur un dispositif de cases 

lysimétriques, les paramètres optimisés sur CANTIS à partir des analyses réalisées au laboratoire sur des 

prélèvements de sol des parcelles, et permettant l’étude de la minéralisation des « Sols Seuls » et des PRO 

incorporés au sol de la parcelle TEMOIN, ont été utilisés pour décrire la décomposition de la MO dans le sol 

de chaque case lysimétrique (Tableau 5.3 et Tableau 5.4). De plus, les quantités de carbone de la matière 

organique humifiée et celles contenues dans la biomasse microbienne (AUB et ZYB) sont également 

conservées identiques à celles prises en compte sur les parcelles (Tableau 5.5). Il en est de même pour les 

quantités de carbone contenues dans les différents pools de la FOM (Tableau 5.7), qui permettent l’obtention 

de simulations satisfaisantes de la décomposition de la MO des PRO épandus les 21/02/2013 et 01/08/2014 

sur les parcelles en sol nu (§ 5.2.5.2). 
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Au vu des faibles écarts constatés entre les simulations réalisées en prenant en compte un apport de PRO 

effectué avec les doses réelles estimées (Tableau 5.13) ou à la dose réglementaire (170 kg N.ha-1), cette dernière 

est considéré pour le calcul des quantités de C présentes dans chacun des quatre pools de la FOM (SOLF, SOLS,

HEM+CEL et LIC). De plus, un enfouissement superficiel des PRO sur 0–10 cm a été réalisé via un travail du 

sol effectué à l’aide d’un petit motoculteur, juste après l’apport (Image 5.3). Les teneurs en carbone dans 

chacun des pools de la FOM des PRO BOUE et DVB épandus en 2013 sont donc réparties sur chacun des dix 

premiers cm de l’horizon de surface (Tableau I-C en Annexe 5.K). 

De plus, l’hypothèse d’une apparition, à partir du mois de septembre 2013, des premières traces de nitrates 

lixiviés dans l’eau de drainage suite à la minéralisation de l’azote organique des PRO épandus le 20/02/2013 

(§ 5.2.6.1), nous permet tout d’abord de ne pas prendre en compte les concentrations retrouvées avant cette 

date. En effet, ces dernières peuvent, pour rappel, différer de façon non négligeable entre cases et notamment 

entre celles concernées par un même apport (Figure 5.23). Par conséquent, les teneurs initiales en azote minéral 

sur l’ensemble du profil 0-100 cm sont délibérément considérées comme nulles à la date du début de simulation 

(J0 = 20/02/2013) pour le premier scénario d’optimisation mis en place (S1N-C). Bien que cela soit très 

probablement inexact, l’impossibilité d’estimer les stocks expérimentaux en nitrates des différents horizons de 

la case à un instant donné nous pousse en effet à considérer l’absence d’azote minéral sur le profil de sol à t0

pour permettre la comparaison des concentrations en NO3
- et des flux simulés dans l’eau de drainage avec

celles et ceux retrouvées expérimentalement à partir de septembre 2013 et donc pour approximativement 90 

mm drainés depuis le début de la période de modélisation (Figure 5.23 et Figure 5.24).

En définitive, l’étude de la minéralisation de l’azote organique sur les cases est réalisée du 20/02/2013 au 

28/02/2015, dates correspondant également aux périodes de simulation de l’hydrodynamique et du transport 

des ions bromures sur les six cases lysimétriques. Les concentrations et flux modélisés ont été comparés à 

celles et ceux retrouvées expérimentalement suite aux échantillonnages opérés entre le 01/09/2013 et le 

28/02/2015, permettant par conséquent d’étudier si la dynamique de lixiviation des nitrates constatée sur les 

cases lysimétriques peut être convenablement simulée à l’aide de paramètres et de conditions initiales calés 

sur CANTIS à partir d’études effectuées sur du sol des parcelles. 

Finalement, nous remarquons que les concentrations en ions nitrates et flux simulés en sortie de cases avec le 

premier scénario (S1N-C) sont très souvent inférieurs aux données expérimentales, bien que la dynamique de 

lixiviation modélisée soit relativement proche de celle constatée expérimentalement (Figure 5.25 et Figure 

5.26). Comme attendu, le fait de considérer l’absence d’azote minéral sur le profil 0-100 cm à l’ouverture du 

bilan engendre une sous-estimation initiale par le modèle des concentrations et flux retrouvés 

expérimentalement sur les Cases DVB (2 et 5) et TEMOIN (1 et 4). Cependant, les concentrations en nitrates 

et flux constatés pour les Cases BOUE (3 et 6) semblent relativement bien modélisés sur les 200 premiers mm 

drainés après le début de la période de modélisation (Figure 5.25). De ce fait, un nouveau scénario (S2N-C) a 

été testé en prenant en compte des teneurs initiales en azote minéral sur le profil 0-60 cm dans l’objectif de 

mieux simuler la lixiviation des nitrates observée au départ. Ces teneurs sont conservées identiques à celles 

renseignées sur 0-60 cm sur les parcelles en sol nu pour le scénario S3N (§ 5.2.5.2). 
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Figure 5.25 : Concentrations en ions nitrates retrouvées dans l’eau de drainage de chaque case lysimétrique en fonction du drainage cumulé et pour chacun des trois scénarios d’optimisation mis en place.
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Tableau 5.18 : Coefficients d’efficience calculés pour les concentrations en NO3
- retrouvées dans l’eau de drainage et flux correspondant à 

chaque scénario d’optimisation et associés aux différentes dates d’échantillonnage effectuées sur chaque case lysimétrique.

Les coefficients d’efficience sont calculés sur les concentrations et les flux observés entre deux dates d’échantillonnage.
Les valeurs entre parenthèses font références aux coefficients d’efficience calculés sur les flux cumulés.
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Figure 5.26 : Flux cumulés d’ions nitrates retrouvés dans l’eau de drainage de chaque case lysimétrique en fonction du drainage cumulé et pour chacun des trois scénarios d’optimisation mis en place.
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La prise en compte de stocks en azote minéral identiques à ceux définis pour les parcelles avec S3N permet une 

description satisfaisante des concentrations et flux retrouvés en sortie des Cases TEMOIN et DVB pour les 

200 à 250 premiers mm drainés après le début de la période modélisation (Figure 5.25). De ce fait, les 

coefficients d’efficience obtenus avec S2N-C sont constamment supérieurs à ceux calculés pour S1N-C (Tableau 

5.18). Cependant, nous remarquons que les concentrations en nitrates retrouvées dans l‘eau de drainage des 

Cases BOUE (3 et 6) sont initialement surestimées par le modèle, ce qui amène à l’obtention de coefficients 

d’efficience inférieurs à S1N-C. Nous pourrions donc penser que le stock d’azote minéral à t0 sur 0–60 cm pour 

les Cases BOUE est relativement éloigné de celui des parcelles, bien que la prise en compte de ceux des 

parcelles DVB et TEMOIN ait permis de décrire convenablement l’augmentation des teneurs en nitrates 

retrouvées dans l’eau de drainage des Cases correspondantes, suite à la décomposition de la MO dans le sol 

depuis février 2013. 

Toutefois une seconde hypothèse qui pourrait 

expliquer ces écarts est liée à la présence d’une 

dénitrification qui peut s’opérer sur le profil 

des cases lysimétriques au vu de l’état hydrique 

constamment proche de la saturation observé 

dès 40 cm (§ 3.2.3.1). En effet, comme déjà 

développé en Annexe 5.B, une augmentation 

exponentielle de l’activité bactérienne de 

dénitrification est observée à partir d’un WFPS 

(Water Filled Pore Space) supérieur à 60 %, 

celui-ci augmentant avec la profondeur des Cases TEMOIN instrumentées et pouvant atteindre plus de 80 % 

à 80 cm (Tableau 5.19). De ce fait, la période de juin à septembre 2013, caractérisée par une absence de 

drainage durant la quasi-totalité de l’été, semble propice à la mise en place d’une dénitrification dans le fond 

du profil des cases lysimétriques. De plus, il est probable que cette dernière soit plus marquée sur les Cases 

BOUE au travers de conditions potentiellement plus favorables à la dénitrification, avec notamment des teneurs 

en nitrates plus importantes sur 40-100 cm, du fait que le PRO BOUE est peu stable et minéralise rapidement 

une plus grande partie de son azote organique que le PRO DVB. Ceci pourrait dont en partie expliquer le fait 

que les concentrations et les flux d’ions nitrates retrouvés dans l’eau de drainage des Cases BOUE soient 

comparables voire inférieurs à ceux des autres cases pour des drainages cumulés compris entre 100 et 250 mm 

(Figure 5.27). 

Nous observons enfin qu’après 250 mm drainés, les concentrations expérimentales en nitrates constatées dans 

l’eau de drainage sont quasiment constamment sous-estimées par le modèle bien que la dynamique de 

lixiviation soit une nouvelle fois proche entre données expérimentales et simulées (Figure 5.25). Cela a pour 

conséquence l’obtention de flux cumulés simulés inférieurs aux flux expérimentaux pour l’ensemble des cases 

lysimétriques (hormis la Case 3 – BOUE) à la date du dernier échantillonnage (05/02/2015) (Figure 5.26).

Tableau 5.19 : Teneur en eau moyenne constatée aux profondeurs 
instrumentées à 40, 60 et 80 cm sur les Cases 1 et 4 et calcul du WFPS.
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Figure 5.27 : Concentrations et flux d’ions nitrates retrouvés dans l’eau de 
drainage des six cases lysimétriques en fonction du drainage cumulé observé.
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Par conséquent, comme pour les parcelles, la valeur du taux de décomposition de la matière organique humifiée 

KH a été fixée à 0.00023 j-1 (S3N-C), ce qui permet l’obtention d’une meilleure description de la lixiviation des 

nitrates retrouvées dans l’eau après 250 mm drainés sur une majorité des cases lysimétriques, bien que les 

concentrations et les flux d’ions NO3
- soient légèrement surestimées pour les Cases 2 (DVB) et 3 (BOUE) 

(Figure 5.25 et Figure 5.26).

En définitive, au minimum un des trois scénarios permet d’obtenir des coefficients d’efficience supérieurs à 

0.7 entre données simulées et expérimentales de concentrations et de flux d’ions nitrates (Tableau 5.18). Il 

semble ainsi que la décomposition de la MO dans le sol des six cases lysimétriques puissent être 

convenablement simulée à l’aide des paramètres et des conditions initiales calés sur CANTIS à partir de 

prélèvements de sol effectués sur les parcelles et du modèle de transport MIM choisi à l’aide d’HYDRUS-1D 

pour modéliser la dynamique des ions bromures. De plus, les stocks initiaux d’azote minéral considérés sur les 

parcelles peuvent être utilisés pour modéliser de façon satisfaisante la lixiviation des nitrates observée entre 

100 et 250 mm drainés sur les cases. Cependant, l’état hydrique constamment proche de la saturation sur 40-

100 cm engendre un risque de dénitrification dans le fond du profil des cases lysimétriques, cette dernière 

ayant notamment pu s’opérer sur la période de juin à septembre 2013 et être plus marquée sur les Cases BOUE 

(3 et 6), du fait de stocks de nitrates plus importants dans les différents horizons du profil. 
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Conclusion 

Suite aux incubations réalisées au laboratoire sous conditions contrôlées, nous remarquons que le PRO 

DVB ne minéralise qu’un faible pourcentage de son carbone et de son azote organique et présente une 

forte stabilité de sa matière organique induite par le processus de compostage, son apport contribuant de ce 

fait à un enrichissement marqué du pool de carbone organique du sol. Le PRO BOUE est quant à lui peu stable 

et minéralise plus (i) du tiers de son carbone organique ; (ii) de la moitié de son azote organique l’année suivant 

l’apport, sauf dans le cas particulier de celui apporté en été 2014 et dont les conditions de stockage particulières 

ont entrainé une fermentation sous la bâche le recouvrant durant les 15 jours séparant sa livraison et son 

épandage. Finalement, l’étude des courbes de minéralisation du carbone et de l’azote organiques des « Sols 

Seuls » prélevés avant les épandages 2013 et 2014, à partir d’incubations réalisées au laboratoire, a mis en 

évidence un arrière effet des apports de PRO réalisés entre 2001 et 2011 (DVB > BOUE > TEMOIN). Celui-

ci est justifié par un enrichissement croissant du pool de matière organique humifiée des sols amendés au cours 

du temps, notamment plus marqués lors de l’apport d’un PRO dont la matière organique est stabilisée par un 

processus de compostage (DVB). 

La simulation de la décomposition de la matière organique des « Sols Seuls » prélevés avant les 

épandages et des PRO BOUE et DVB apportés en février 2013 et en août 2014 et incorporés au sol 

de la parcelle TEMOIN a été réalisée à l’aide de CANTIS, à partir des mesures de minéralisation du carbone 

et de l’azote organiques obtenues par incubations effectuées au laboratoire. Au final, un maximum de 

paramètres ont été gardés constants à partir des données trouvées dans littérature et seuls le taux (i) de 

décomposition de la matière organique humifiée (KH) ; (ii) de mortalité de biomasse autochtone (KA) ont été 

calés, permettant une modélisation très satisfaisante de l’ensemble des cinétiques de minéralisation observées 

expérimentalement. Ceci souligne donc la généricité du modèle et le fait qu’un même jeu de paramètres puisse 

permettre la simulation de la décomposition de la matière organique fraîche et humifiée au cours du temps, à 

condition de définir précisément les conditions initiales. La transposabilité des paramètres optimisés pour des 

études sur d’autres sols semble néanmoins limitée au vu de valeurs obtenues par certains auteurs et qui diffèrent 

sensiblement de celles calés sur CANTIS dans le cadre de ce travail de thèse. 

Dans le cadre de la modélisation de la lixiviation des nitrates observée sur les parcelles en sol nu 

à l’aide de la plateforme Sol Virtuel, la cohérence des simulations des dynamiques de potentiel 

matriciel et de teneur en eau ainsi que celle du transport de bromure a été vérifiée en comparaison des résultats 

obtenus à l’aide d’HYDRUS-1D. De plus, les données de températures acquises par les capteurs implantés 

jusqu’à 50 cm de profondeur sont très bien simulées par Sol Virtuel, mais légèrement surestimées à 100 cm, 

bien que cela ait moins d’impact qu’en surface étant donné la réduction croissante de l’activité microbienne 

avec la profondeur. La simulation de la lixiviation des nitrates observée suite à l’apport de PRO réalisé en 

février 2013 a tout d’abord été effectuée sur la parcelle TEMOIN, avec les paramètres établis à l’aide de 
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CANTIS qui permettent de caractériser la décomposition de la matière organique humifiée et en prenant en 

compte des stocks initiaux d’azote minéral établis à partir d’une campagne de reliquats azotés réalisée quelques 

jours après l’épandage. La sous-estimation par le modèle de la production de nitrates constatée 

expérimentalement au cours du temps nous a amené à considérer une valeur du taux de décomposition de la 

HOM (KH) légèrement plus élevée (0.00023 j-1) que celle optimisée à l’aide de CANTIS (0.00017 j-1). Nous 

avons également pu remarquer que, du fait de l’absence de répétition, les résultats des prélèvements réalisés 

dans le cadre des campagnes de reliquats n’ont pas permis l’obtention d’informations précises quant aux stocks 

réels de nitrates par tranche de 30 cm bien que l’établissement d’un stock cohérent sur un profil de sol global 

puisse être constaté. Au final de légères modifications des quantités initiales de nitrates renseignées tous les 

30 cm à t0 ont permis une modélisation satisfaisante de la dynamique des ions nitrates observée 

expérimentalement sur les trois parcelles en sol nu suite au premier apport de PRO, du 22/02/2013 au 

01/08/2014, date de mise en place du second épandage des PRO BOUE et DVB. La dynamique des nitrates 

constatée suite à celui-ci a également été convenablement simulée à partir du scénario ayant permis la 

modélisation du premier apport et en prenant les données simulées par Sol Virtuel au 01/08/2014 comme 

teneurs en azote minéral initiales du profil à t0. Nous observons toutefois que la modélisation des résultats 

expérimentaux des campagnes réalisées 85 et 138 jours après le second épandage, et ne comprenant que trois 

répétitions pour chaque prélèvement effectués tous les 10 cm, est moins fidèle que celle obtenues lorsque plus 

d’échantillonnages sont effectués, soulignant de ce fait l’importance de réaliser au minimum huit prélèvements 

tous les 10 cm sur chaque parcelle pour permettre un suivi précis de la lixiviation des nitrates après des apports 

de PRO. En définitive, l’ensemble des résultats obtenus souligne la pertinence générale des paramètres 

optimisés à l’aide de CANTIS à partir d’expérimentations menées au laboratoire pour la description de la 

minéralisation de l’azote organique et la lixiviation des nitrates observée in situ, bien qu’un calage manuel du 

taux de décomposition de la matière organique humifiée (KH) ait été nécessaire durant la procédure 

d’optimisation.

À dose équivalente apportée, nous avons pu constater un effet marqué des apports de PRO sur la 

minéralisation de l’azote organique, avec une production de quantités de nitrates dans l’horizon de 

surface des parcelles BOUE et DVB plus élevée de respectivement 124 et 87 kg N-NO3
-.ha-1 que la parcelle 

TEMOIN, durant les 709 jours de l’étude. Cependant, le principal vecteur de production des nitrates diffère 

selon le type de PRO épandu, avec (i) l’apport de matière organique fraîche par le PRO BOUE peu stable qui 

est responsable de 75 % des écarts entre les productions de nitrates constatées sur les parcelles BOUE et 

TEMOIN suite aux deux épandages ; (ii) la minéralisation de la matière organique humifiée sur la parcelle 

DVB et donc les effets des apports du PRO DVB mis en place au rythme biennal sur le site depuis 2001 et qui 

explique 91 % de la minéralisation de l’azote organique responsable des écarts constatés avec la parcelle 

TEMOIN. Enfin, un impact des apports est également caractérisable sur la lixiviation des nitrates observée au-

delà de 165 cm durant approximativement deux ans et suite à deux apports de PRO. En effet, respectivement 

61.7 et 57.4 % des nitrates issus de la minéralisation de l’azote organique du sol (HOM + FOM) et du stock 

initial présent dans le profil 0–165 cm à t0 ont été lixiviés sous 165 cm pour les parcelles BOUE et DVB contre 
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53.2 % pour la parcelle TEMOIN. Ces résultats rejoignent les conclusions effectuées suite aux analyse de la 

minéralisation du carbone et de l’azote organiques des PRO au laboratoire quant au fait de raisonner les dates 

d’apport en fonction de celle du semis pour éviter (i) un risque de « faim d’azote », à travers l’organisation 

constatée durant les premières semaines suivant un apport de DVB ; (ii) une lixiviation de quantités 

considérables de nitrates au cours des premiers mois qui suivent l’apport de BOUE et induite par une 

minéralisation nette rapide de l’azote organique de ce PRO.

En accord avec les observations effectuées suite à l’étude de la dynamique des ions bromures, nous 

remarquons que les concentrations en nitrates retrouvées dans l’eau de drainage des cases 

lysimétriques sont également généralement décalées selon la position nord-sud des cases lorsque celles-ci sont 

étudiées en fonction des drainages cumulés. Ceci vient une nouvelle fois avancer le fait que la reconstitution 

des cases fin 1983 a probablement été effectuée de manière identique 3 par 3. Un effet des apports de PRO a 

été caractérisé sur les concentrations en nitrates retrouvées dans l’eau de drainage et les flux cumulés avec une 

lixiviation plus marquée sur les cases concernées par des épandages de PRO BOUE. De plus, comme pour les 

parcelles en sol nu, la cohérence des simulations des transferts d’eau et de la dynamique des ions bromures 

entre HYDRUS-1D et Sol Virtuel a également été vérifiée sur les cases lysimétriques. De par l’impossibilité 

d’échantillonnage du sol, les paramètres et conditions initiales optimisés sur CANTIS à partir des données 

issues des parcelles ont été utilisés pour décrire la décomposition de la MO dans le sol de chaque case 

lysimétrique pour un apport considéré à hauteur de la dose réglementaire (170 kg N.ha-1). À partir des 

conclusions des études effectuées concernant le transport des ions bromures, nous avons pu estimer que les 

premières traces de nitrates lixiviés dans l’eau de drainage suite à la minéralisation de l’azote organique des 

PRO épandus le 20/02/2013 ne sont visibles qu’après approximativement 90 mm drainés depuis l’apport et 

donc à la reprise de drainage observée en septembre 2013. De ce fait, et en l’absence d’informations quant aux 

stocks initiaux en nitrates dans les différents horizons composant le profil de sol de chaque case, ceux-ci ont 

été délibérément considérés comme nuls sur 0-100 cm à J0, entraînant une sous-estimation initiale par le 

modèle des concentrations et flux retrouvés expérimentalement sur les Cases DVB et TEMOIN, bien que la 

dynamique de lixiviation simulée soit relativement proche de celle constatée expérimentalement. Finalement, 

la prise en compte de teneurs initiales en nitrates identiques à celles renseignées sur le profil 0-60 cm des 

parcelles correspondantes et de la valeur calée du taux de décomposition de la matière organique humifiée 

(KH = 0.00023 j-1) a permis l’obtention d’une bonne description de la lixiviation des nitrates retrouvés dans 

l’eau sur une majorité des cases lysimétriques et notamment après 250 mm drainés. Il semble par conséquent 

que la décomposition de la matière organique dans le sol des six cases lysimétriques puisse être 

convenablement simulée à l’aide des paramètres et des conditions initiales calés sur CANTIS à partir de 

prélèvements de sol effectués sur les parcelles. Cependant, l’état hydrique constamment proche de la saturation 

sur 40-100 cm engendre un risque élevé de dénitrification dans le fond du profil des cases, cette dénitrification 

ayant notamment pu s’opérer sur la période de juin à septembre 2013 et être plus marquée sur les Cases BOUE 

(3 et 6), du fait de stocks de nitrates sans doute plus importants dans les différents horizons du profil. 
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CONCLUSION 

GÉNÉRALE ET 

PERSPECTIVES 
es préoccupations quant à la baisse du taux de matière organique des sols, dont l’agriculture intensive 

et la fertilisation minérale associée sont en grande partie responsables, ont engendré un intérêt 

grandissant concernant le retour au sol des produits résiduaires organiques (PRO), et notamment ceux 

d’origine urbaine, compte tenu de leur intérêt agronomique lié à leur valeur fertilisante et amendante. C’est 

ainsi qu’en 2014, près de 60 % des boues de stations d’épuration urbaines (STEU) produites dans le Haut-Rhin 

ont fait l’objet d’un épandage agricole, dont 90 % sous forme compostée, principalement avec des déchets 

verts. Les apports répétés de PRO sont susceptibles de contribuer aux pertes azotées des terres arables, dont 

l’agriculture représente aujourd’hui la source dominante via la lixiviation des nitrates. Le ruissellement et la 

lixiviation des nitrates d’origine anthropique sont responsables d’une contamination généralisée des eaux de 

surfaces et souterraines européennes ayant mené à la mise en place de la Directive Nitrates (91/676/CEE) qui 

impose des programmes d’actions incitant à l’application des bonnes pratiques agricoles, avec notamment des 

quantités d’azote apportées ne pouvant dépasser 170 kg.ha-1.an-1. En France, si environ 70 % de la SAU du 

territoire est placée en zone vulnérable, les mesures prises jusqu’à présent ne semblent pas avoir encore 

d’impact marqué sur l’amélioration de l’état des nappes phréatiques. C’est notamment le cas de la nappe 

phréatique rhénane, ressource naturelle particulièrement vulnérable, qui permet pourtant d’assurer 75 % des 

besoins en eau potable de la région Alsace, soulignant par conséquent les efforts qui restent à poursuivre pour 

aboutir à une gestion adaptée des terres agricoles sur l’ensemble du territoire.

C’est dans ce contexte, développé plus largement dans la synthèse bibliographique de ce travail de doctorat, 

qu’ont été étudiés les effets d’apports répétés d’une boue de STEU (BOUE) et de la même boue compostée 

avec des déchets vertes (DVB) sur les propriétés hydriques et le transport de solutés, en particulier des nitrates,

dans un sol nu caractéristique des sols limoneux de la plaine d’Alsace. 

Pour ce faire, un dispositif agronomique situé à l’INRA de Colmar a été utilisé durant près de trois années. Ce 

dispositif comprend (i) trois parcelles de 90 m2 (BOUE, DVB et TEMOIN) instrumentées fin 2012 avec du 

L
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matériel de suivi hydrique (tensiomètres, sondes TDR) à huit profondeurs (10, 20, 37, 50, 65, 90, 120 et 

165 cm) ; (ii) six cases lysimétriques de 4 m2 en place depuis 1983, qui permettent l’étude des mêmes modalités 

que les parcelles (2 répétitions), un suivi précis des drainages par des compteurs de débit et dont les deux Cases 

TEMOIN ont été instrumentées avec du matériel de suivi hydrique à partir de mars 2009. 

Les conclusions générales qui peuvent être tirées de l’étude réalisée sur les parcelles sont les suivantes : 

Aucun effet significatif des apports de PRO, effectués au rythme biennal depuis 2001 sur les 

parcelles et à hauteur de 170 kg N.ha-1, ne peut être souligné sur les propriétés physiques du sol 

(masse volumique apparente, rétention en eau, conductivité hydraulique à saturation). 

Suite aux prélèvements opérés fin 2012 aux profondeurs instrumentées à l’aide de la méthode des cylindres, 

aucune différence significative n’a pu être établie entre les masses volumiques apparentes (rb) et les propriétés 

de rétention en eau de l’horizon de surface et de subsurface de la parcelle non concernée par les apports en 

comparaison de celles amendées. Néanmoins, l’influence des apports semble être masquée par les variabilités 

structurales et de porosité de l’horizon soumis au travail du sol, dont un effet significatif sur les valeurs de rb

a pu être souligné au travers de prélèvements effectués avant et après un labour. Enfin, l’examen des valeurs 

de la conductivité hydraulique à saturation (Ks), réalisé uniquement à chaque profondeur instrumentée sur la 

parcelle TEMOIN, a confirmé la variabilité spatiale très importante associée à la détermination de Ks,

particulièrement dans un horizon (i) travaillé (LAca) ; (ii) dont la composition texturale est variable (SCca-2). 

Un effet significatif des apports de PRO, effectués au rythme biennal depuis 2001 sur les 

parcelles et à hauteur de 170 kg N.ha-1, est mis en évidence sur les propriétés chimiques du sol.

Contrairement aux propriétés physiques, l’influence des épandages est nettement plus visible sur les propriétés 

chimiques du sol. Des différences significatives des principaux paramètres caractérisant la valeur agronomique 

du sol ont effectivement été établies entre l’horizon LAca de la parcelle TEMOIN et celui des parcelles BOUE 

et DVB. C’est notamment le cas du pH, de la CEC et des teneurs en éléments majeurs (C et N) et principaux 

macroéléments (K et Mg) du sol, avec une intensité de l’effet des apports d’autant plus marquée que la matière 

organique du PRO est stable et contribue par conséquent à l’enrichissement du stock de MO humifiée du sol 

(DVB > BOUE). 

Un travail chronophage d’exploitation des données de potentiel matriciel et de teneur en eau, 

comprenant notamment la mise en place de suivis gravimétriques pour l’étalonnage des sondes 

TDR, a été nécessaire pour l’obtention de données instrumentales fiables.

Plus de la moitié des tensiomètres implantés dans les profils de sol fin 2012 ne permettent plus l’acquisition 

de données de potentiel matriciel jugées fiables début 2015, mettant par conséquent en avant la robustesse 

limitée de ces instruments et remettant en cause la méthodologie d’instrumentation initiale, consistant à 

enterrer l’ensemble du matériel de suivi hydrique. De plus, le bruit sur le signal ainsi que les sauts suspects 
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observés sur les données de teneur en eau fournies par les sondes TDR ont rendu nécessaire la mise en place 

de suivis gravimétriques opérés entre septembre 2013 et février 2015. Au nombre de onze, ceux-ci ont permis 

l’étalonnage des teneurs en eau des profondeurs instrumentées (i) sous l’horizon de surface selon une droite 

d’équation de type y= ax+b ; (ii) dans l’horizon travaillé par l’application de coefficients correctifsR¾¿éÀÁÁÀ¾ÂÃ¿  selon 

les périodes d’enlèvement et de remise en place des sondes TDR entre deux dates de travail du sol.

Des jeux de paramètres hydrodynamiques (qr, qs, a, n et Ks) obtenus à partir de données 

texturales et de capacité de rétention en eau du sol établies par analyse au laboratoire ne 

permettent pas de décrire convenablement les dynamiques du potentiel matriciel et de la teneur 

en eau du sol observées in situ. 

Cependant, les valeurs des paramètres moyens et bornes établis via RetC ont pu être utilisées comme base 

initiale de la procédure d’optimisation réalisée par méthode inverse à l’aide d’HYDRUS-1D. Les valeurs ainsi 

optimisées ont permis de simuler les dynamiques instrumentales mesurées aux huit profondeurs instrumentées 

de manière satisfaisante. L’allure des courbes q(h) établies à partir des paramètres optimisés reste cohérente 

avec celle obtenue en considérant les données instrumentales et vient donc mettre en avant (i) la rétention en 

eau légèrement plus élevée des profondeurs instrumentées dans l’horizon de surface des parcelles amendées 

par rapport à la parcelle TEMOIN, notamment à 20 cm ; (ii) les surestimations des teneurs en eau réelles par 

des mesures réalisées au laboratoire à partir de prélèvements opérés selon la méthode des cylindres ; (iii) la 

nécessité de discrétiser le profil de sol en autant de matériaux que de profondeurs instrumentées, compte tenu 

de la forte variabilité verticale de la rétention en eau, qui diffère non seulement entre les horizons d’une même

parcelle mais également à l’intérieur d’un même horizon.

Aucun effet significatif des apports des PRO n’est observé sur la profondeur moyenne de 

migration d’un soluté inerte conservatif, l’étalement du profil de concentration ou la dispersivité 

associés aux prélèvements réalisés lors des campagnes de suivi de la dynamique des ions 

bromures sur les parcelles en sol nu.

Les études ont été effectuées à partir du calage par méthode inverse des paramètres de vitesse moyenne de 

l’eau dans les pores et du coefficient de dispersion à l’aide de CXTFIT. Ceci a été réalisé en se basant sur les 

résultats des campagnes d’échantillonnage réalisées entre 112 et 699 jours après l’apport, en prenant en compte 

un transport décrit par l’équation de convection-dispersion (CDE) et basé sur un écoulement permanent. Ces 

études ont néanmoins permis (i) la mise en évidence d’une dynamique cohérente par rapport aux conditions 

météorologiques ; (ii) de souligner la présence d’une quantité plus importante d’ions bromures proche du fond 

du labour après le travail du sol réalisé à t0 ; (iii) la prise en compte de valeurs de dispersivités propres à chaque 

horizon du profil de sol. 

L’équation de convection-dispersion permet de convenablement simuler la dynamique des ions 

bromures observée sur les parcelles en sol nu après quatre campagnes de suivi. 
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Au terme des scénarios d’optimisation mis en place à l’aide d’HYDRUS-1D, les simulations retranscrivant le 

plus fidèlement les données expérimentales ont été obtenues (i) suite au calage manuel des dispersivités 

spécifiquement à chaque horizon de chaque parcelle ; (ii) en considérant la présence initiale du traceur 

uniquement sur les dix derniers cm de l’horizon de surface (18-28 cm) ; (iii) avec les doses d’ions bromures 

estimées lors de l’apport (50g.m-2) pour les parcelles DVB et TEMOIN et une dose apportée de 55 g.m-2 pour 

la parcelle BOUE ; (iv) avec comme condition à la limite supérieure d’HYDRUS-1D une évaporation réelle 

corrigée à partir de l’évapotranspiration de Penman-Monteith selon la méthode établie par la FAO. 

Un même jeu de paramètres permet de simuler, à l’aide de CANTIS, la décomposition de la 

matière organique des sols prélevés avant les épandages, ainsi que du sol de la parcelle TEMOIN 

auquel ont été incorporés les PRO BOUE et DVB apportés en février 2013 et en août 2014. 

Il est toutefois nécessaire de définir précisément les conditions initiales du modèle à partir des résultats, pour 

chaque épandage, (i) des fractionnements biochimiques van Soest de la matière organique de chacun des PRO ;

(ii) des cinétiques de minéralisation du C et du N organiques obtenues par incubation au laboratoire ; (iii) du 

suivi des teneurs en matière organique de l’horizon de surface au cours du temps et des ratios N/C associés ;

(iv) de l’évolution de la biomasse microbienne du sol. En outre, un maximum de paramètres ont également été 

gardés constants par rapport aux travaux de la littérature. Seuls le taux de décomposition de la matière 

organique humifiée (KH) et le taux de mortalité de la biomasse autochtone (KA) ont dû être calés manuellement, 

limitant de ce fait la transposabilité de la totalité des paramètres à l’étude de la décomposition de la matière 

organique dans des sols aux propriétés physico-chimiques distinctes. 

Les paramètres obtenus à l’aide de CANTIS à partir d’expérimentations menées au laboratoire 

permettent une bonne description de la lixiviation des nitrates observée in situ, sur les trois 

parcelles en sol nu et pour les deux épandages de PRO.

Les modélisations ont été effectuées à l’aide de la plateforme Sol Virtuel, après vérification de la cohérence 

des simulations des dynamiques de potentiel matriciel et de teneur en eau ainsi que celle du transport des ions 

bromures par rapport à celles obtenues via HYDRUS-1D et suite à la simulation des données de température 

acquises par les capteurs implantés sur chaque parcelle. Cependant, la légère sous-estimation par le modèle de 

la production de nitrates constatée expérimentalement dans l’horizon de surface au cours du temps nous a 

amené à considérer une valeur du taux de décomposition de la matière organique humifiée (KH) légèrement 

plus élevée que celle optimisée à l’aide de CANTIS. De plus, et du fait de l’absence de répétition, les résultats 

des prélèvements réalisés dans le cadre des campagnes de reliquats azotés ne permettent pas l’obtention 

d’informations précises quant aux stocks réels de nitrates par tranche de 30 cm bien que l’établissement d’un 

stock cohérent sur un profil de sol global puisse être effectué. Ceci nous a conduits à réajuster les quantités 

initiales de nitrates renseignées tous les 30 cm à t0 pour permettre une meilleure description de la lixiviation 

des nitrates constatée suite au premier apport réalisé en février 2013. 
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À dose équivalente apportée, un effet des apports de PRO est souligné sur la production et la 

lixiviation des nitrates observées sur des parcelles amendées, par rapport à la parcelle TEMOIN. 

Le principal vecteur de production des nitrates diffère selon le type de PRO épandu, avec (i) l’apport de matière 

organique fraîche par le PRO BOUE ; (ii) la minéralisation de la matière organique humifiée sur la parcelle 

DVB et donc les effets des apports du PRO DVB mis en place au rythme biennal sur le site depuis 2001.

Concernant la lixiviation des nitrates observée au-delà de 165 cm durant approximativement deux ans et suite 

à deux apports de PRO, respectivement 61.7 et 57.4 % des nitrates issus de la minéralisation de l’azote 

organique du sol et du stock initial présent dans le profil 0–165 cm à t0 ont été lixiviés sous 165 cm pour les 

parcelles BOUE et DVB, contre 53.2 % pour la parcelle TEMOIN. Les résultats soulignent finalement la 

nécessité de raisonner les dates d’apport en fonction de celle du semis pour éviter (i) un risque de « faim 

d’azote », à travers l’organisation constatée durant les premières semaines suivant un apport de DVB ; (ii) une 

lixiviation de quantités considérables de nitrates au cours des premiers mois qui suivent l’apport de BOUE.

Les conclusions générales qui peuvent être tirées de l’étude réalisée sur les cases lysimétriques sont les 

suivantes : 

La mise en place de compteurs de débit permet de mettre en évidence (i) un fonctionnement 

hydrique similaire selon l’alignement est-ouest des cases lysimétriques (1-2-3 ; 4-5-6) ; (ii)

l’absence d’effet des apports de PRO sur la dynamique de drainage.

Nous pouvons donc penser que la reconstitution des cases, réalisée fin 1983 à partir du sol de l’essai terrain en 

place à l’époque, a été réalisée selon une même méthodologie uniquement trois par trois. Finalement, une étude 

durant approximativement deux ans met en évidence des différences maximales de l’ordre de 10 % entre les 

drainages cumulés constatés pour les cases concernées par un même apport. Enfin, l’effet des apports de PRO 

sur la dynamique de drainage peut être masqué par le fait que les Cases TEMOIN ont été perturbées par la 

mise en place de l’instrumentation pour le suivi hydrique (tensiomètres, sondes TDR).

Contrairement à un dispositif de plein champ, la correction des données de teneur en eau 

fournies par les sondes TDR implantées sur le profil d’une case lysimétrique n’est pas possible. 

En l’absence de phénomène de compaction et de de déplacement des sondes au cours du temps, aucun saut 

suspect des données de teneur en eau n’est observé sur les cases instrumentées tandis que les dynamiques 

instrumentales restent cohérentes avec celles constatées en 2001 à l’aide de sondages neutroniques.

La perturbation du régime hydrique par la case lysimétrique engendre un état hydrique 

constamment proche de la saturation à partir de 40 cm de profondeur.

De ce fait, seules les dynamiques de potentiel matriciel et de teneur en eau des profondeurs instrumentées à 10 

et 20 cm semblent réellement influencées par les conditions de surface (alternance pluie/évaporation). 



CONCLUSION GÉNÉRALE ET PERSPECTIVES

~ 301 ~ 

Aucun effet des apports de PRO sur la dynamique hydrique du sol des cases lysimétriques ne 

peut être mis en évidence suite aux résultats des modélisations réalisées à l’aide d’HYDRUS-1D. 

Il faut cependant préciser que les épandages ne sont effectués sur les cases lysimétriques que depuis 2009. De 

plus, les Cases DVB et BOUE n’étant pas instrumentées, seule la conductivité hydraulique à saturation (Ks) a 

été calée selon les données de drainages, les autres paramètres (qr, qs, a et n) ayant été obtenus à partir des 

optimisations réalisées selon les données instrumentales acquises sur les Cases TEMOIN. 

Du fait du mouvement préférentiel du traceur induit par la perturbation du régime hydrique 

observée sur les cases lysimétriques, l’équation de convection-dispersion n’a pas permis de 

simuler, à l’aide d’HYDRUS-1D, la dynamique du bromure observée expérimentalement. 

Seul un modèle considérant une région mobile et une autre immobile (MIM) a permis de décrire 

convenablement les concentrations en ions bromures et les flux associés retrouvés en sortie de cases en 

fonction des drainages cumulés. Dans ce but, une unique valeur de dispersivité, de teneur en eau immobile et 

de coefficient de transfert de masse a été calée manuellement pour l’ensemble des matériaux d’une même case.

Un effet des apports de PRO est nettement visible sur les concentrations en nitrates retrouvées 

dans l’eau de drainage des cases lysimétriques et les flux cumulés associés.

Comme sur les parcelles en sol nu, nous observons une lixiviation plus marquée pour les cases concernées par 

des épandages de PRO BOUE (3 et 6), avec des flux cumulés supérieurs de 10 à 20 kg N-NO3
-.ha-1 par rapport 

aux Cases DVB (2 et 5) et de 40 à 50 kg N-NO3
-.ha-1 en plus par rapport aux Cases TEMOIN (1 et 4), pour 

des échantillonnages d’eau de drainage réalisés entre septembre 2013 et février 2015.

La décomposition de la matière organique dans le sol des six cases lysimétriques peut être 

convenablement simulée à l’aide des paramètres et des conditions initiales calés sur CANTIS à 

partir de prélèvements de sol effectués sur les parcelles.

Il semble cependant que l’état hydrique constamment proche de la saturation à partir 40 cm de profondeur 

engendre un risque de dénitrification dans le fond du profil des cases lysimétriques. 

L’ensemble des résultats obtenus dans le cadre de ce travail de thèse laisse entrevoir de nombreuses 

perspectives de recherche qui pourront être mises en place à plus ou moins long terme. 

Tester la paramétrisation du modèle Sol Virtuel établie dans le cadre de ce travail de doctorat.

Au vu les nombreux problèmes rencontrés avec les instruments implantés dans le profil de chacune des trois 

parcelles en sol nu, l’ensemble des données de potentiel matriciel et de teneur en eau acquises durant la période 

de modélisation a été pris en compte dans le cadre du calage par méthode inverse des paramètres 

hydrodynamiques propres à chacun des huit matériaux, réalisés à l’aide d’HYDRUS-1D. Il sera intéressant 

d’étudier si les paramètres établis suite à ces calages permettent de décrire précisément les dynamiques 
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instrumentales acquises à partir de février 2015, et notamment les épisodes d’assèchement du sol sous l’horizon 

de surface, ces derniers ayant été très rares au cours des travaux de thèse. 

Comparer les résultats avec ceux obtenus suite à la prise en compte d’une condition à la limite 

inférieure de type drainage libre sur les parcelles en sol nu.

Le travail de modélisation réalisé sur les parcelles en sol nu a été effectué en considérant les données 

journalières de potentiel matriciel fournies par les tensiomètres implantés à 165 cm comme condition à la 

limite inférieure du modèle. Prendre en compte une condition de drainage libre, en considérant par exemple 

un dernier matériau composé de sables grossiers et aux propriétés similaires à celui des cases lysimétriques, 

pourrait également permettre l’obtention de simulations satisfaisantes de la dynamique hydrique et du transport 

de solutés observés expérimentalement, tout en ne rendant plus nécessaire le renseignement de données 

instrumentales pour le fonctionnement du modèle. 

Étudier l’évolution du bilan azoté pour les six épandages de PRO BOUE et DVB effectués entre 

2001 et 2013 et pour ceux mis en place à partir de 2016 sur les parcelles en sol nu.

Des campagnes de reliquats azotés et des prélèvements de la solution du sol à 140 cm à l’aide de bougies 

poreuses sont réalisés à intervalles réguliers sur les parcelles en sol nu depuis 2001. Les résultats obtenus à 

partir des modélisations de la décomposition de la matière organique et de la lixiviation des nitrates dans le sol 

pour les deux épandages de PRO BOUE et DVB effectués en février 2013 et en août 2014 pourront être utilisés 

pour tenter d’étudier la dynamique de l’azote observée depuis 2001, à partir des données disponibles. De 

même, et pour peu qu’une caractérisation de chaque PRO apporté soit effectuée au laboratoire (fractionnements 

biochimiques, cinétiques de minéralisation du C et du N organiques par incubation), les quantités de nitrates 

produites dans l’horizon de surface et lixiviées au-delà de 165 cm pourront être quantifiés pour les futurs 

épandages, à l’aide de la plateforme Sol Virtuel.

Vérifier si les propriétés hydriques et de transport des solutés d’une case lysimétrique sont 

comparables à celles d’une parcelle en place.

Après avoir étudié l’influence des apports de PRO sur la dynamique hydrique et le transport des solutés 

spécifiquement à un dispositif de plein champ et à un système de cases lysimétriques, il sera intéressant de 

vérifier si les propriétés de transferts d’eau et le transport de solutés constatés sur une case lysimétrique sont 

comparables à ceux observés sur une parcelle. Cela pourra notamment être réalisé en appliquant les paramètres 

hydrodynamiques optimisés sur une parcelle, à l’aide d‘HYDRUS-1D, au sol de la case, et réciproquement. 

En outre, le transport unidimensionnel des solutés n’a pu être convenablement simulé sur les cases 

lysimétriques qu’avec la prise en compte d’un modèle eau mobile – eau immobile, et non à l’aide de l’équation 

de convection dispersion contrairement aux parcelles. Ainsi, l’utilisation d’un modèle 3D considérant la 

géométrie exacte de la case pourra vraisemblablement permettre d’étudier si la dynamique des solutés observée 

sur parcelles et cases lysimétriques ne peut effectivement être convenablement simulée qu’en considérant deux 

modèles de transport différents. 
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Se servir des cases lysimétriques pour mettre en place des études préliminaires concernant le 

transport dans le sol de polluants émergentes initialement contenues dans les PRO.

En effet, la récupération de la totalité de l’eau de drainage et le suivi précis des drainages via les compteurs de 

débit permettront d’estimer précisément les flux de nombreuses substances émergentes retrouvées dans les 

boues et les composts de boues (HAP, PCB, PBDE, composés pharmaceutiques, etc…) et donc susceptibles 

d’être lixiviées dans le sol suite à des apports de PRO. Souvent plus aisément quantifiables dans les matrices 

aqueuses que dans les sols, nous pourrions ainsi imaginer mettre en place un screening des molécules 

émergentes dans l’eau de drainage après épandage, pour pouvoir ensuite effectuer des études ciblées sur un 

dispositif de plein champ, selon les résultats obtenus sur les cases lysimétriques. 

Étudier la conservation des nitrates dans l’eau de drainage des cases lysimétriques en prenant 

en compte de nouvelles modalités.

N’ayant pu être souligné par les deux tests réalisés durant la thèse, le risque de dénitrification dans l’eau de 

drainage des cases lysimétriques est pourtant bien présent. Une nouvelle étude pourrait être effectuée avec des 

informations sur les teneurs en nitrates et en carbone organique dissous dans l’eau de drainage à J0 et en 

intégrant une modalité « agitation » permettant d’étudier l’effet de l’homogénéisation des flacons. Le pH de 

l’eau pourrait également être surveillé au cours de la manipulation, la dénitrification s'accompagnant d'une 

acidification de l'eau due au rejet de gaz carbonique et de sulfate par les bactéries. 

Se baser sur la méthodologie développée au cours de ce travail de thèse pour étudier l’influence 

des apports répétés de PRO sur la dynamique hydrique, la décomposition de la matière 

organique et la lixiviation des nitrates observées sur des parcelles cultivées.

Trois parcelles cultivées (BOUE, DVB et TEMOIN) ont été instrumentées fin 2013 selon un schéma identique 

à celui des sols nus. Un stage de master, réalisé début 2015, a permis l’exploitation des données de masse 

volumique apparente, de rétention en eau, de conductivité hydraulique à saturation ainsi que des 

caractéristiques physico-chimiques des trois sols étudiés, à partir des nombreux prélèvements réalisés au cours 

de l’instrumentation. Une première estimation des paramètres hydrodynamiques propres à l’ensemble des 

matériaux définis pour chacune des trois parcelles a pu être établie à partir de calages réalisés par méthode 

inverse à l’aide d’HYDRUS-1D et prenant en compte l’influence de la culture selon des paramètres obtenus 

via le modèle STICS. Il sera néanmoins nécessaire d’effectuer des suivis gravimétriques (i) entre chaque travail 

du sol pour étalonner les données de teneur en eau fournies par les sondes implantées dans l’horizon de 

surface ; (ii) pour un état hydrique du sol peu humide et sec pour les profondeurs instrumentées sous l’horizon 

de surface, des données pour un sol humide étant déjà disponibles. La mise en place de campagnes de 

prélèvement régulières, qui comportent au minimum huit échantillonnages sur chaque parcelle et permettant 

l’étude des teneurs en nitrates tous les 10 cm sur 0-160 cm, est également conseillée pour suivre précisément 

la lixiviation des nitrates sur un profil de sol donné au cours du temps. Au final, une estimation précise du 

bilan azoté devrait pouvoir être obtenue sur chacune des parcelles cultivées en prenant en compte l’influence 

de la croissance de la plante sur les transferts d’eau et la lixiviation des nitrates dans le sol.
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Annexe 2.A 
Localisation des différents sites qui composent le SOERE-PRO. 
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Annexe 2.B 
Les 38 Petits Domaines Morphologiques d’Alsace (1/250000ème). 
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Annexe 2.C 
Les différentes étapes du rattachement d’un solum au Référentiel pédologique. 

Bibliographie 

Baize, D., Girard, M.-C., 2008. Référentiel pédologique. Quae. 



ANNEXES - CHAPITRE 2 : Essai agronomique et dispositifs de mesure 

~ v ~ 

Annexe 2.D 
Origine, composition et procédé de compostage des PRO BOUE et DVB épandus depuis 2001 sur 

les parcelles du dispositif expérimental de l’INRA Colmar. 
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Colmar

Annexe 2.E 
Moyenne annuelle de référence 1981–2010 des précipitations (données Météo France). 
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Figure II : Précipitations moyennes interannuelles (1971-1990) du bassin Rhin-Meuse (données Agence de l’eau).

Figure I : Hauteur moyenne des précipitations annuelles constatées 
entre 1951 et 1980 dans différentes villes d’Alsace (Sell, 1998).

Annexe 2.F 
Données complémentaires concernant le contexte climatique en Alsace. 
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Image I : Protection mise en place pour les tensiomètres avant leur implantation dans le profil de sol instrumenté.

Image II : Procédure d’instrumentation des tensiomètres dans le profil de sol.

A

B

C

D

Annexe 2.G 
Protection, implantation et câblage du matériel de suivi hydrique.

En prévision de la mise en place des sondes, une étape de protection du matériel a été réalisée. Celle-ci est 

cruciale pour assurer un fonctionnement optimal des sondes le plus longtemps possible, ces dernières ainsi que 

leurs câblages étant, pour rappel, toutes enterrées (hormis les instruments implantés à 10 et 20 cm) et par 

conséquent sensibles aux conditions climatiques et aux nuisibles présents dans le sol. 

L’étape de protection des tensiomètres, détaillée sur l’Image I, est réalisée au travers (i) du scotchage des 

câbles et drains de purge de chaque capteur ; (ii) du collage d’un embout PVC protégeant la sortie du câble ;

(iii) de la mise en place des câbles dans des gaines thermo-rétractables et souples (IP65) collées dans l’embout 

PVC ; (iv) du regroupement de l’ensemble des tensiomètres par parcelle et de leur mise en fourreaux. 

Les tensiomètres implantés sous l’horizon de surface (LAca), soit à partir de 37 cm, sont insérés 

horizontalement dans le profil, avec un angle de 5° vers le haut conseillé par le fabricant pour retirer un 

maximum d’air de la céramique poreuse. Les profondeurs d’instrumentation réelles tiennent par conséquent 

compte de cet angle. Des pré-trous sont creusés à l’aide d’un dispositif adéquat (prêté par le site SOERE 

EFELE – INRA Rennes, cf. Image II-A) permettant à la totalité de l’instrument d’être inséré dans le profil de 

sol pour éviter des délogements ou endommagements pouvant se produire lors du rebouchage de la fosse. Les 

carottes de terre récupérées avec la gouge (Image II-B) sont humidifiées et réutilisées pour recouvrir la 

céramique (Image II-C) dans le but d’assurer un contact intime entre cette dernière et le sol une fois 

l’implantation effectuée (Image II-D). Dans le cas des profondeurs instrumentées dans l’horizon travaillé LAca 

(10 et 20 cm), la même procédure est appliquée pour une implantation depuis la surface et avec un angle 

vertical de 30 ° vers le bas jugé optimal par le fabricant. 
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Image III : Protection mise en place pour les sondes TDR avant leur implantation dans le profil de sol instrumenté.

Image V : Mousse expansive empêchant
l’infiltration d‘eau dans les fourreaux.

Image VI : Rebouchage de la fosse d’instrumentation et mise en place des regards en bordure de parcelle pour les instruments de surface.

A

B

Concernant les sondes TDR, l’étape de protection est identique à celle mise en place pour les tensiomètres, la 

seule différence se situant dans la découpe initiale d’un tube PVC de 15 cm à la scie à métaux et son ponçage 

pour adapter l’encoche aux dimensions de la résine époxy de chaque sonde (Image III).

Les sondes TDR sont installées horizontalement à une profondeur d’instrumentation donnée de 

sorte à ce que les trois broches qui les composent soient situées à une même profondeur pour les 

mesures de teneur en eau. Après un pré-perçage opéré à l’aide du guide et du modèle en acier 

fournis par le fabricant (Campbell Scentific), la sonde peut être insérée dans les pré-trous à l’aide 

du guide qui permet notamment de maintenir les tiges de la sonde droites (Image IV). 

Les sondes de température sont quant à elles directement mises dans des gaines, 

insérées dans les fourreaux des autres capteurs et implantées aux profondeurs ciblées. 

Enfin, de la mousse expansive remplit la sortie des gaines de chaque fourreau pour 

éviter que trop d’eau ne s’y infiltre et y stagne au cours du temps (Image V).

La fosse est finalement rebouchée à l’aide d’engins de chantiers (bulldozer, pelleteuse, etc...) le 03/12/2012, 

soit un peu plus de deux mois après son ouverture (Image VI-A). En outre, seule une zone située en bordure 

de parcelle n’est pas totalement recouverte pour permettre l’insertion de regards en béton qui accueillent les 

câbles relatifs aux branchements des sondes implantées à 10 et 20 cm (Image VI-B), ces dernières devant être 

retirées puis remise en place avant et après chaque opération de travail du sol. 

Image IV : Procédure d’instrumentation des sondes TDR.
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Image VIII : Branchements effectués dans la centrale d’acquisition 
CR1000 et connexion au panneau solaire situé sur un mat.

Dernière étape de la procédure d’instrumentation, les connexions de l’ensemble des instruments sont réalisées 

avec une centrale de mesure CR1000 (Campbell Scientific) mise en place dans un coffret disposé dans le 

regard central (Image VII-A et B). Celle-ci est reliée à un module TDR100 (Image VII-C) qui permet la mesure 

de la teneur en eau du sol aux différentes profondeurs instrumentées avec les sondes TDR (cf. Chapitre 3). 

Trois multiplexeurs 8 voies pour câble coaxial de 50 ohm (SDMX50-SP, cf. Image VII-D) sont connectés au 

module TDR 100 pour assurer la connexion des 24 sondes TDR implantées sur les trois parcelles en sol nu. 

De plus, pour permettre le câblage de l’ensemble des capteurs de température et tensiomètres à la CR1000, un 

multiplexeur AM16/32B est interfacé avec la centrale de mesure et permet l’ajout de voies de câblages, 

augmentant significativement le nombre de capteurs pouvant être mesurés (Image VII-E). 

Enfin, la CR1000 est alimentée par une batterie au plomb d’une tension électrique de 12 V (avec régulateur de 

charge) et d’une capacité de 24 Ah (YUASA NP24-12I). Celle-ci est rechargée à l’aide d’un panneau solaire 

30 W disposée sur un mat à proximité des parcelles (Image VIII). Le voyant vert visible sur l’Image VIII 

indique un bon fonctionnement de la batterie, tandis que le rouge informe d’une charge de cette dernière en 

cours par le panneau solaire. Il faut également noter que l'exécution du programme de la CR1000 est suspendue 

lorsque l'alimentation principale est inférieure à 9.6 V, ce qui réduit le nombre de mesures inexactes. Enfin, 

les données acquises par les instruments sont récupérées via l’interface du logiciel PC200W (Image IX).

Image VII : Coffret contenant la centrale d’acquisition CR1000 et les différents modules associés qui permettent le
raccordement de l’ensemble des instruments de mesure (tensiomètres, sondes TDR et thermistances).

A B

C

D

E

Image IX : Interface d’accueil du logiciel
PC200Wd’acquisition des données instrumentales.
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Annexe 3.A 
Correction de l’évapotranspiration potentielle de référence pour un 

sol nu : méthodologie employée et résultats obtenus. 

Le processus d’évaporation de l’eau représente son passage d’un état liquide à un état de vapeur dans 

l’atmosphère. Définie par Brutsaert (1982) comme « se référant au taux d’évaporation d‘une large surface 

recouverte entièrement et uniformément de végétation en croissance active, avec un taux d’humidité adéquat 

à tout moment », l’évapotranspiration est également reconnue par Wallace (1995) comme étant « la 

composante du cycle de l’eau le plus difficile à quantifier », et impliquant, comme son nom l’indique, le 

processus d’évaporation mais également celui de transpiration végétale. Phénomène extrêmement complexe, 

faisant intervenir de nombreux paramètres aérodynamiques, énergétiques et biologiques, l’évapotranspiration 

potentielle est utilisée comme variable intermédiaire pour décrire la demande évaporatoire de l’atmosphère.

Il s’agit de faire la distinction entre le volume d’eau effectivement évapotranspiré et celui qui pourrait l’être 

s’il était disponible, c’est-à-dire si l’eau ne représentait plus un facteur limitant. C’est ainsi que se différencie 

l’évapotranspiration réelle (ETR) de l’évapotranspiration potentielle (ETP) (Thornthwaite, 1948). 

Des classifications proposées dénombrent cinq types de méthodes d’estimation de l’ETP (Oudin, 2004 ; Xu et

Singh, 2001) avec celles (i) du bilan hydrique et l’utilisation de bacs à évaporation, d’évaporomètre Piche ou 

encore de cases lysimétriques ; (ii) aérodynamiques, se basant sur le concept du mouvement de la vapeur d’eau 

de la surface évaporante (Singh et Xu, 1997) ; (iii) combinatoires, combinant l’approche aérodynamique avec 

celle du bilan d’énergie selon les travaux de Penman (1948) et jugées comme étant les plus satisfaisantes, d’un 

point de vue physique, pour estimer l’ETP (Jensen et al., 1990) ; (iv) basées sur la température, avec par 

exemple la formule de Thornthwaite (1948) ; (v) basées sur le rayonnement, comme la formule de Turc (1955). 

Dans le cas du calcul de l’ETR des sols nus étudiés, deux méthodes ont été utilisées. La première va consister 

à calculer le bilan hydrique d’un volume de sol sur un intervalle de temps donné à l’aide d’une case 

lysimétrique dont le profil est instrumenté avec cinq sondes TDR. La seconde sera basée sur le calcul d’une 

ETP obtenue en suivant la méthode combinatoire établie par Allen et al. (1998) dans le rapport 56 de 

l’Organisation des Nations Unies pour l’alimentation et l’agriculture (FAO). L’évapotranspiration de référence 

(ET0) obtenue va être utilisée comme calcul préliminaire à celui de l’ETR (nommée Es par la FAO) par 

détermination d’un coefficient cultural de façon mensuelle.

Calcul du bilan hydrique sur les cases lysimétriques instrumentées 

L’utilisation de lysimètres est reconnue par de nombreux auteurs comme une des méthodes standards pour la 

mesure de l’évapotranspiration (Allen et al., 2011 ; Rana et Katerji, 2000). Bien que l’évaluation la plus 
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rigoureuse soit obtenue à l’aide de lysimètres de précision équipés de balances (Malone et al., 2000 ; Schrader 

et al., 2013), l’utilisation de sondes TDR pour mesurer les teneurs en eau du sol, et déterminer les stocks en 

fonction du temps, est également souvent utilisée dans ce but (Allen et al., 2011 ; Lafond et al., 2014). Le site 

expérimental de la plateforme PRO’spective de Colmar est équipé de six cases lysimétriques dont deux sont 

instrumentées avec cinq sondes TDR réparties sur l’ensemble du profil de sol de 1 m de profondeur (10, 20, 

40, 60 et 80 cm). L’objectif est d’estimer l’ETR du sol nu à partir des données fournies par les capteurs 

implantés dans le profil des cases instrumentées et donc par un calcul de bilan hydrique selon : ��� = � / J® ± F@ A3-1

où P représente la pluviométrie [mm], VD le volume d’eau drainé [mm], durant la période d’étude et DS la 

variation du stock d’eau à l’intérieur de la case [mm] obtenue à partir des variations des données TDR sur la 

période d’étude.

Finalement, l’établissement de coefficients calculés par le rapport entre ETR mesurée et l’ETP Penman 

journalière fournie par la station météorologique située à quelques mètres des cases pourra être réalisé sur une 

période donnée, cette dernière étant par exemple choisie en fonction des saisons, de façon à garder une certaine 

cohérence climatique (température, vitesse du vent, etc...) pour un même coefficient calculé. 

Déjà utilisée dans le cadre d’un stage effectué à l’INRA Colmar sur le suivi de la qualité des eaux de drainage 

et des concentrations en nitrates sur les cases lysimétriques du dispositif (Limon Yanez, 2010), cette méthode 

a priori aisée à mettre en place reste néanmoins ad hoc, donc spécifique du sol pour lequel elle est considérée, 

ne permettant aucune généralisation. De plus, les sondes TDR peuvent être concernées par de nombreux 

dysfonctionnements qui empêchent l’acquisition de données fiables et donc le calcul de l’ETR sur des périodes 

de temps de plusieurs jours/semaines/mois selon le type de problème rencontré. Par conséquent, les facteurs

de correction ne pourront être calculés périodiquement, une même valeur devant être appliquée aux données 

d’ETP durant, par exemple, une saison entière et indépendamment du type d’évènement climatique. Ceci peut 

engendrer des erreurs non négligeables sur certaines valeurs d’ETR obtenues à l’échelle journalière. Enfin, 

dernier inconvénient à la mise en place de cette méthode, et non des moindres, les données de teneur en eau 

fournies par les sondes TDR et permettant le calcul des variations de stocks ne sont pas étalonnées. En effet, 

l’infaisabilité d’un suivi gravimétrique permettant l’étalonnage de données TDR est inhérente à l’impossibilité 

de mettre en place de quelconques prélèvements d’échantillons de terre sur les cases lysimétriques. 

L’importance de la mise en place de suivis gravimétriques pour la correction de données de teneurs en eau 

fournies par des sondes TDR ayant été démontrée sur les parcelles, les facteurs de correction obtenus pourront 

ainsi être biaisés de manière plus ou moins importante selon les différences entre dynamiques instrumentales 

des teneurs en eau constatées sans corrections et celles qui le seraient si les capteurs avaient pu être étalonnés. 

Néanmoins, au vu des inconvénients et des nombreuses incertitudes associées à la méthode d’évaluation de 

l’évapotranspiration par calcul de bilans hydriques à l’aide du dispositif de cases lysimétriques dont nous 

disposons, nous déterminerons l’évaporation réelle journalière de nos sols nus selon une méthode établie par 

Allen et al. (1998) pour la FAO. 
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Calcul de l’évapotranspiration de référence et application de coefficients culturaux

La méthode combinatoire établie par Allen et al. (1998) se base sur le calcul préalable d’une ETP dénommée 

évapotranspiration de référence par la FAO (ET0) selon l’équation de Penman-Monteith (Monteith, 1965). 

Cette dernière est basée sur les travaux de Penman (1948, 1956) qui définit l’ETP comme étant « l’évaporation 

d’une pelouse rase suffisamment étendue, en bon état et convenablement alimentée en eau ». Dans un second 

temps, une estimation de l’évaporation réelle du sol (Es) a été obtenue par le calcul de coefficients culturaux 

(Kc) régit par les propriétés de la culture en place ou plus justement par l’absence de plante dans notre cas.

L’équation de Penman-Monteith (Monteith, 1965) fait intervenir de façon explicite des paramètres liés aux 

caractéristiques de végétation et est ainsi considérée comme la première tentative de schématisation globale 

des transferts sol-végétation-atmosphère (Oudin, 2004). Méthode de calcul standard et recommandée par la 

FAO comme unique formule de l’évapotranspiration de référence ET0, cette équation s’écrit : 

��: = ��pOë + ��O�p© = UÐ ìík�t / în + P�GO�O kaD / aOní + ï ðU + �D�Oñ ò
A3-2

où ETrad est le terme radiatif [mm.j1] et ETaero le terme aérodynamique [mm.j-1] de l’évapotranspiration de 

référence. 

Les expressions et/ou valeurs des variables et des constantes qui composent l’Équation A3-2 sont visibles ci-

dessous, avec : 

ü la chaleur latente de vaporisation l [MJ.kg-1] à la température moyenne de l’air T [°C] donnée par 

Harrison (1963) selon : Ð = M.SVU / kM.T�U × UVWón� A3-3

ü le rayonnement net Rn [MJ.m-2.j-1] peut être estimé par (Allen et al., 1998) : 

�tR = �tD / �t� = kU / hn�D / ôõö�  �_OèZ + �_�tZM ¢ A3-4

où Rns et Rnl représentent respectivement le rayonnement dans les courtes et grandes longueurs d’ondes [MJ.m-

2.j-1], a l’albédo du sol [-] (0.23 selon Allen et al. (1998)), s la constante de Stefan-Boltzmann (4.90*10-9

MJ.m-2.K-4.j-1) et Tmin et Tmax, les températures minimales et maximales constatées au cours de la journée [°C]. 

Le rayonnement solaire Rs [MJ.m-2.j-1] est donné par : 

�D = ð"D + $D y÷ñ�O A3-5
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avec as et bs, paramètres d’Angström [-] variant en fonction des conditions atmosphériques et de la déclinaison 

solaire dr, n la durée effective d’ensoleillement [heure], N la durée maximum d’ensoleillement possible [heure] 

et enfin Ra le rayonnement extraterrestre journalier [MJ.m-2.j-1] donné par : 

�O = M[ × �V� îDøAprùD s��kún s��kûn + foskún foskûn s��kùDnu A3-6

où Gsc est la constante solaire (= 0.082 [MJ.m-2.min-1]), j la latitude de Colmar (° 48.083 [°]). 

L’inverse de la distance relative entre la terre et le soleil dr est décrit par la formule suivante : 

Ap = U + V.VTT P¡� e M�T�S üi! A3-7

où J représente le nombre du jour julien de l’année.

La déclinaison solaire d [rad] est exprimée suivant la relation ci-dessous :

û = V.[VY s�� e M�T�S ü / U.TYi A3-8

Enfin, l’angle ws formé par la direction du coucher du soleil [rad] est donné par : ùD = ýþffosr/ ÿý�kún ÿý�kûnu A3-9

Le facteur d’ennuagement f [-] est défini selon : ô = e"ø �D�D: + $øi A3-10

où ac et bc sont des valeurs de calibration respectivement égales à 1.35 et -0.35 [-] (Jensen et al., 1990 ; Wright 

et Jensen, 1972) et Rs0 le rayonnement solaire par temps clair [MJ.m-2.j-1] donné par : �D: = kV.�S + M × UVWóCn�O A3-11

où z est l’altitude de Colmar par rapport au niveau de la mer (186 m).

L’émissivité nette e’ [-] est donné par : õö =  "9 + $9NaO! A3-12

où a1 et b1 sont les coefficients de corrélation respectivement égaux à 0.34 et -0.14 [-] (Brunt, 1932 ; Jensen et 

al., 1990). 

ü le flux de chaleur journalier G [MJ.m-2.j-1] sous le gazon de référence établi par Allen et al. (1998)

comme étant très petit et fixé à zéro ; 

ü la pression de vapeur saturante es [kPa] (Tetens, 1930) qui s’écrit selon la relation suivante : 

aD = V.�UVÔRa#7 d U�.M��� + MT�.Tj A3-13

ü la pression de vapeur réelle ea (kPa) donnée par : 
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aO = aD × �BUVV A3-14

où RH représente l’humidité relative moyenne de l’air [ %]. 

ü la pente de la courbe exprimant la relation entre pression de vapeur à saturation et température notée 

D [kPa.°C-1] est donnée par Murray (1967) : 

í = kU�.M� × MT�.TnaDk� + MT�.TnX A3-15

ü la constante psychrométrique g [kPa.°C-1] (Brunt, 1952) définie par : 

ï = P��õÐ A3-16

avec cp la chaleur spécifique de l’air à pression constante (= 1.013*10-3 [MJ kg-1 °C-1], e le ratio des masses 

molaires de la vapeur d’eau et de l’air sec (0.622) et P la pression atmosphérique [kPa] donnée par : 

� = �: e�": / hC�": i ¬#¯ A3-17

avec P0 la pression atmosphérique du niveau de la mer (101.3 kPa), Tk0 la température de référence (293 K) et 

a le gradient adiabatique sec en air saturé donné par Burman et al. (1987) (0.0065 K.m-1). 

ü la masse volumique moyenne de l’air à pression constante ra [kg.m-3] établie selon la loi des gaz 

parfaits : 

GO = ��"$� A3-18

où R la constante universelle des gaz parfaits (0.287 kJ.kg-1.K-1) et Tkv est la température virtuelle [K] définie 

par : �"$ ° U.VURk� + M�Tn A3-19

ü la résistance de surface rs [s.m-1] définie par : 

�D = ��V.SREx% A3-20

où ri est la résistance moyenne journalière du stomate d’une feuille (° 100 s.m-1) et le LAI l’indice de surface 

foliaire [-] expression introduite par Allen et al. (1989) selon : Ex% = M[<ø A3-21

avec hc la hauteur du couvert végétal, soit 0.12 m selon Allen et al. (1998). 

ü la résistance aérodynamique [s.m-1] déterminée par : 

�O = l� eC_ / AC©_ i × l� eCÒ / AC©Ò i&X£'_
A3-22
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avec zm et zh les hauteurs respectives de mesures de vitesse du vent et température et d’humidité (2 m), k la 

constante de von Karman (0.41 [-]), uz la vitesse du vent [m.s-1] mesurée à la hauteur zm, d la hauteur de 

déplacement du profil de vent [m] donnée par : 

A = MT<ø A3-23

Enfin, zom et zoh, sont les longueurs de rugosité respectives de la quantité de mouvement ainsi que de la vapeur 
d’eau et de la chaleur sensible [m] (Brutsaert, 1975 ; Calvet, 1988), définies par : C©_ = V.UMT<ø C©Ò = V.UC©_ = V.VUMT<ø A3-24

Une fois l’évapotranspiration de référence journalière (ET0) obtenue, l’évaporation réelle des sols nus (Es)

pourra être déterminée à l’aide du calcul de coefficients culturaux selon la méthode établie par Allen et al. 

(1998) pour la FAO. Dans le cas d’un sol cultivé, le calcul de l’évapotranspiration réelle ETc [mm.j-1] selon 

l’Équation A3-12 est régi par (i) les conditions météorologiques de par le calcul de l’ET0 ; (ii) les propriétés 

de la culture en place à travers le coefficient cultural Kc.

��ø = ?ø × ��: A3-25

Cependant, pour un sol nu, la valeur de ce coefficient est principalement influencée par la fréquence et les 

quantités de précipitations et est donc approximée comme correspondante à celle calculée durant la période 

initiale du développement de la culture, soit par Kc = Kc ini [-] (Doorenbos et al., 1979). 

Comme décrit par la FAO, deux étapes caractérisent le 

processus d’évaporation ayant lieu en sol nu (Figure I). 

La première, dite limitée par l’énergie, considère qu’une 

quantité suffisante d’eau facilement évaporable (REW 

[mm] pour « Readily Evaporable Water ») est présente 

en surface (généralement sur 0-15 cm) pour satisfaire la 

demande climatique. L’évaporation est par conséquent 

gouvernée par l’énergie disponible à la surface du sol. 

La seconde phase, dite limitée par le sol, est constatée 

après assèchement, lorsque le transport d’eau à la 

surface par l’horizon sous-jacent n’est plus assurée de 

sorte à satisfaire la demande climatique. 

L’eau s’évapore donc en partie sous la surface, l’énergie requise étant fournie par le transport de chaleur depuis 

la surface du sol. Par conséquent, la quantité d’eau évaporée durant cette deuxième étape est égale à la totalité 

pouvant être évaporée (TEW [mm] pour « Total Evaporable Water ») auquel est soustraite la quantité d’eau 

qui l’est facilement (Figure I).

Figure I : Valeur du coefficient Kc ini en fonction de la déplétion
d’eau cumulée de l’horizon de surface (Allen et al., 1998).
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Établi par Allen et al. (1998), le coefficient Kc ini appliqué à l’évaporation potentielle de Penman-Monteith est 

calculé selon l’Équation A3-13 suivante :

?øR�t� =
��( / k��( / ��(nexpR)/kL^ / L9n�D© ðU + ��(��( / ��(ñ��( *

L^��: A3-26

avec : 

ü tw l’intervalle moyen entre les évènements pluvieux [j] défini par : 

L^ = E�t�y^ + V.S A3-27

avec Lini le nombre de jours composant la période de calcul et nw, le nombre d’évènements pluvieux au cours 

de cette période [-].

ü t1 la durée de la première phase d’évaporation (REW) [j] donnée par : 

L9 = ��(�D© A3-28

ü TEW la quantité totale d’eau susceptible d’être évaporée définie selon : 

��( = UVVVkQ+« / V.SRQ,-n.�ç��:S A3-29

avec qFC la teneur en eau de la couche de surface à la capacité au champ [cm3.cm-3], qWP la teneur en eau de la 

couche de surface au point de flétrissement [cm3.cm-3], Ze la profondeur de surface sujette au séchage par 

évaporation et fixée à une valeur recommandée de 0.15 m. 

�_�Ot = ��ty^
A3-30

où, Pn est la quantité de précipitations associée à un évènement pluvieux [mm]. 

À noter que, dans le cas où la pluviométrie moyenne des évènements (Pmean, cf. Équation A3-17) est inférieure 

à TEW, l’étape du processus d’évaporation limitée par l’énergie peut se terminer plus rapidement que prévu, 

nécessitant ainsi la correction de la valeur de TEW selon les formules suivantes : ��(ø©pp = UVR7¡£�RM.S v �_�Ot v UV
et    ��(ø©pp = m���MÔm UTN��:� R7¡£�R�_�Ot z [V A3-31

ü la quantité d’eau facilement évaporable est quant à elle décrite par les relations suivantes : 
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Finalement, le coefficient Kc ini a été établi périodiquement pour calculer l’évaporation réelle selon la relation 

suivante : 

�D = ?øR�t� × ��: A3-34

Notons que, dans le cas où t1 est plus grand que tw, le processus d’évaporation réside entièrement dans la 

première étape, la valeur du coefficient Kc ini étant alors fixée empiriquement à 1.15. En effet, le fait que 

l’évaporation réelle soit supérieure à l’ET0 est justifiable par la faible valeur d’albédo d’un sol nu dans un état 

hydrique humide et par la possibilité de stockage de chaleur durant les périodes sèches qui précèdent la ré-

humectation de la couche de surface. Ainsi, l’évaporation réelle correspondante, Eso, est définie par : �D© = U.US × ��: A3-35

Finalement, trois calculs de coefficients culturaux Kc ini sont effectués selon que les épisodes pluvieux soient :

(i) compris entre 2.5 et 10 mm (Kc ini <10 mm) ; (ii) supérieurs à 40 mm (Kc ini >40 mm) ; (iii) compris entre 10 et 40 

mm, le coefficient étant alors calculé selon l’Équation A3-22. 

?øR�t� = ?øR�t�/9:R__ + k�_�Ot / UVnk[V / UVn r?øR�t�0Z:R__ / ?øR�t�/9:R__u A3-36

La valeur de Kc ini à appliquer à l’ET0 est ensuite obtenue par le calcul de la moyenne arithmétique des différents 

coefficients établis sur la période donnée. En définitive, un coefficient Kc ini a donc été calculé pour chaque 

mois de l’année à partir de février 2013 et selon les données climatiques fournies par la station météorologique. 

Il a ensuite été appliqué aux ET0 selon l’Équation A3-20 et a permis l’obtention de valeurs d’évaporation réelle 

journalières (Es).  

Comparaison entre ET0 et ETP calculée par la station météorologique AgroClim 

L’ETPCLIMATIK, à savoir l’évapotranspiration potentielle fournie de façon journalière par l’outil de mise à 

disposition de données climatiques de l’INRA aux utilisateurs (CLIMATIK) est calculée automatiquement 

selon la méthode établie par Penman (1948) à partir des données enregistrées par la station météorologique. 

Cette dernière ne fait pas intervenir explicitement de paramètres liés aux caractéristiques de la végétation, 

contrairement à la formule de Penman-Monteith utilisée dans le cadre du calcul de l’ET0 (Allen et al, 1998 ;

Monteith, 1965). Aucune information supplémentaire n’a toutefois pu être obtenue concernant la méthode 

��( = m�� �I"#  M.Sm �N��:¢ m �� R7¡£�RM.S v �_�Ot v UV
et            ��( = m��rYm ��(ø©pp / V.VUu R7¡£�R�_�Ot z UV

A3-32

A3-33
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Figure II : Comparaisons entre ETP calculées par CLIMATIK et selon la méthode établie par la FAO à travers : (i) la relation 
ET0 = f (ETPCLIAMTIK) (A) ; (ii) les variations des valeurs journalières des deux types d’ETP en fonction du temps (B).
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exacte d’établissement de cette ETPCLIMATIK et notamment concernant les valeurs d’albédo du sol (Équation 

A3-4) et des paramètres d’Angström (as et bs) qui interviennent dans le calcul de l’évapotranspiration 

potentielle. Des comparaisons sont par conséquent effectuées entre ETP calculées (i) par CLIMATIK à partir 

des données de la station météorologique du site expérimental ; (ii) selon la méthode établie par Allen et al. 

(1998) pour la FAO. Celles-ci sont effectuées sur la période considérée pour le calcul mensuel des coefficients 

culturaux Kc ini de correction correspondant, au mois près, aux périodes de modélisation établies pour la 

caractérisation des paramètres qui permettent la description de l’hydrodynamique du sol.

Nous constatons que les valeurs d’ETP journalières obtenues par la station et selon la FAO sont relativement 

proches, ce qui est cohérent vu qu’elles appartiennent toutes deux à la méthode combinatoire d’estimation de 

l’évapotranspiration potentielle selon la classification proposée par Xu et Singh (2001). Nous pouvons tout 

d’abord remarquer les faibles différences des sommes (88 mm) et moyennes journalières (0.11 mm) entre les 

deux types d’ETP qui prennent en compte plus de deux ans de données (Tableau I). Les quelques 

dissemblances observées sont illustrées au travers des résultats présentés sur la Figure II. En effet, nous 

observons que, malgré l’obtention d’un coefficient de détermination (R²) proche de 0.99 pour la droite 

d’équation ET0 = f(ETPCLIMATIK) (Figure II-A) et les nombreuses similitudes entre les variations journalières 

des valeurs d’ETP en fonction de la date (Figure II-B), l’égalité parfaite entre les deux calculs (ET0 =

ETPCLIMATIK) ne semble vérifiée que pour une valeur d’ETP comprise entre 0.7 et 1.5 mm. Pour d’autres valeurs 

d’évapotranspiration potentielle, des différences plus ou moins marquées sont constatées entre celles-ci et trois 

cas principaux peuvent finalement être distingués entre (i) 0 et 0.7 mm avec ET0 > ETPCLIMATIK et donc des 

valeurs d’évapotranspiration de référence généralement légèrement supérieures à celles calculées par la station 

lorsque l’évapotranspiration est quasi-nulle et donc essentiellement durant les périodes hivernales (entouré en 

Tableau I : Bilan des différentes évapotranspirations potentielles et réelles calculées :
sommes et moyennes journalières sur une période de plus de deux ans d’étude.
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bleu sur la Figure II-B) ; (ii) 0.7 et 1.5 mm avec ET0 ° ETPCLIMATIK, soit des valeurs semblables et assez peu 

dispersée autour de la droite y=x ; (iii) 1.5 et 7 mm avec ET0 < ETPCLIMATIK et des valeurs ET0 qui deviennent 

de plus en plus inférieures à l’ETPCLIMATIK au fur et à mesure que cette dernière augmente, soit principalement 

durant les saisons estivales (entouré en orange sur la Figure II-B). 

Finalement, les différences ETPCLIMATIK – ET0 sont le plus souvent comprises entre 0.5 et 1 mm lorsque 

l’évaporation potentielle journalière est supérieure à 4 mm. Ceci explique ainsi le fait que la somme et la 

moyenne journalière de l’ETPCLIMATIK, toutes deux calculées sur deux ans, soient légèrement supérieures de 

respectivement 88 et 0.11 mm à celles constatées pour l’ET0. Enfin, au vu des légères disparités observées 

entre évaporation calculée par l’outil CLIMATIK et celle établie selon la méthode FAO et le fait que cette 

dernière soit logiquement celle utilisée dans le cadre des corrections mises en place et du calcul des coefficients 

culturaux, l’ETPCLIMATIK ne sera pas considérée dans la suite de l’étude.

Correction de l’ET0 et calculs mensuels de l’évaporation réelle Es

La méthodologie établie par Allen et al. (1998) et décrite ci-dessus est donc utilisée pour l’établissement 

mensuel d’un coefficient cultural Kc ini (Équation A3-13) applicable aux sols nus au travers des faibles taux de 

couverture du sol sur lesquels est basé son calcul et permettant la correction de l’ET0 et l’estimation d’une 

évaporation réelle journalières (Es) selon l’Équation A3-20. Le Tableau II donne les valeurs d’une grande 

partie des paramètres principaux utiles au calcul des Kc ini. 

Nous remarquons par conséquent que chaque mois étudié est composé d’au minimum un évènement pluvieux 

compris entre 2.5 et 10 mm ou entre 10 et 40 mm, justifiant le choix de la période de calcul des coefficients. 

De plus, nous observons que l’évaporation réelle Es est généralement légèrement supérieure à 

l’évapotranspiration de référence ET0 (Kc ini > 1) lorsque les moyennes journalières de cette dernière sont � 1

pour un mois donnée (Tableau II et Figure III). Ceci est principalement le cas lorsque la température moyenne 

mensuelle est inférieure à 5 °C, et donc pour une majorité des mois qui composent les saisons automnales et 

hivernales, dites froides, (entourées en bleues sur la Figure III-B). Cela explique de ce fait les raisons pour 

lesquelles les différences mensuelles des sommes des évaporations sont faiblement négatives, comme pour les 

mois de février 2013 et décembre 2014 par exemple (Tableau III). 

Enfin, nous pouvons noter que pour des valeurs journalières d’évapotranspiration de référence supérieures à 

2 : Es < (<<) ET0 (Figure III-A,). Ainsi, au fur et à mesure que les températures moyennes journalières 

atteignent et dépassent les 10 °C, et donc spécialement lors des saisons printanières et estivales entourées en 

orange sur la Figure III-B, les différences entre les deux évaporations deviennent de plus en plus marquées. 

Ces dernières peuvent atteindre près d’une centaine de mm par mois, notamment dans le cas où de fortes ET0

moyennes journalières sont calculées alors que peu d’évènements pluvieux ont eu lieu dans le mois, comme 

en juillet 2013 ou en juin 2014 par exemple avec des différences de respectivement 104.5 et 90.8 mm et un 

rapport entre moyennes journalières 
ã1ã2 pouvant être supérieur à 3 (Kc ini ° V.T) (Tableau II). 
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Tableau II : Principaux paramètres influençant les valeurs mensuelles du coefficient cultural Kc ini calculé pour la correction des valeurs 
d’évapotranspiration potentielle de référence (ET0) et l’établissement de données journalières d’évaporations réelles (Es).
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Figure III : Comparaison entre ET0 et évaporation réelles corrigées Es à travers : (i) la relation ET0 = f (Es)
(A) ; (ii) les variations des valeurs journalières des deux types d’évaporations en fonction du temps (B).
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Finalement, nous constatons que, sur la période du 

01/02/13 au 28/02/15, la somme totale des évaporations 

réelles journalières Es (805 mm ; 1.06 mm.j-1) est 

inférieure à celle des évapotranspirations potentielles ET0

(1431 ; 1.89 mm.j-1) d’un facteur proche de 1.8. Par la 

suite, nous verrons que la prise en compte d’une 

évapotranspiration de référence corrigée par un coefficient 

cultural de type Kc ini est essentielle notamment dans le 

cadre de la modélisation de la dynamique de transport de 

solutés, qui ne pourra être décrite fidèlement si une valeur 

d’ET0 journalière est renseignée en condition limite haute 

du modèle (Chapitre 4). De plus, Allen et al. (2011) ont 

montré que l’évaporation effective peut significativement 

différer entre cases lysimétriques et parcelles, notamment 

à cause des modifications de structure et de porosité 

engendrées par l’étape de reconstitution ainsi qu’à travers 

celles induites par la mise en place des pratiques culturales 

et les phénomènes de compaction liés aux nombreux 

passages sur les parcelles. Néanmoins, n’ayant aucun moyen de quantifier l’influence de ces phénomènes sur 

l’amplitude des différences des données d’évaporation entre les deux dispositifs, la même valeur journalière a été 

considérée dans le cadre des études effectuées sur les cases lysimétriques et les parcelles en sol nu. 
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Tableau I : Évolution concernant les paramètres de caractérisation de la valeur agronomique du sol selon les horizons définis pour chaque parcelle étudiée.

Les écarts-types associés à chaque moyenne sont visibles entre parenthèses.
À noter que les moyennes ont été calculées à partir des résultats obtenus suite à deux prélèvements réalisés tous les 10 cm sur 0-170 cm pour chacune des trois parcelles en sol nu.

Annexe 3.B 
Résultats complémentaires concernant les différents paramètres de caractérisation de la valeur 

agronomique du sol étudiés suite aux prélèvements effectués fin 2012. 
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Tableau II : Évolution concernant les paramètres de caractérisation de la valeur agronomique du sol selon les matériaux définis pour chaque parcelle étudiée.

Les écarts-types associés à chaque moyenne sont visibles entre parenthèses.
À noter que les moyennes ont été calculées à partir des résultats obtenus suite à deux prélèvements réalisés tous les 10 cm sur 0-170 cm pour chacune des trois parcelles en sol nu.
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p-value associées aux symboles :

« **** » : p < 0.0001 ; « *** » : p < 0.001 ;

« ** » : p < 0.01 ; « * » : p < 0.05 ;

« † » : 0.05< p < 0.1 ; «-» : p > 0.1

Tests post-hoc Bonferroni (a = 0.05) :

Lettre en commun => pas de différence statistique

Pas de lettre en commun => différence statistique

La première lettre de l’alphabet a été attribuée à la 

moyenne la plus élevée

Tableau IV : Bilans des ANOVA et tests post-hoc de Bonferroni (a = 0.05) concernant les éventuels 
effets d’apport sur les paramètres de caractérisation de la valeur agronomique pour chaque matériau.

Tableau III : Bilans des ANOVA et tests post-hoc de Bonferroni (a = 0.05) concernant les éventuels 
effets d’apport sur les paramètres de caractérisation de la valeur agronomique pour chaque horizon.
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Annexe 3.C 
Résultats complémentaires concernant la composition texturale du sol étudiés suite aux prélèvements 

effectués fin 2012. 

Tableau I : Évolution concernant les pourcentages des fractions granulométriques du sol selon les horizons et matériaux définis pour chaque parcelle étudiée.

Les écarts-types associés à chaque moyenne sont visibles entre parenthèses.
À noter que les moyennes ont été calculées à partir des résultats obtenus suite à deux prélèvements réalisés tous les 10 cm sur 0-170 cm pour chacune des trois parcelles en sol nu.
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p-value associées aux symboles :

« **** » : p < 0.0001 ; « *** » : p < 0.001 ;

« ** » : p < 0.01 ; « * » : p < 0.05 ;

« † » : 0.05< p < 0.1 ; «-» : p > 0.1

Tests post-hoc Bonferroni (a = 0.05) :

Lettre en commun => pas de différence statistique

Pas de lettre en commun => différence statistique

La première lettre de l’alphabet a été attribuée à la 

moyenne la plus élevée

Tableau II : Bilans des ANOVA et tests post-hoc de Bonferroni (a = 0.05) concernant les différences inter-parcellaire des 
fractions granulométriques associées à chaque horizon et matériau qui composent les parcelles étudiées. 
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Figure I : Comparaison des fractions granulométriques entre matériau et profondeur d’instrumentation.
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p-value associées aux symboles :

« **** » : p < 0.0001 ; « *** » : p < 0.001 ;

« ** » : p < 0.01 ; « * » : p < 0.05 ;

« † » : 0.05< p < 0.1 ; «-» : p > 0.1

Tests post-hoc Bonferroni (a = 0.05) :

Lettre en commun => pas de différence statistique

Pas de lettre en commun => différence statistique

La première lettre de l’alphabet a été attribuée à la 

moyenne la plus élevée

Tableau I : Valeurs de masses volumiques apparentes des profondeurs instrumentées sous 
l’horizon travaillé, selon le volume du cylindre de prélèvement (50 et 250 cm3).

Les écarts-types associés à chaque moyenne sont visibles entre parenthèses.
À noter qu’au total, six échantillonnages ont été réalisés pour la détermination de la rb de chaque profondeur instrumentée 

sous l’horizon de surface, dont trois avec des cylindres de 250 cm3 et trois autres avec des cylindres de 50 cm3. 

Tableau II : Résultats des ANOVA concernant les effets des 
volumes des cylindres de prélèvement (Effet Outil) et des pratiques 

culturales sur les valeurs de masses volumiques apparentes.

Annexe 3.D 
Étude des masses volumiques apparentes des profondeurs 

instrumentées sous l’horizon de surface. 

Tableau III : Résultats des ANOVA et tests post-hoc de 
Bonferroni concernant les effets éventuels des apports de 

PRO sur les valeurs de masses volumiques apparentes selon la 
campagne et en prenant en compte l’ensemble des moyennes.
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Les écarts-types associés à chaque moyenne sont visibles entre parenthèses.
À noter que 3 répétitions ont été réalisées pour les prélèvements effectués lors de l’instrumentation des parcelles (11/2012) et 

en 07/2014, tandis que 8 répétitions ont été opérées pour les prélèvements mis en place en 11/2014 et 12/2014. 

Annexe 3.E 
Valeur des masses volumiques apparentes des profondeurs instrumentées dans l’horizon de surface (10 

et 20 cm), selon le type de cylindre utilisé et la date d’échantillonnage.
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Annexe 3.F 
Courbes de rétention en eau : détermination par analyse au laboratoire. 
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Figure I : Courbes q(h) établies pour chacun des trois échantillonnages effectués par la méthode des cylindres à chaque profondeur instrumentée de chaque parcelle.
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Les déterminations des courbes de rétention en eau au laboratoire sont effectuées à l’aide du dispositif de 

presse de Richards, sur les trois échantillons prélevés à chaque profondeur instrumentée. L’étude des 

évolutions de la teneur en eau de chaque échantillon pour l’application d’une gamme de douze pressions allant 

de pF 0 à 4.2 permet d’établir les courbes q(h) caractéristiques de chacune des huit profondeurs instrumentées 

sur chaque traitement (Figure I). 

Une première analyse des résultats montre que seules les profondeurs 10, 20 et 37 cm de la parcelle TEMOIN 

présentent fortes différences entre répétitions sur l’ensemble de la gamme de pressions appliquée à 

l’échantillon (Figure I). La Figure II permet de mettre en évidence cette courbe q(h) jugée suspecte, non 

seulement par rapport aux deux autres répétitions de la parcelle TEMOIN mais également en comparaison des 

moyennes de celles des parcelles BOUE et DVB. Au vu des écarts constatés et des coefficients de variation 

généralement inférieurs à 10 % associés aux données de teneurs en eau retrouvées pour les trois répétitions des 

parcelles amendées (Tableau I), nous pouvons conclure que seule la courbe q(h) associée à la répétition 1 de 

la parcelle TEMOIN se différencie très largement de l’ensemble des huit autres établies pour les trois parcelles 

à 10, 20 et 37 cm. En effet, malgré une dynamique finalement relativement proche, un décalage de l’ordre d’un 

Dqs est constaté et mis en évidence par les flèches rouges sur la Figure II. Ce dernier a pour conséquence des 

valeurs de teneur en eau constamment plus faibles (10 et 37 cm) ou plus élevées (20 cm) pour l’ensemble des 

pressions appliquées. Dans la littérature, les variabilités associées aux déterminations des données de teneur 

en eau à saturation sur des échantillons prélevés à proximité l’un de l’autre sont bien connues et référencées

comme étant, avec les masses volumiques apparentes, les paramètres du sol qui présentent les hétérogénéités 

spatiales les plus faibles (Reichardt et al., 2001 ; Warrick et Nielsen, 1980). 

De plus, les teneurs en eau initiales, mesurées par le laboratoire juste avant la saturation de l’échantillon, 

semblent suspectes pour les trois répétitions en question. En effet, celles-ci sont de respectivement 0.105, 0.409 

et 0.120 cm3.cm-3 à 10, 20 et 37 cm alors que celles observées pour les autres répétitions aux mêmes 

profondeurs sont systématiquement comprises entre 0.2 et 0.3 cm3.cm-3. Bien que l’ANOVA mise en place au 

seuil de 0.05 n’ait pas révélé de différence statistique inter-parcellaire entre moyennes de teneur en eau 

obtenues à 10, 20 et 37 cm, la décision est prise de ne pas considérer les données de la répétition 1 pour la 

parcelle TEMOIN pour la suite de l’étude. Ce choix est motivé par le fait que la prise en compte de ces données 

risque notamment de fausser les qs obtenus par optimisation des données de rétention en eau à l’aide de RetC.

Après étude des données de teneur en eau moyenne et écarts-types associés aux courbes de rétention en eau de 

l’ensemble des échantillons analysés (Figures I et II et Tableau I), nous remarquons que la grande majorité des

courbes q(h) des trois répétitions d’une profondeur instrumentée d’une parcelle donnée présentent des valeurs 

de teneur en eau généralement proches sur l’ensemble de la gamme de pressions appliquées et notamment pour 

des pF proches de la saturation du sol (< 1) et du point de flétrissement (> 4). En effet, les CV associés aux 

moyennes et écarts-types obtenus sont constamment inférieurs à 10 %, sauf pour les pF élevés aux profondeurs 

des horizons de surface ou profonds (LAca et SCca). Nous remarquons ainsi, en accord avec la littérature (Hu 

et al., 2015 ; Iqbal et al., 2005), que les CV associés aux données de teneur en eau d’un sol sec sont 

généralement plus importants que ceux d’un sol proche de la saturation (Tableau I).
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Figure II : Courbes q(h) établies pour chaque profondeur instrumentée de chacune des trois parcelles en sol nu à partir d’analyse au laboratoire.
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Tableau I : Teneurs en eau obtenues sur l’ensemble de la gamme de pression appliquée à l’échantillon 
dans le cadre de l’établissement des courbes de rétention en eau par analyse au laboratoire.
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Les écarts-types associés à chaque moyenne sont visibles entre parenthèses.
À noter que les moyennes ont été obtenues à partir de trois prélèvements réalisés à chaque profondeur instrumentée sur chacune des 

trois parcelles en sol nu. Les données jugées suspectes n’ont pas été prises en compte pour le calcul des moyennes.

Tableau II : Résultats des ANOVA et des tests post-hoc de Bonferroni concernant les effets éventuels 
des apports de PRO sur les données de rétention en eau obtenues après analyse au laboratoire.

p-value associées aux symboles :

« **** » : p < 0.0001 ; « *** » : p < 0.001 ;

« ** » : p < 0.01 ; « * » : p < 0.05 ; 

« † » : 0.05< p < 0.1 ; «-» : p > 0.1

Tests post-hoc Bonferroni (a = 0.05) :

Lettre en commun => pas de différence statistique 

Pas de lettre en commun => différence statistique 

La première lettre de l’alphabet a été attribuée à la 

moyenne la plus élevée

Les données jugées suspectes n’ont pas été prises en compte pour les ANOVA



ANNEXES - CHAPITRE 3 : Impact des apports de PRO sur les propriétés physico-chimiques et hydriques d’un sol nu

~ xl ~ 

En outre, nous pouvons observer que les capacités de rétention en eau à une profondeur donnée sont relativement 

semblables entre les parcelles (Figure II), les valeurs de teneur en eau étant régulièrement proches pour l’ensemble 

des pF appliqués. Néanmoins, quelques différences sont visibles comme celles observées sur la parcelle TEMOIN 

à 165 cm où la rétention en eau est supérieure à celle des parcelles amendées pour des pF inférieurs à la capacité 

au champ. Il doit cependant être noté que des écarts-types conséquents sont associés aux valeurs moyennes de 

teneur en eau retrouvées à cette profondeur et liés notamment à des variabilités texturales concernant les fractions 

limoneuses et surtout sableuses de l’horizon SCca-2, de par sa proximité avec l’horizon sablo-caillouteux (IIDcx). 

Nous établissons également des constatations contradictoires aux effets attendus de l’apport de PRO sur 

l’augmentation des propriétés de rétention en eau de l’horizon de surface de parcelles amendées souvent avancées 

dans la littérature (Chapitre 1). En effet, les observations effectuées et les tests post-hoc de Bonferroni (a = 0.05) 

mis en place au travers d’ANOVA indiquent une rétention en eau significativement supérieure de la parcelle 

TEMOIN à 20 cm par rapport au DVB (et parfois à la BOUE) pour des pF compris entre 2 et 3.65 (p < 0.05 ou < 

0.01 ; cf. Tableau II). Un effet significatif positif pouvant être lié aux apports de PRO n’est établi qu’à pF 0 (p < 

0.01), au travers de rétentions en eau statistiquement plus importantes constatées à 20 cm mais seulement sur la 

parcelle BOUE. Quelques différences significatives sont également constatées à 37 et 165 cm, uniquement pour 

des pF proches des valeurs extrêmes de la gamme de mesure, et indiquent une rétention en eau fréquemment moins 

importante pour la parcelle DVB. 

Enfin, les graphiques visibles sur la Figure III présentent l’ensemble des courbes de rétention en eau des 

profondeurs instrumentées selon la parcelle, sans les écarts-types associés aux valeurs de teneurs en eau pour plus 

de clarté, ces derniers restant toutefois visibles sur la Figure II. Ils permettent de constater que (i) les dynamiques 

des courbes q(h) des horizons LAca, ASca et Sca sont généralement proches, à un Dqs près ; (ii) les rétentions en 

eau des horizons SCca-1 et 2 se différencient particulièrement de celles des autres, avec des diminutions de teneurs 

en eau plus marquées entre pF 2.3 et 3.5, ces dernières étant de ce fait toujours plus faibles que celles des autres 

horizons au point de flétrissement (pF = 4.2) ; (iii) l’horizon de surface (LAca) et de subsurface (ASca) présentent 

des teneurs en eau plus élevées que celles des autres horizons aux potentiels matriciels faibles (pF > 3.5). Malgré 

l’absence d’effet des apports de PRO constatée au travers de l’étude générale des courbes q(h) ou par les résultats 

des tests statistiques effectués sur les résultats à une profondeur donnée, cette observation semble logique au vu 

des teneurs en matière organique supérieures dans les horizons de surface et engendrées par les épandages et/ou 

les multiples pratiques culturales mises en place. La portée de ces conclusions doit cependant être relativisée par 

le fait que certains auteurs ont montré que les mesures de teneurs en eau au laboratoire à l'aide de presse de Richards 

surestiment habituellement celles constatées au champ (Bittelli et Flury, 2009 ; Mermoud et Xu, 2006). Ces 

dernières peuvent de plus être biaisées pour des pF supérieurs à 3, notamment à cause (i) d’une perte de contact 

hydraulique entre le dispositif et l’échantillon expliquée par une désaturation de ce dernier ; (ii) d’une dispersion 

du sol entraînant des colmatages des pores de la céramique ; (iii) d’un temps trop long pour atteindre l’équilibre, 

ce dernier étant causé par une valeur de conductivité hydraulique trop faible à des potentiels aussi bas (Cresswell 

et al., 2008 ; Gee et al., 2002 ; Solone et al., 2012). 
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Figure III : Étude des courbes de rétentions en eau selon la parcelle et pour chacune des profondeurs 
instrumentées.
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Figure I : Valeurs et écarts-types des Ks_brutes à chaque profondeur instrumentée, 
obtenues au laboratoire pour chacune des trois répétitions (A) et leurs moyennes (B).
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Annexe 3.G 
Compléments aux résultats des analyses de conductivités 

hydrauliques à saturation réalisées au laboratoire. 

L’ensemble des résultats d’analyse obtenus dans le cadre de la mesure de Ks sont identifiées sous la dénomination 

« Ks_brutes » et reportées sur la Figure I et dans le Tableau I. D’importantes différences de moyennes sont 

constatées entre répétitions aux profondeurs appartenant aux deux premiers horizons (Figure I) et particulièrement 

à 10, 37 et 50 cm, où les tests statistiques post-hoc de Bonferroni mettent en évidence des différences significatives 

entre moyenne d’une des trois répétitions et celles des deux autres, l’effet décelé étant parfois hautement 

significatif (p < 0.001, cf. Tableau II). Néanmoins, ces différences statistiques restent difficilement interprétables 

et ne sont pas forcément attribuables à des variabilités spatiales de conductivités hydrauliques à saturation. En 

effet, des variations considérables caractérisées par des sauts de Ks sont observées d’un essai à l’autre très souvent 

pour un même échantillon qui présente de ce fait des écarts-types très élevés autour de sa valeur moyenne (Figures 

I et II). Pour pratiquement toutes les profondeurs étudiées, nous observons effectivement que les valeurs de Ks

d’au minimum une répétition sont plus élevées lors des premiers essais mis en place puis diminuent plus ou moins 

brusquement pour finalement se stabiliser (Figure II), même si les résultats d’un nombre supérieur d’essais seraient 

nécessaires pour confirmer cela. Nous pouvons par exemple constater une diminution de plus de 2000 cm.j-1 entre 

les essais 1 et 4 pour la répétition 2 à la profondeur 37 cm ou encore presque 1000 cm.j-1 entre les essais 2 et 4 

pour la répétition 1 à la profondeur 50 cm. Ces chutes peuvent notamment être expliquées par des changements de 

structure ou d‘état de (macro)porosité du sol durant la manipulation, ces derniers ayant une influence directe sur 

la mesure de Ks. 

En définitive, dans le but de s’approcher d’un ordre de grandeur caractérisant la conductivité hydraulique à 

saturation réelle à chaque profondeur instrumentée, nous choisissons de procéder à une suppression empirique de 

certaines données mesurées (« Ks_brutes ») qui nous paraissent erronées. Ceci est effectué à travers l’étude de la 

dynamique des essais pour une même répétition (Figure II) et donc des écarts-types associés à chaque moyenne 

obtenue suite à la mise en place des cinq essais. 
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p-value associées aux symboles :

« **** » : p < 0.0001 ; « *** » : p < 0.001 ;

« ** » : p < 0.01 ; « * » : p < 0.05 ;

« † » : 0.05< p < 0.1 ; «-» : p > 0.1

Tests post-hoc Bonferroni (a = 0.05) :

Lettre en commun => pas de différence statistique

Pas de lettre en commun => différence statistique

La première lettre de l’alphabet a été attribuée à la 

moyenne la plus élevée

Tableau II: Résultats des ANOVA et tests post-hoc sur les « Ks_brutes » à chaque profondeur instrumentée.

Tableau I: Détermination des conductivités hydrauliques à saturation moyennes à chaque profondeur instrumentée 
à partir de la prise en compte de l’ensemble des résultats des essais réalisés au laboratoire (« Ks_brutes »).

Les écarts-types associés à chaque moyenne sont visibles entre parenthèses.
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Figure II : Valeurs de conductivité hydraulique à saturation obtenues pour les cinq essais effectués et associés aux trois prélèvements réalisés à chaque profondeur instrumentée.ration obtenues pour les cinq
Numéro de l’essai
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p-value associées aux symboles :

« **** » : p < 0.0001 ; « *** » : p < 0.001 ;

« ** » : p < 0.01 ; « * » : p < 0.05 ;

« † » : 0.05< p < 0.1 ; «-» : p > 0.1

Tests post-hoc Bonferroni (a = 0.05) :

Lettre en commun => pas de différence statistique

Pas de lettre en commun => différence statistique

La première lettre de l’alphabet a été attribuée à la 

moyenne la plus élevée

Tableau III: Détermination des conductivités hydrauliques à saturation moyennes à chaque profondeur 
instrumentée suite à la suppression des valeurs de Ks jugées suspectes (« Ks_modifiées »).

Tableau IV: Résultats des ANOVA et tests post-hoc sur les « Ks_modifiées » à chaque profondeur instrumentée.

Les écarts-types associés à chaque moyenne sont visibles entre parenthèses.
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Annexe 3.H 
Données horaires et journalières de teneur en eau fournies par les 

sondes TDR (qTDR) à chaque profondeur instrumentée. 
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Annexe 3.I 
Données horaires et journalières de potentiel matriciel fournies par 

les tensiomètres à chaque profondeur instrumentée. 



ANNEXES - CHAPITRE 3 : Impact des apports de PRO sur les propriétés physico-chimiques et hydriques d’un sol nu

~ xlix ~ 

P
ot

en
ti

el
 m

at
ri

ci
el

 [
h

P
a]

Date

P
lu

vi
om

ét
ri

e 
ho

ra
ir

e 
[m

m
]

P
ot

en
ti

el
 m

at
ri

ci
el

 [
h

P
a]

Date

P
lu

vi
om

ét
ri

e 
ho

ra
ir

e 
[m

m
]



ANNEXES - CHAPITRE 3 : Impact des apports de PRO sur les propriétés physico-chimiques et hydriques d’un sol nu

~ l ~ 

Date

P
lu

vi
om

ét
ri

e 
ho

ra
ir

e 
[m

m
]

q
[c

m
3 .

cm
-3

]

P
lu

vi
om

ét
ri

e 
ho

ra
ir

e 
[m

m
]

Date

Annexe 3.J 
Points de suivis gravimétriques pris en compte pour la correction des 
moyennes journalières fournies par les sondes TDR des profondeurs 
instrumentées sous l’horizon labouré (37, 50, 65, 90, 120 et 165 cm). 
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Annexe 3.K 
Dynamiques de teneur en eau corrigées (qCorrigée) en fonction du 

temps pour chaque profondeur instrumentée sous l’horizon labouré. 
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Annexe 3.L 
Points de suivis gravimétriques pris en compte pour la correction des 
moyennes journalières fournies par les sondes TDR des profondeurs 

instrumentées dans l’horizon de surface (10 et 20 cm). 
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Annexe 3.M 
Dynamiques instrumentales de potentiel matriciel et teneur en eau 

horaires et journalières obtenues pour chaque profondeur 
instrumentée sur les Cases 1 et 4 (TEMOIN). 
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Figure II : Profils de teneurs en eau observés en 2009 sur la Case 1 entre données des sondes TDR TRASE implantées 
le long du profil pour différents états hydriques du sol et celles mesurées à la capacité de rétention en eau. 

Figure I : Représentation des teneurs en eau mesurées à la capacité de rétention en 
eau de la Case 1 selon la profondeur, à l’aide de quatre sondages neutroniques.

Tableau I : Teneurs en eau mesurées à la capacité de rétention en 
eau de la Case 1 à l’aide de quatre sondages neutroniques.

Annexe 3.N 
Détermination à la sonde à neutron des teneurs en eau et du stock 
moyen sur le profil de la Case 1 à la capacité de rétention en eau. 
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Figure II : Courbes de rétention en eau établies en 2010 à partir des 
dynamiques de données instrumentales observées in situ sur la Case 1.

Figure I : Courbes de rétention en eau établies à partir des dynamiques 
de données instrumentales observées in situ pour les Cases 1 et 4.
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Annexe 3.O 
Courbes de rétention en eau établies aux profondeurs instrumentées 

sur les Cases 1 et 4 : comparaison avec les données de 2010. 
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Annexe 3.P 
Drainage hebdomadaire et cumulé constaté par lecture manuelle selon les années en sortie des six cases 

lysimétriques (01/03/2009-24/03/2013) et mise en évidence des débordements observés. 
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Tableau I : Nombre de débordements des bidons de récupération 

d’eau de drainage (90 L) constatés chaque année pour chaque case.

Tableau II : Valeurs des drainages cumulés annuels observées sur chaque case lysimétrique.

Les valeurs en gras sont associées à des cumuls de drainage sous-estimés par des débordements des flacons de récupération constatés sur la période étudiée.ge pa pé
Les chiffres entre parenthèses classent les cases selon le drainage cumulé constaté, avec le numéro « 1 » pour

celle ayant le plus drainé et le numéro « 6 » pour celle ayant le moins drainé sur la période considérée.
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Annexe 3.Q 
Drainages cumulés observés sur les cases depuis le 18/02/2009, par 

lecture manuelle (24/03/2013) et totaux (28/02/2015). 
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Annexe 3.R 
Calage des paramètres hydrodynamiques pour chaque parcelle à l’aide de la FPT « SSCBD+WC » du 

modèle Rosetta : valeurs moyennes et intervalles associés. 
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« SSCBD » « SSCBD+WC »

Annexe 3.S 
Paramètres moyens obtenus pour chaque parcelle avec les deux FPT étudiées sur Rosetta. 
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Annexe 3.T 
Paramètres moyens et bornes obtenus pour chaque parcelle lors du 
calage sur RetC des résultats d’analyse des données de rétention en

eau : comparaison des deux FPT étudiées sur Rosetta. 
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Annexe 3.U 
Courbes de rétention en eau modélisées avec les paramètres calés à l’aide de RetC et de la FPT Rosetta 

« SSCBD+WC » après optimisation inverse des données q(h) obtenues au laboratoire. 
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Annexe 3.V 
Comparaisons des données instrumentales expérimentales et 

simulées avec les paramètres calés par méthode inverse à l’aide 
d’HYDRUS-1D et via RetC. 
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Annexe 3.W 
Courbes de potentiels matriciels et de teneurs en eau corrigées simulées en fonction de celles 

constatées expérimentalement à chaque profondeur instrumentée sur les parcelles.
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Annexe 3.X 
Courbes de conductivité hydraulique établies à chaque profondeur instrumentée sur les parcelles, à

partir des paramètres hydrodynamiques calés par méthode inverse via HYDRUS-1D. 
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Annexe 3.Y 
Valeurs des paramètres qs et Ks calés à l’aide d’HYDRUS-1D pour 

les Cases 2–5 (DVB) et 3–6 (BOUE) à partir des dynamiques 
journalières de drainage. 
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Annexe 3.Z 
Courbes de potentiels matriciels et teneurs en eau simulées en fonction de celles constatées 

expérimentalement à chaque profondeur instrumentée sur la Case 1 (TEMOIN). 
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Annexe 3.AA 
Comparaisons des dynamiques de teneur en eau expérimentales 

obtenues pour la Case 4 avec celles simulées grâce aux paramètres 
calés par optimisation inverse. 
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Annexe 3.AB 
Courbes de teneurs en eau simulées en fonction de celles constatées 
expérimentalement à chaque profondeur instrumentée sur la Case 4. 
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Annexe 3.AC 
Comparaison des drainages expérimentaux et modélisés observés sur les Cases 2, 3, 4, 5 et 6. 
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Annexe 3.AD 
Courbes de conductivité hydraulique établies à chaque profondeur instrumentée sur les Cases 1 et 4, 

à partir des paramètres hydrodynamiques calés par méthode inverse via HYDRUS-1D.
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Tableau I : Estimation de la vitesse d’avancement du pulvérisateur pour un apport sur une longueur de 11 m.

Les écarts-types associés aux moyennes sont mis entre parenthèses.

Annexe 4.A 
Description des tests effectués en amont de l’apport des ions 

bromures et résultats obtenus. 

La connaissance des vitesses d’avancement couplée à l’étude du volume d’eau débité par l’ensemble des buses 

nous permettra de définir un nombre entier de passages pour apporter la quantité ciblée d’ions bromures 

(50 g.m²) sur chaque parcelle et case d’intérêt. Dans le but de limiter le nombre de passages et au vu des doses 

d’apport, la vitesse d’avancement du dispositif de pulvérisation devra être proche du minimum atteignable 

permettant tout de même d’assurer une bonne répétabilité sur plusieurs allers-retours afin que l’axe de l’apport 

qui engendre a priori le moins d’incertitude ne produise pas de biais supplémentaire. Ces tests ont été effectués 

sur la totalité de la longueur définie pour l’apport, i.e. 11 m. 

Pour les parcelles, les résultats des essais permettent de caractériser une vitesse d’avancement du pulvérisateur 

d’approximativement 0.73 km.h-1, celle-ci étant finalement relativement stable (CV < 4 %, cf. Tableau I). Nous 

pouvons de plus noter que les vitesses supérieures constatées lors de l’aller (marche avant) sont 

vraisemblablement induites par la très légère pente du terrain sur lequel les études ont été mises en place  

Concernant les cases lysimétriques, la stabilité de la vitesse de la rampe d’irrigation est assurée par 

l’automatisation du système, même si une intervention humaine est nécessaire pour l‘arrêt et la remise en 

marche du dispositif. Ainsi, les tests permettent d’établir une vitesse de pulvérisation d’environ 0.42 km.h-1. 

Les pulvérisations de produits phytosanitaires habituellement réalisées sur le site nécessitent des débits de 

l’ordre de quelques centaines de litre à l’hectare. Les buses disponibles ne permettent par conséquent pas 

d’atteindre un débit suffisant pour apporter la quantité ciblée d’ions bromures sans multiplier les allers-retours. 

L’acquisition de buses à fente de type APE 110° (ALBUZ®) a été effectuée, le choix s’étant porté sur celles 

permettant l’obtention des plus forts débits et caractérisées par le code couleur blanc (Image I). Ces dernières 

sont composées d’un orifice en céramique rose et permettent l’obtention d’un jet plat avec un angle de 110° 

pour un débit théorique maximum de 7.82 L.min-1 à 2 bars (Figure I). 

Image I : Buse APE 110° (ALBUZ®) utilisée pour l’apport d’ions bromures sur les parcelles et les cases lysimétriques.
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Figure I : Caractéristiques des buses APE 110° (ALBUZ®) choisies pour l’apport des ions bromures sur les parcelles et les cases.
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La connaissance du volume d’eau débité par les buses du dispositif de pulvérisation est essentielle car, associée 

à celle de la vitesse d’avancement, elle va permettre d’établir le nombre entier de passages nécessaires pour 

apporter les bromures à la dose ciblée de 50 g.m-2 sur l’ensemble des surfaces des parcelles et cases 

lysimétriques. La lame d’eau, les concentrations en bromures et les quantités de sel de bromure de potassium 

à peser pourront donc être recalculées par rapport au nombre de passages déterminé. Les volumes d’eau débités 

par chacune des buses des rampes de pulvérisation ou d’irrigation ont été mesurés à l’aide d’éprouvettes 

graduées de 2000 mL, durant une période de temps donnée le plus souvent fixée à 30 s (Image II) 

Le volume d’eau débité par chacune des 18 buses qui composent la rampe de 9 m permettant l’apport sur 

chaque parcelle a été étudié au travers de trois répétitions mises en place successivement. Les résultats 

(Figure II et Tableau II) mettent en évidence le fait que (i) les volumes d’eau débités par une même buse sont 

généralement très proches et caractérisés par l’obtention d’écarts-types et de coefficients de variation 

relativement faibles. Cependant, les trois buses situées en bout de rampe (1-2-3) présentent des CV supérieurs 

aux autres (3.1 < CV < 6.2 %) mettant ainsi en avant une moins bonne répétabilité ; (ii) les volumes d’eau 

débités par les buses proches du pulvérisateur (18-17-16) sont jusqu’à 2.5 fois plus importants que ceux de 

celles situées en bout de rampe. Ceci est expliqué par les phénomènes de perte de charge qui s’accentuent 

lorsque l’on s’éloigne du pulvérisateur. Les écarts à la moyenne calculés pour les buses localisées aux 

extrémités ont d’ailleurs tendance à s’opposer (+/- 40 %) tandis qu’ils sont généralement plus proches de 0 

pour celles situées au milieu de la rampe de pulvérisation ; (iii) les écarts-types associés au débit moyen 

retrouvé (4.09 L.min-1) sont plutôt élevés et compris entre 0.84 et 0.88 L.min-1, ce qui représente des 

coefficients de variation légèrement supérieurs à 20 %. Cette dispersion relativement marquée est 

majoritairement due aux différences de débits observées entre les buses situées aux extrémités de la rampe. 

n définitive, des hétérogénéités d’apport sont d’ores et déjà attendues après l’étude des volumes d’eau débités 

par les buses de la rampe de pulvérisation. En effet, des différences conséquentes sont observées le long de la 

rampe car les neuf buses les plus éloignées du tracteur présentent des débits inférieurs à la moyenne alors que 

les neuf autres lui sont supérieures (Figure II). Ces résultats soulignent l’intérêt qu’aurait pu constituer le fait 

d’effectuer un apport en contournant les parcelles de par les compensations des effets susmentionnés et 

l’obtention d’une lame d’eau relativement homogène sur l’ensemble de la surface.

Image II : Détermination du volume d’eau débité par les buses à l’aide d’éprouvettes graduées.
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Figure III : Étude des débits obtenus pour chacune des quatre
buses d’apport situées sur chaque rampe d’irrigation.
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Figure II : Étude des débits obtenus pour chacune des 18 buses de la rampe de pulvérisation.
Le débit moyen par buse est représenté en Noir et le débit moyen pour l’ensemble des trois tests en Rouge.
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Tableau II : Étude des volumes d’eau débités de chaque buse de la rampe de 
pulvérisation à travers la mise en place de trois tests successifs.

Les écarts-types associés aux moyennes sont mis entre parenthèses.

Tableau III : Estimation des volumes d’eau débités par les buses 
de la double rampe d’irrigation sur les cases lysimétriques. 

Les débits obtenus par les buses de la Rampe 1 sont représentés en verts et ceux de la Rampe 2 en bleus.
La buse numérotée 1 est celle située le plus au sud de la double rampe. 
Les écarts-types associés aux moyennes sont mis entre parenthèses.
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Sur les cases lysimétriques, l’apport est pour rappel effectué à l’aide d’une double rampe d’irrigation, la Rampe 

1 permettant la pulvérisation sur les Cases 1, 2 et 3 situées les plus au sud et la Rampe 2 sur les Cases 4, 5 et 

6 localisées les plus au nord. Les résultats des tests (Figure III et Tableau III) permettent de constater que (i)

les volumes d’eau débités par les quatre buses de la Rampe 1 sont très proches (CV < 1 %) et assurent ainsi, a

priori, l’apport d’une lame d’eau relativement homogène sur l’ensemble de la surface des Cases 1, 2 et 3 ; (ii)

les buses de la Rampe 2 présentent des débits plus dispersés autour de la moyenne avec un coefficient de 

variation supérieur à 6 % engendrant un apport moins homogène sur les 4 m² des Cases 4, 5 et 6 ; (iii) la 

moyenne des débits constatés sur la Rampe 1 est légèrement supérieure à celle de la Rampe 2. 

Il semble finalement que la lame d’eau apportée par chacune des rampes soit similaire, bien que celle associée 

à la Rampe 2 soit soumise à plus d‘incertitude, au vu des écarts-types plus élevés retrouvés pour cette dernière. 

À partir des résultats des études de stabilité de la vitesse d’avancement du dispositif de pulvérisation et du 

volume d’eau débité par les buses, nous pouvons calculer le nombre de passages entier nécessaire sur les 11 m

de longueur définis pour apporter la lame d’eau ciblée de 4 L.m-2. 

Finalement, le volume d’eau appliqué sur la surface d’apport de 99 m² propre à chaque parcelle étant d’environ 

396 L, 65.2 m sont nécessaires pour apporter une lame d’eau de 4 L.m-2 sur une parcelle sachant que le volume 

d’eau pulvérisé par une buse est en moyenne de 6.07 L.m-1. Cela engendre donc 6 passages, comprenant par 

conséquent 3 allers-retours et la pulvérisation d’un volume total de 401 L sur chaque parcelle, correspondant 

à une lame d’eau recalculée de 4.05 L.m-2 (Tableau IV). 

Concernant les cases lysimétriques 194 L d’eau sont appliqués pour pulvériser 4 L.m-2 sur l’ensemble de la 

surface définie pour l’apport (48.4 m²), avec un volume débité par les buses d’approximativement 5.58 L.m-1.

Une longueur d’apport de 34.8 m est donc nécessaire et 3 passages seront par conséquent effectués sur chaque 

case, correspondant ainsi à 2 allers et 1 retour permettant la pulvérisation d’un volume de 184 L et d’une lame 

d’eau recalculée à hauteur de 3.80 L.m-2 (Tableau V). 

L’homogénéité de la lame d’eau pulvérisée sur les parcelles est étudiée à travers la disposition de bassines 

d’un poids moyen de 98 g et d’un diamètre de 20.2 cm sur une surface représentative de celle concernée par 

l’apport (Image III). Le quadrillage de cette dernière va permettre l’estimation des lames d’eau réellement 

retrouvées au travers de la mise en place du plusieurs tests simulant l’apport. À noter que ces tests ne pourront 

être effectués que pour estimer la lame d’eau apportée sur les parcelles, la double rampe des cases ne pouvant 

pas pulvériser sur une longueur de 11 m sans les irriguer et donc humecter significativement le sol quelques 

jours avant l’épandage des PRO et le travail du sol associé.

Image III: Mise en place des tests pour l’estimation de la lame d’eau apportée sur les parcelles, au 
travers du quadrillage à l’aide de bassines d’une surface sensiblement équivalente.



ANNEXES - CHAPITRE 4 : Étude du transport des ions bromures en sol nu suite à des apports de PRO 

~ xc ~ 

Figure IV : Étude des lames d’eau apportées dans chaque bassine à travers la mise en place de quatre tests successifs.

L
am

e 
d

’e
au

 a
p

po
rt

ée
 [

L
.m

-2
]

Référence de la bassine

4.05 L.m-2

Pour rappel, une même lettre associée à une bassine désigne une position similaire selon la longueur de la 

parcelle tandis qu’un même chiffre indique un positionnement identique selon la largeur. Les bassines 

numérotées 1 caractériseront donc les lames d’eau apportées par les buses situées près du pulvérisateur (18-

17-16, etc..) tandis que celles qui portent le numéro 4 permettront l’étude des lames d’eau obtenues avec les 

buses localisées en bout de rampe (1-2-3, etc..). Quatre tests sont réalisés pour permettre l’estimation de la 

lame d’eau réellement apportée et comparer les différences obtenues avec les 4.05 L.m-2 initialement ciblée. 

Les résultats (Figures IV et Tableau VI) sont relativement en accord avec les constatations effectuées 

précédemment, à savoir que (i) les différences de lame d’eau apportée pour les bassines numérotées 1 et 2 (A1-

B1-C1 ; A2-B2-C2) sont très faibles non seulement inter-tests pour l’étude d’une même bassine (CV < 8 % sauf 

C2), mais également inter-bassines avec une différence maximum entre moyenne de l’ordre de 0.4 L.m-2. Ces 

résultats caractérisent un apport relativement homogène sur la longueur de la parcelle où les bromures sont 

épandus avec les buses les plus proches du pulvérisateur (numéros 1 à 9). Cependant, la lame d’eau pulvérisée 

avec ces dernières est supérieure de plus de 1 L.m-2 à celle ciblée, correspondant à des erreurs relatives 

comprise entre 24 et 34 % ; (ii) les lames d’eau obtenues inter-tests dans la même bassine numérotée 3 ou 4 

sont constamment plus faibles et présentent des écarts-types et CV respectivement supérieurs à 0.45 L.m-2 et 

11 % (sauf C3) et donc plus élevés que pour les numéros 1 et 2, restant par conséquent en accord avec les 

observations effectuées jusqu’à présent. Les lames d’eau retrouvées dans les bassines portant le numéro 3 sont 

plutôt comparables à celle ciblée avec des erreurs relatives inférieures à 10 %, tandis que ces dernières sont 

inférieures d’environ 1 L m-2 dans les numéros 4, avec des erreurs relatives comprises entre -19 et -31 % selon 

la bassine ; (iii) les lames d’eau moyennes obtenues pour chacun des tests sont comprises entre 4.14 et 

4.57 L.m-2 et, au vu des différences pouvant être caractérisées pour un même test, présentent des écarts-types 

relativement élevés, compris entre 0.8 et 1.2 L.m-2 (18 < CV < 29 %) ; (iv) la lame d’eau moyenne retrouvée 

associée à son écart-type (4.45 ± 0.99 L.m-2) comprend celle ciblée (4.05 L.m-2), l’erreur relative entre les deux 

valeurs étant finalement convenable et inférieure à 10 %. En effet, les lames d’eau supérieures de plus de 20 %

par rapport à l’objectif retrouvées dans les bassines numéros 1 et 2 sont en partie compensées par celles 

inférieures également de plus de 20 % constatée dans les bassines qui portent le numéro 4 (Tableau VII) 
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Tableau V : Déduction du nombre de passages et donc de la lame d’eau réelle apportée sur le dispositif des cases lysimétriques à partir des 
résultats des tests concernant la vitesse du dispositif de pulvérisation et le volume d’eau débité par les buses des rampes d’irrigation.

Tableau IV : Déduction du nombre de passages et donc de la lame d’eau réelle apportée sur une parcelle à partir des résultats des 
tests concernant la vitesse du dispositif de pulvérisation et le volume d’eau débité par les buses de la rampe de pulvérisation. 

Tableau VI : Étude des lames d’eau retrouvées dans chacune des bassines disposées de façon à quadriller la surface des parcelles.

La lame d’eau ciblée pour l’apport est de 4.05 L m-2. Les écarts-types associés aux moyennes sont mis entre parenthèses.

Tableau VII : Lames d’eau moyennes obtenues après les études des 
lames d’eau retrouvées dans les bassines selon un même numéro.

Les écarts-types associés aux moyennes sont mis entre parenthèses.
L’erreur relative est calculée par rapport à la lame d’eau de 4.05 L.m-2 initialement ciblée.
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Tableau VIII : Détermination du volume d’eau considéré pour l’apport sur une parcelle et déduction 
des quantités de sel de KBr à peser à partir de la concentration en ions Br- considérée pour l’apport.

Tableau IX : Détermination du volume d’eau considéré pour l’apport sur les six cases lysimétriques et déduction 
des quantités de sel de KBr à peser à partir de la concentration en ions Br- considérée pour l’apport.

En définitive, ces résultats confirment le fait que la lame d’eau apportée sera vraisemblablement peu éloignée 

de la valeur ciblée, ce qui valide la prise en compte de cette dernière, fixée à 4.05 L.m-2, dans le cadre de 

l’apport des ions bromure sur les parcelles. De plus, et pour peu que des concentrations similaires en bromures 

soient obtenues aux différents points de prélèvement d’eau au cours de la manipulation, des hétérogénéités 

d’apport seront engendrées sur la largeur des parcelles, avec des quantités d’ions bromures (i) supérieures à 

50 g.m-2 sur la surface proche du tracteur et donc localisée à proximité des bassines numéros 1 et 2 ; (ii)

inférieures à 50 g.m-2 sur la surface concernée par un apport réalisé par les buses situées en bout de rampe et 

donc à proximité des bassines numéro 4 ; (iii) proches de l’objectif d’apport de 50 g.m-2 sur la surface proche 

des bassines qui portent le numéro 3. Ce gradient spatial de concentration devra être pris en compte lors des 

prélèvements réalisés dans le cadre du suivi de la dynamique du bromure dans le sol. 

Au final, 401 L d’eau sont nécessaires pour apporter le traceur sur chaque parcelle via une lame d’eau de 

4.05 L.m-2 et six passages. Le volume est finalement fixé à 450 L pour éviter d’utiliser le fond de cuve pour 

l’apport et en prenant en compte les éventuelles pertes de temps et donc de volumes d’eau qui pourraient être 

entrainées par les manipulations entre chaque aller-retour. Par conséquent et sachant que la solution pulvérisée 

est concentrée à hauteur de 12.35 g.L-1 en ions bromures pour apporter la dose ciblée de 50 g.m-2 et que la 

masse molaire de l’élément Br- compose approximativement 67 % de celle du KBr, 8.3 kg de sel de KBr sont 

nécessaires pour chaque parcelle soit 24.9 kg pour l’ensemble des trois sols nus étudiés (Tableau VIII).

Concernant les cases lysimétriques, les trois passages permettant l’apport d’une lame d’eau de 3.80 L.m-2 sur 

l’ensemble du dispositif nécessite au minimum 184 L d’eau. Ce volume est finalement fixé à 250 L en prenant 

en compte le temps d’équilibrage et l’élimination d‘air initiale du système d’irrigation et le délai engendré par 

l’arrêt et la remise en marche manuelle de la double rampe entre chaque aller-retour. Finalement, 4.9 kg de sel 

de KBr sont pesés pour permettre l’apport à hauteur de 50 g.m-2, avec une eau concentrée en Br- à hauteur de 

de 13.15 g.L-1 (Tableau IX). 

Enfin, préalablement à l’apport, trois échantillonnages sont effectués dans l’horizon de surface de chaque 

parcelle étudiée dans le but d’y déterminer la présence éventuelle de bromures. Les échantillons présentent des 

teneurs en bromures inférieures à la limite de détection de la méthode indiquant l’absence prévisible du traceur 

dans le sol avant l’apport. Sur les cases lysimétriques, au vu de l’impossibilité de ralisation de prélèvement de 

sol propre au système, la présence éventuelle d’ions bromures est étudiée au travers de l’analyse des 

concentrations en Br- dans l’eau de drainage pour des prélèvements effectués juste avant l’apport. Les résultats 

indiquent également l’absence du traceur avant l’apport.
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Tableau II : Lames d’eau apportées selon la largeur des parcelles (numéros des bassines).

Les écarts-types associés aux moyennes sont mis entre parenthèses.
L’erreur relative est calculée par rapport à la lame d’eau de 4.05 L.m-2 initialement ciblée. 

Annexe 4.B 
Estimation des quantités d’ions Br- apportées sur les parcelles. 

Au cours de l’apport sur les parcelles, l’estimation des quantités d’ions bromures apportées (« TEST-A ») est 

effectuée spécifiquement à chaque sol nu concerné par l’épandage du traceur au travers de l’étude (i) des 

vitesses d’avancement du pulvérisateur; (ii) des lames d’eau retrouvées dans les bassines qui quadrille la 

surface parcellaire ; (iii) des concentrations en bromures retrouvées dans l’eau à chaque passage.

Les résultats propres à chaque aller-retour mettent généralement en évidence une vitesse d’apport légèrement 

plus rapide à l’aller qu’au retour sur les trois parcelles, les différences pouvant atteindre jusque 0.07 km.h-1

(Tableau I). L’étude des vitesses moyennes du pulvérisateur au cours de l’apport des ions Br- sur chacune des

trois parcelles indique finalement une relative stabilité de ces dernières, comprises entre 0.71 et 0.72 km.h-1,

avec l’obtention de coefficients de variation inférieurs à 4 % (Tableau I). Les erreurs relatives par rapport à la 

vitesse établie lors des tests réalisés avant l’apport sont également très faibles mais soulignent néanmoins le 

fait que l’apport semble avoir été effectué à une vitesse très légèrement inférieure à celle définie initialement.

L’étude des lames d’eau retrouvées dans les bassines disposées sur les parcelles permet de mettre en évidence 

le fait que les lames d’eau estimées après l’apport des ions bromures sur les trois parcelles sont le plus souvent 

soit légèrement supérieures soit comparables aux moyennes établies par les tests mis en place en amont 

(Figure I). Ces résultats peuvent en partie être expliqués par les vitesses observées durant l’apport, ces 

dernières étant légèrement inférieures à celles mesurées initialement (Tableau I), impliquant la pulvérisation 

d’une lame d’eau supérieure pour une même distance parcourue. Finalement, les lames d’eau moyennes 

pulvérisées sont supérieures à (i) 5 L.m-2 pour les parcelles BOUE et TEMOIN ; (ii) 4.7 L.m-2 sur la DVB 

(Tableau II). De ce fait, celles-ci sont non seulement supérieures à la lame d’eau moyenne établie par les tests 

effectués avant l’apport (4.45 L.m-2) mais également à celle ciblée (4.05 L.m-2), avec des erreurs relatives de 

respectivement 24.4, 16.5 et 23.6 % sur les parcelles BOUE, le DVB et le TEMOIN (Tableau II) et comprises 

entre -14.5 et 49.5 % selon les bassines (Tableau III).  
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Figure I : Lames d’eau retrouvées dans chaque bassine disposées sur chacune des trois parcelles lors de l’apport.
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Tableau I : Étude des vitesses d’avancement du pulvérisateur lors de l’apport et comparaison à celles établies par les tests effectués en amont.

Les écarts-types associés aux moyennes sont mis entre parenthèses.
L’erreur relative est calculée par rapport à la vitesse de 0.73 km.h-1 initialement ciblée.
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Tableau III : Lames d’eau retrouvées dans chaque bassine disposée de façon à quadriller la surface parcellaire lors de l’apport des ions bromures le 18/02/2013.

Les écarts-types associés aux moyennes sont mis entre parenthèses. L’erreur relative est calculée par rapport à lame d’eau de 4.05 L.m-2 initialement ciblée.

Tableau V : Quantités d’ions bromures apportées sur 
chaque parcelle et pour chacun des trois allers-retours.

50 g.m-2
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Référence de la bassineLes écarts-types associés aux moyennes sont mis entre parenthèses.
Les chiffres et les lettres entre crochets renvoient à la référence d’une bassine.

L’erreur relative est calculée par rapport à la dose d’apport de 50 g.m-2 initialement ciblée.

50 g.m-2

50 g.m-2

Figure II : Quantités d’ions bromures apportées sur chaque parcelle et pour chacun des trois allers-retours 
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En outre, les diminutions des lames d’eau apportées selon la largeur des parcelles soulignées lors des tests, et 

entrainées par le phénomène de perte de charge le long de la rampe de pulvérisation, sont également observées 

durant l’apport. En effet, les lames d’eau retrouvées sur les parcelles suivent constamment l’ordre suivant selon 

le numéro des bassines : 1 > 2 > 3 >> 4 (Tableau II). Ceci confirme les hétérogénéités d’apport attendues selon 

la largeur des parcelles avec des lames d’eau croissantes retrouvées au fur et à mesure que la bassine est située 

de plus en plus proche pulvérisateur. De plus, les écarts-types associés aux lames d’eau moyennes des bassines 

qui portent un même numéro sont relativement faibles avec des coefficients de variation maximaux inférieurs 

à 12 %, mettant en évidence un apport relativement homogène selon la longueur de la parcelle (Tableau II). 

Enfin, nous remarquons, au travers des lames d’eau retrouvées dans les bassines numéro 4, que seul un quart 

de la surface des parcelles concernée par l’apport semble avoir reçu une lame d’eau inférieure à celle établie 

suite à l’étude de la vitesse d’avancement et du débit des buses (4.05 L.m-2), les trois quarts restants ayant reçu 

entre 0.41 et 2.00 L.m-2 supplémentaires selon la parcelle (Tableau III) 

En complément de la détermination des lames d’eau apportées, des prélèvements sont également effectués sur 

chaque parcelle, entre chaque passage du pulvérisateur et donc en dehors de la zone d’apport. Ceux-ci 

permettent l’étude des concentrations en bromure retrouvées dans l’eau pour chacun des trois allers-retours et 

selon deux zones situées (i) du côté du pulvérisateur, caractérisant les teneurs en bromure des lames d’eau des 

bassines numérotées 1 et 2 ; (ii) à proximité du bout de la rampe, caractérisant les teneurs en bromure des 

lames d’eau des bassines portant les numéros 3 et 4.

Nous remarquons que les concentrations moyennes en bromure sont inférieures de plus de 21 % à celle 

attendues (12.35 g.L-1), avec respectivement des teneurs de 8.7, 9.7 et 9.1 g.L-1 obtenues après analyse au 

laboratoire de l’ensemble des échantillons prélevés sur les parcelles BOUE, DVB et TEMOIN (Tableau IV).

Une première hypothèse pouvant expliquer l’origine des différences constatées est liée à la précision discutable 

avec laquelle est repérée la quantité d’eau dans la cuve du pulvérisateur. En effet, le volume d’eau est indiqué 

par un niveau et peut donc être entaché d’une erreur de plusieurs dizaines de litres qui a pu entrainer une 

dilution trop importante du sel de KBr dans la cuve, cette dernière ne pouvant toutefois pas justifier à elle seule 

les erreurs relatives supérieures à 20 % retrouvées au final. 

Tableau IV : Concentrations en bromure retrouvées dans l’eau à différents instants de l’apport 
pour une localisation du prélèvement proche du pulvérisateur ou en bout de rampe.

Les écarts-types associés aux moyennes sont mis entre parenthèses.
L’erreur relative est calculée par rapport à la concentration en ions Br- de 12.35 g.L-1 initialement ciblée.
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Tableau VI : Quantités de bromure apportées selon les largeurs des parcelles (numéros des bassines).

Les écarts-types associés aux moyennes sont mis entre parenthèses.
Les chiffres et les lettres entre crochets renvoient à la référence d’une bassine.

L’erreur relative est calculée par rapport à la dose d’apport de 50 g.m-2 initialement ciblée. 

L’hypothèse d’une agitation non optimale de l’eau dans la cuve, entrainant une homogénéisation 

approximative du sel de bromure de potassium, est également avancée au vu des différences de concentration 

en bromure observées dans l’eau pour une même parcelle, non seulement entre les trois allers-retours, mais 

aussi selon la localisation du prélèvement effectué pour un même aller-retour. Des disparités de l’ordre de 

plusieurs g.L-1 sont effectivement constatées, notamment pour les parcelles amendées qui présentent des écarts-

types supérieurs à 1.6 g.L-1, ce qui représente près du double de celui de la parcelle TEMOIN (Tableau IV).

Au travers des lames d’eau retrouvées au terme de l’apport et des concentrations en bromure obtenues après 

analyse des prélèvements d’eau effectués lors de chaque passage, les quantités de bromure apportées peuvent 

être estimées spécifiquement à chaque parcelle d’intérêt et selon chaque aller-retour (Figures II et III et 

Tableau V et VI). Nous constatons que (i) les estimations des quantités moyennes en ions bromures apportées 

sont quasiment toutes inférieures à la dose d’apport ciblée et plus précisément comprises entre 38.2 et 52.2 g.m-

2 soit des erreurs relatives de respectivement -23.6 et 4.4 %. De plus, les coefficients de variation sur les 

moyennes sont compris entre 10.2 et 24.1 % et correspondent à des écarts-types de respectivement 5.0 et 

11.8 g.m-2 ; (ii) les quantités maximales de bromure sont souvent retrouvées dans les bassines qui portent le 

numéro 1, notamment pour la parcelle TEMOIN, soulignant les affirmations établies ci-dessus quant à la lame 

d’eau plus importante pulvérisée par les buses situées près du pulvérisateur. Toutefois, dans le cas des parcelles 

amendées, nous observons que les quantités de bromure les plus importantes sont retrouvées dans les bassines 

qui portent le numéro 3 (Figure III et Tableau VI). En effet, les lames d’eau légèrement inférieures obtenues 

d’après les estimations effectuées (Tableau II) sont compensées par les concentrations en bromure retrouvées 

dans l’eau, ces dernières étant finalement plus élevées en bout de rampe qu’à proximité du pulvérisateur 

(Tableau IV) ; (iii) les quantités minimales de bromures sont constamment retrouvées dans les bassines portant 

le numéro 4, les concentrations souvent plus importantes retrouvées dans l’eau prélevée en bout de rampe 

n’étant pas suffisantes pour totalement compenser le phénomène de perte de charge observé le long de la rampe 

de pulvérisation. 
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Figure III : Quantités d’ions bromures apportées calculées selon les lames d’eau retrouvées dans 

chaque bassine et les concentrations en bromure établies pour chaque aller-retour.

Les quantités moyennes de bromures estimées au travers du « TEST-A » diffèrent finalement peu entre 

parcelles et l’ordre croissant suivant est obtenu : BOUE (43.1) < DVB (45.5) ° TEMOIN (45.5 g.m-2), les 

erreurs relatives par rapport à la valeur d’apport ciblée étant comprises entre -13.9 et -8.9 %. Enfin, les écarts-

types associées aux moyennes sont également comparables et compris entre 7.1 et 8.9 g.m-2 (16.6 < CV < 

19.5 %, Tableau VI) 

Une fois l’apport effectué sur les parcelles, un test visant à évaluer l’hétérogénéité de l’apport et caractériser 

la présence de bromures sous l’horizon labouré (« TEST-H » ;) est réalisé le 27/02/2013, soit neuf jours après 

ce dernier et cinq jours après le travail du sol. À noter qu’entre le 18/02/2013 et le 27/02/2013, aucun épisode 

pluvieux n’a été constaté tandis que l’évaporation réelle (Es) moyenne journalière a été de 0.86 mm et la 

température moyenne de -0.20 °C. Un quadrillage de chaque parcelle est mis en place et comprend (i) treize 

échantillonnages dans l’horizon labouré LAca (0–28 cm) effectués à l’aide d’une pelle à main pour étudier la 

variabilité des teneurs en bromure dans l’horizon de surface (0-28 cm) après un travail du sol ; (ii) douze autres 

dans celui directement sous-jacents ASca (28–40 cm) opérés à l’aide d’une gouge et permettant d’étudier la 

présence de bromures sous l’horizon labouré (28-40 cm) quelques jours après l’apport et en l’absence 

d’épisode pluvieux entre l’apport et le prélèvement d’échantillons.

En outre, deux échantillonnages sont réalisés dans l’horizon de surface à proximité de l’instrumentation, 

correspondant aux numéros 12, 1 et 9 respectivement pour les parcelles BOUE, DVB et TEMOIN (Figure IV).

À noter que les prélèvements sont constamment effectués au minimum 2 m à l’intérieur des parcelles, 

principalement pour éviter d’additionner les hétérogénéités d’apport attendues en bordure des parcelles à celles 

induites par l’étape de travail du sol.

-2
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Image I : Prélèvement effectué 
dans le cadre du « TEST_H ».

Figure IV : Quadrillage mis en place sur la parcelle DVB pour les échantillonnages permettant 
d’étudier les hétérogénéités des teneurs en bromures retrouvées post apport (« TEST_H »).

Finalement, comme attendu, nous observons une très forte hétérogénéité dans la distribution des quantités de 

bromure dans l’horizon de surface. En effet, nous remarquons que les écarts-types sont comparables ou 

supérieurs aux moyennes retrouvées, correspondant ainsi à des coefficients de variation relativement proches 

et compris entre 92.8 et 124.8 % (Tableaux VII). Des différences supérieures à 110 g.m-2 sont constatées entre 

les valeurs extrêmes des quantités de bromure retrouvées dans l’horizon de surface. De plus, celles observées 

pour des sondages effectués à quelques centimètres l’un de l’autre et à proximité de l’instrumentation peuvent 

présenter des écarts de l’ordre de 100 g.m-2 (DVB et TEMOIN) ou au contraire être très proches (BOUE ; cf. 

Tableau VII), mettant en avant la très forte hétérogénéité de la distribution des solutés dans un horizon de 

surface (LAca) fraichement labouré. Toutefois et malgré l’hétérogénéité très importante, les teneurs moyennes 

en bromure retrouvées dans l’horizon travaillé sont proches pour les trois parcelles avec l’ordre croissant 

suivant : DVB (35.3) < TEMOIN (39.5) < BOUE (43.4 g.m-2) et l’absence de différence statistique 

significative observée (p > 0.1) suite à la mise en place d’une ANOVA. Par conséquent, ces dernières restent 

relativement cohérentes par rapport à la valeur d’apport ciblée (50 g.m-2), avec des erreurs relatives comprises 

entre -29.5 et -13.3 %, et par rapport à celles estimées pour chaque parcelle au travers du « TEST-A »

(Tableau VI) avec un écart maximum d’approximativement 10 g.m-2 constaté pour la parcelle DVB. 

Enfin, alors que des teneurs moyennes en bromure de l’ordre de 0.4 g.m-2 sont retrouvées sous l’horizon 

travaillé des parcelles DVB et TEMOIN, des quantités moyennes proches 7 g.m-2 sont mesurées sous l’horizon 

de surface de la parcelle BOUE, avec 10 échantillons sur 12 qui présentent des teneurs supérieures à 2 g.m-2

contre aucun pour les deux autres parcelles. Une différence statistique très significative (p < 0.001) est par 

conséquent observée au travers de l’ANOVA et du test post-hoc de Bonferroni mis en place (a = 0.05) 
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* Deux prélèvements sont effectués à proximité de l’instrumentation dans l’horizon de surface.
La valeur en rouge observée pour le prélèvement 8 sur la parcelle BOUE n’a pas été considérée pour le calcul de la Moyenne. 

Tableau VII : Quantité d’ions bromures retrouvées sur chaque parcelle 
dans le cadre du « TEST-H » et résultats des tests statistiques associés.

(Tableau VII). Les parcelles DVB et TEMOIN n’étant pas situées dans le même alignement d’est en ouest que 

la parcelle BOUE, la mise en place d’un labour légèrement plus profond sur cette dernière semble constituer 

une hypothèse probable permettant d’expliquer la présence de ces teneurs significativement plus élevées sur 

28-40 cm pour une grande majorité des échantillons analysés. 
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Annexe 4.C 
Chromatogramme indiquant le temps de rétention des ions bromures et nitrates dans la colonne 

analytique qui permet la séparation des anions par chromatographie ionique. 
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Annexe 4.D 
Estimation des quantités d’ions Br- apportées sur les cases. 

Comme sur les parcelles, l’estimation de la lame d’eau apportée est réalisée à travers la disposition de bassines 

sur la zone de pulvérisation. Ces dernières sont situées avant et après chaque case et permettent l’étude des 

lames d’eau retrouvées pour chacune d’entre elles. Nous remarquons la présence de disparités très importantes 

avec des lames d’eau comprises entre 0.44 (C1 ; Case 5) et 8.11 L.m-2 (A3 ; Case 1) et des erreurs relatives très 

élevées par rapport à celle ciblée (3.80 L.m-2) et respectivement comprises entre -88.5 et 113.5 % (Figure I et 

Tableau I). La lame d’eau moyenne retrouvée (4.67 L.m-2) est finalement bien supérieure à celle ciblée avec 

une erreur relative d’environ 23 % et associée à un coefficient de variation de plus de 57 %. Cependant, il est 

utile de préciser que de nombreux problèmes rencontrés durant l’apport ont biaisé les estimations des lames 

d’eau avec (i) de fortes rafales de vents constatées à certains moments de la pulvérisation et ayant eu une 

influence considérable sur la déviation du jet d’eau des buses. Des imprécisions non négligeables sur les lames 

d’eau retrouvées dans les bassines ont donc été entrainées, sachant que des différences de quelques dizaines 

de mL peuvent être à l’origine d’écart pouvant atteindre plusieurs L.m-2 ; (ii) les prélèvements d’eau pour 

analyse des concentrations en bromure ayant été effectués avant et après chaque case lysimétrique et pour 

chaque aller et retour de la rampe, des échantillonnages ont vraisemblablement été opérés au-dessus des 

bassines par inadvertance. Des sous-estimations dans la mesure de certaines lames d’eau des bassines 

localisées à proximité des prélèvements sont par conséquent engendrées (A4, B3, C1, C2), tandis que d’autres 

ne semblent pas avoir été impactées (A2, C3).

Finalement, l’estimation des lames d’eau aurait probablement été moins biaisée en disposant les bassines 

directement sur les cases lysimétriques, bien que le vent, présent à certains moments de la manipulation, soit 

de toute façon à l’origine d’imprécisions notables sur les résultats obtenus. Néanmoins, d’autres facteurs 

pourraient être à l’origine des écarts constatés par rapport à la lame d’eau ciblée. En effet, faute de personnel 

suffisant, la stabilité de la vitesse d’avancement de la double rampe n’a pu être vérifiée au cours de l’apport 

sur les cases contrairement à celle du pulvérisateur sur les parcelles. De plus, un débit variable des buses au 

cours de l’apport peut également expliquer en partie les différences observées entre bassines selon la longueur, 

bien que cela reste finalement peu probable au vu des faibles différences de débit constatées lors des tests 

réalisés en amont de l’apport (Annexe 4.A) et de l’absence de variations notables de pression lues sur le 

manomètre du pulvérisateur au cours de l’apport.

En outre, des prélèvements d’eau sont effectués avant et après chaque case et ce pour chacun des trois passages 

effectués dans le cadre de l’apport, les concentrations en bromure dans l’eau pouvant donc être déterminées 

pour chaque case, selon les deux prélèvements qui l’encadre.
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Figure I : Lame d’eau retrouvée dans les différentes bassines après l’apport des 
bromures sur le dispositif de cases lysimétriques et comparaison par rapport à 

celle ciblée (3.80 L.m-2).

-2-2
.

Tableau I : Lames d’eau retrouvées dans chaque bassine et donc pour chaque case 
lysimétrique et comparaisons avec l’objectif d’apport de 3.80 L.m-2.

Tableau III : Concentration moyenne en bromure dosée dans l’eau d’apport.

Les écarts-types associés aux moyennes sont mis entre parenthèses.
L’erreur relative est calculée par rapport à la concentration en ions Br- de 13.15 g.L-1 initialement ciblée.

Tableau II : Concentrations en bromures retrouvées dans l’eau pour des 
échantillonnages effectués entre chaque case et pour chacun des trois passages. 

Les écarts-types associés aux moyennes sont mis entre parenthèses.
L’erreur relative est calculée par rapport à la par rapport à lame d’eau de 3.80 L.m-2 initialement ciblée.
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Finalement, les teneurs en bromure retrouvées dans l’eau pulvérisée sont comprises entre 8.7 et 14.1 g.L-1

(Tableau II), les moyennes et les erreurs relatives pour les trois passages étant quant à elles comprises entre 

11.6 (-12.1 % ; Case 5-DVB) et 12.4 g.L-1 (-5.6 % ; Case 3-BOUE) selon chaque case (Tableau III). Nous 

remarquons en outre que la concentration moyenne en bromure dosée dans l’eau du premier passage est 

inférieure de plus de 1.5 g.L-1 à celle des deux autres, indiquant par conséquent une homogénéisation 

imparfaite du sel de KBr dans la cuve du pulvérisateur avec une eau moins concentrée au début de la 

manipulation. Les teneurs en bromures sont finalement relativement proches de la valeur ciblée (13.15 g.L-1), 

avec une concentration moyenne de 12.1 g.L-1 associée à un écart-type de 1.3 g.L-1 (CV < 11 %) et une erreur 

relative supérieure à -8 % (Tableau III). Bien qu’une dilution légèrement trop importante du sel de KBr semble 

également avoir été engendrée par la prise en compte d’un volume d’eau supérieur à celui prévu pour l’apport 

(250 L), celle-ci reste bien plus faible que celle quantifiée sur les parcelles (Annexe 4.C) 

Les études effectuées sur les lames d’eau et les teneurs en bromure pour chaque passage nous permettent 

d’estimer les quantités de bromure apportées spécifiquement à chaque case lysimétrique selon les références 

du couple de bassines qui l’encadre. Au vu des imprécisions engendrées concernant la détermination des lames 

d’eau, les différences entre cases sont très marquées avec des quantités de bromure comprises entre 24.7 

(Case 5-DVB) et 87.3 g.m-2 (Case 2-DVB) et des écarts-types associés également importants (Figure II et 

Tableaux IV et V). Bien que les quantités moyennes de bromure retrouvées pour l’apport sur l’ensemble des 

six cases soient au final comprises entre 50 et 60 g.m-2, les écarts-types supérieurs à 30 g.m-2 entraînent des 

coefficients de variation compris entre 55 et 60 %. Par conséquent, ces estimations ne seront pas considérées 

dans la suite de l’étude au vu des biais importants qui leurs sont associés, mais nous conserverons à l’esprit 

que les concentrations en bromure dans l’eau pulvérisée sont relativement proches de celles ciblées pour 

l’apport d’une quantité de traceur à hauteur de 50 g.m-2.

Enfin, s’il aurait bien sûr été préférable de pouvoir estimer précisément les quantités en bromure apportées, 

l’étude sur un système de cases lysimétriques implique une récupération de la totalité de l’eau de drainage en 

sortie des cases. La mise en place de compteurs de débit quelques jours après l’apport (Chapitre 2) a ainsi 

assuré un suivi précis des drainages propres à chaque case tandis que la méthode de récupération de l’eau 

drainée au travers d’un sous-échantillonnage dans des flacons de récupération de 2 à 5 L selon le rythme de 

drainage (Annexe 5.A) a permis d’éviter des débordements fréquents qui auraient pu biaiser le bilan de masse 

du bromures ayant transité par les cases lysimétriques. Par conséquent, le suivi minutieux des flux de bromure 

observés expérimentalement et les résultats obtenus par modélisation à l’aide d’HYDRUS-1D permettront 

logiquement de remonter aux doses initialement apportées spécifiquement à chaque case lysimétrique. Nous 

pourrons donc étudier les différences de quantités retrouvées selon l’alignement des cases et discuter de la 

méthode de pulvérisation, cette dernière ayant permis de réaliser un apport globalement homogène au vu des 

résultats finalement obtenus. 



ANNEXES - CHAPITRE 4 : Étude du transport des ions bromures en sol nu suite à des apports de PRO 

~ cvi ~ 

Case 2 Case 3 Case 4 Case 5 Case 6Case 1

Figure II : Quantités d’ions bromures retrouvées dans chaque bassine lors de l’apport et mises en évidence des valeurs obtenues pour chaque case.
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Tableau IV : Quantités d’ions bromures apportées dans chaque 

bassine disposée entre les cases, et pour chacun des trois passages.

Tableau V : Estimations des quantités d’ions bromures 
apportées sur chaque case lysimétrique 

Les écarts-types associés aux moyennes sont mis entre parenthèses.
L’erreur relative est calculée par rapport à la dose d’apport de 50 g.m-2 initialement ciblée.
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Annexe 4.E 
Résultats des prélèvements de sol effectués lors des campagnes de suivi de la dynamique des ions 

bromures sur les parcelles en sol nu. 
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Annexe 4.F 
État hydrique des profils de sol instrumentés de chaque parcelle lors de la mise en place des 

campagnes de suivi du transport des ions bromures.
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Annexe 4.G 
Teneurs en ions bromures (g.m-2) retrouvées sur chaque tranche de 

10 cm pour la première campagne de suivi (C1-13/06/2013). 

Les écarts-types associés aux moyennes sont mis entre parenthèses.
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BOUE

DVB

TEMOIN

Tableau I :Résultats des études effectuées à l’aide de CXTFIT pour chaque échantillonnage réalisé dans le cadre de la mise en place des quatre campagnes 
de suivi avec les profondeurs du pic du bromure, étalements des profils de concentration, dispersivités et coefficients de détermination associés.

BOUE

DVB

TEMOIN

Annexe 4.H 
Compléments aux études effectuées à l’aide de CXTFIT.
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Pour rappel, la lettre « C » associée aux résultats d’un échantillonnage donné ou d’une parcelle fait toujours référence à un prélèvement effectué avec le carottier sur 0–120 cm et à la tarière sur 120-160 cm, la 
lettre « T » à ceux mis en place manuellement à la tarière sur l’ensemble du profil et les lettres « C+T » aux résultats communs à l’ensemble des prélèvements effectués pour une campagne de suivi donnée.

BOUE

BOUE

DVB

DVB

TEMOIN

TEMOIN

Les écarts-types associés aux moyennes sont mis entre parenthèses.
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Figure I : Évolution des dispersivités (histogrammes) et de la profondeur du pic du bromure (points) selon le prélèvement et la campagne de suivi mise en place.
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Figure II : Évolution des distances moyennes parcourues par les ions bromures sur chaque parcelle, en fonction de l’infiltration nette cumulée et selon les prélèvements mis en place (C ou T).

Tableau II : Résultats des tests statistiques concernant les effets outil et traitement associés aux distances moyennes parcourues observées.

p-value associées aux symboles :

« **** » : p < 0.0001 ; « *** » : p < 0.001 ;

« ** » : p < 0.01 ; « * » : p < 0.05 ; 

« † » : 0.05< p < 0.1 ; «-» : p > 0.1

Tests post-hoc Bonferroni (a = 0.05) :

Lettre en commun => pas de différence statistique 

Pas de lettre en commun => différence statistique 

La première lettre de l’alphabet a été attribuée à la 

moyenne la plus élevée

Infiltration nette cumulée [mm]
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Figure III : Évolution de l’étalement du profil avec la distance moyenne parcourue par les ions bromures pour les échantillonnages effectués avec le carottier (C) et à la tarière (T) sur chaque parcelle.
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p-value associées aux symboles :

« **** » : p < 0.0001 ; « *** » : p < 0.001 ;

« ** » : p < 0.01 ; « * » : p < 0.05 ;

« † » : 0.05< p < 0.1 ; «-» : p > 0.1

Distance moyenne parcourue [cm]

Tableau III : Résultats des tests statistiques concernant les effets outil et traitement associés aux étalements des profils de concentration.
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Figure V : Évolution de la dispersivité selon la campagne de suivi et pour des prélèvements effectués avec le carottier (C) ou intégralement à la tarière (T).
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Figure IV : Évolution de la dispersivité avec la distance moyenne parcourue par les ions bromures pour les échantillonnages effectués avec le carottier (C) et à la tarière (T) sur chaque parcelle.
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p-value associées aux symboles :

« **** » : p < 0.0001 ; « *** » : p < 0.001 ;

« ** » : p < 0.01 ; « * » : p < 0.05 ;

« † » : 0.05< p < 0.1 ; «-» : p > 0.1

Tableau IV : Résultats des tests statistiques concernant les effets outil et traitement associés aux valeurs de dispersivités retrouvées selon la campagne de prélèvement.
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Tableau I : Bilans de masse calculés selon le moment d’ordre 0 (µ0) pour l’ensemble des prélèvements effectués lors de chaque campagne de suivi mise en place (C, T et C+T).

Les bilans de masses visibles en rouge mettent en évidence les échantillonnages ne pouvant être simulés à l’aide de CXTFIT et donc non pris en compte dans le calcul de la moyenne modifiée selon l’outil de prélèvement considéré.
Une case faisant référence à une moyenne modifiée est laissée vide lorsque l’ensemble des résultats des prélèvements effectués lors de la campagne peuvent être simulés à l’aide de CXTFIT.

Une case avec le symbole « / » signifie qu’aucun des prélèvements effectués avec l’outil considéré n’est pris en compte selon les résultats obtenus à l’aide de CXTFIT.

Annexe 4.I 
Compléments aux études des bilans de masse et profils de concentration en ion bromures obtenus sur 

chaque parcelle et pour chacune des quatre campagnes de suivi réalisées. 
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Figure I : Bilans de masse établis pour l’ensemble des prélèvements effectués lors de chaque campagne de suivi mise en place (C et T) et comparaisons par rapport à l’objectif d’apport (50 g.m-2).

Les barres hachurées représentent les bilans de masse dont l’optimisation des paramètres par méthode inverse à l’aide de CXTFIT ne peut être effectuée de façon satisfaisante. 
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Figure II : Bilans de masse moyens bruts et modifiés calculés pour chaque campagne de suivi réalisée sur chacune des trois parcelles étudiées et selon l’outil de prélèvement (C ou T).
L’absence de barre hachurée (C2_T – TEMOIN CXTFIT) signifie qu’aucun des prélèvements effectués n’a pu être simulé convenablement à l’aide de CXTFIT.
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Figure III : Profils de concentration obtenus pour chaque parcelle et l’ensemble des prélèvements effectués pour une campagne de suivi donnée, selon la 
prise en compte de l’ensemble des données ou uniquement de celles pouvant être modélisées à l’aide de CXTFIT.
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Tableau II : Résultats des tests statistiques entrepris pour mettre en évidence d’éventuelles différences entre les quantités moyennes de bromures retrouvées sur 0-160 cm selon le type d’outil utilisé 
pour le prélèvement, la parcelle étudiée et la prise en compte des résultats de l’ensemble des échantillonnages réalisés ou de ceux modifiés selon les modélisations effectuées à l’aide de CXTFIT.

La lettre « M » visible ci-dessus fait référence à la prise en compte des bilans de masse modifiés à partir des résultats des modélisations effectuées à l’aide de CXTFIT.

p-value associées aux symboles :

« **** » : p < 0.0001 ; « *** » : p < 0.001 ;

« ** » : p < 0.01 ; « * » : p < 0.05 ;

« † » : 0.05< p < 0.1 ; «-» : p > 0.1

Tests post-hoc Bonferroni (a = 0.05) :

Lettre en commun => pas de différence statistique

Pas de lettre en commun => différence statistique

La première lettre de l’alphabet a été attribuée à la 

moyenne la plus élevée
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Annexe 4.J 
Concentrations en bromures retrouvées en fonction du temps et des drainages cumulés pour les six 
cases lysimétriques et trois par trois selon leur alignement vertical d’Est en Ouest (1-2-3 ; 4-5-6). 
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Figure I : Flux journaliers constatés pour chaque date d’échantillonnage d’eau de drainage.
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Annexe 4.K 
Données complémentaires aux études effectuées sur les flux d’ions Br- retrouvés sur chaque case. 
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Figure II : Flux cumulés d’ions bromures retrouvés en fonction du temps et des drainages cumulés pour les six cases 
lysimétriques et trois par trois selon l’alignement vertical d’Est en Ouest de ces dernières (1-2-3 ; 4-5-6).
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Tableau I : Calcul des doses initiales en ions bromures à t0 (en rouge) selon le scénario d’optimisation considéré et donc 
selon la répartition du traceur dans l’horizon de surface pour un apport réalisé à hauteur de 50 g.m-2.

Tableau II : Calcul des doses initiales en ions bromures (en rouge) selon le scénario d’optimisation S7’ qui considère le traceur équitablement réparties 
dans les dix derniers cm de l’horizon de surface à t0 et pour un apport à hauteur des doses estimées lors du « TEST-A » soit de 55 g.m-2.

Annexe 4.L 
Doses initiales en ions bromures considérées à t0 sur HYDRUS-1D pour chaque parcelle et selon le 

scénario d’optimisation mis en place.
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Annexe 4.M 
Résultats des modélisations effectuées à l’aide d’HYDRUS-1D pour les trois premiers scénarios 

d’optimisation (S1–S3).
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Annexe 4.N 
Résultats des modélisations effectuées à l’aide d’HYDRUS-1D pour les scénarios d’optimisation 4 à 

6 (S4 – S6).
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Annexe 4.O 
Résultats des modélisations effectuées à l’aide d’HYDRUS-1D concernant l’étude des facteurs de 

tortuosité. 
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L’absence de certaines campagnes signifie que l’ensemble des données expérimentales a pu convenablement être modélisé à l’aide de CXTFIT pour ces dernières.
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Annexe 4.P 
Résultats des modélisations effectuées à l’aide d’HYDRUS-1D avec le scénario S7’ et selon les 

données expérimentales modifiées via les résultats obtenus à l’aide de CXTFIT. 
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Annexe 4.Q 
Résultats des modélisations effectuées à l’aide d’HYDRUS-1D avec S7’ et selon le type 

d’évapotranspiration considérée en condition limite haute du modèle. 
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Tableau I : Calcul des doses initiales considérées à t0 pour tous les nœuds composant le profil 0–10 cm de chaque case lysimétrique.

Tableau II : Doses optimisées obtenues sur HYDRUS-1D à partir des résultats du S3C et quantités d’ions bromures recalculées correspondantes.

Annexe 4.R 
Doses initiales en ions bromures renseignées à t0 sur HYDRUS-1D pour chaque case lysimétrique. 
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ANNEXES 

CHAPITRE .5 

ÉTUDE LA DÉCOMPOSITION DE LA MATIÈRE 

ORGANIQUE DES PRODUITS RÉSIDUAIRES ORGANIQUES 

EN SOL NU ET DE L’EFFET DES APPORTS SUR LA 

LIXIVIATION DES NITRATES 
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Annexe 5.A 
Méthodologie d’échantillonnage mise en place dans le cadre des campagnes de reliquats azotés. 
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Annexe 5.B 
Étude de la conservation des nitrates dans l’eau de drainage des 

cases lysimétriques. 

L’un des avantages majeurs inhérents à l’étude de la dynamique hydrique et du transport de solutés sur un 

dispositif de cases lysimétriques est la possibilité de collecter la totalité de l’eau drainée au-delà de la limite 

inférieure de la case, soit 100 cm dans notre cas. De plus, la mise en place de compteurs de débit dès mars 

2013 a permis de substituer la lecture manuelle hebdomadaire des volumes d’eau drainés cumulés jusqu’alors 

effectuée, par une acquisition automatisée de chaque basculement des augets permettant un suivi des drainages 

à 0.1 mm près (Chapitres 2 et 3). Par conséquent, une description très fine des flux de solutés a pu être obtenue 

tout au long des travaux de thèse permettant un suivi expérimental précis du transport des ions bromures et 

nitrates indépendamment du rythme de drainage constaté (Chapitres 4 et 5). 

Néanmoins, lors de périodes où le drainage observé sur les cases est peu intensif voir absent, l’eau 

échantillonnée dans les flacons de récupération peut être amenée à stagner plusieurs jours avant que les 

volumes collectés soient jugés suffisants pour constituer un échantillonnage représentatif permettant un dosage 

des teneurs en Br- et NO3
- dans l’eau de drainage. Durant ces quelques jours, des évolutions des concentrations 

en nitrates dans l’eau stagnante sont susceptibles de se produire au travers des processus biologiques de (i)

nitrification qui consiste en l’oxydation de l’ammoniaque (NH3) ou des ions ammonium (NH4
+) en nitrites 

(NO2
-) puis en nitrates (NO3

-) (Bock et Wagner, 2006) ; (ii) dénitrification qui consiste en la réduction des 

nitrates en azote gazeux. Les ions ammonium et nitrites ne s’accumulent habituellement pas dans l’eau 

(Cheverry, 1998), des teneurs très souvent inférieures à la limite de détection de la méthode d’analyse étant 

retrouvées lors du dosage de ces derniers dans les échantillons aqueux. 

La dénitrification est reconnue comme la principale voie d’évolution des teneurs en nitrates dans l’eau (Neilson 

et Allard, 2007), bien que de nombreux facteurs interviennent dans la mise en place des conditions favorables 

à ce phénomène (Robertson, 1989). Une étude succincte des conditions favorables à la mise en place du 

processus de dénitrification et aux différents moyens de conservation des teneurs en nitrates dans l’eau a dans 

un premier temps été réalisée. Les résultats de différentes manipulations entreprises pour l’étude du phénomène 

de dénitrification dans l’eau de drainage au cours du temps vont ensuite permettre d’établir un nouveau 

protocole d’échantillonnage de l’eau de drainage des cases lysimétriques. Ce dernier comprend notamment 

l’ajout d’un volume de chloroforme au fond des flacons de récupération en amont de leur mise en place dans 

les regards des cases et différentes étapes dont la réalisation est dépendante du rythme de drainage observé sur 

les cases lysimétriques. 



ANNEXES - CHAPITRE 5 : Étude de la décomposition de la matière organique des PRO et de la lixiviation des nitrates en sol nu 

~ cxxxviii ~ 

Figure I : Les quatre étapes de la dénitrification et les enzymes et gènes associés (van Elsas et al., 2007).
Les enzymes et gènes associés à chaque étape de réduction sont représentés respectivement au-dessus et en dessous de chaque flèche. 

Figure II : Facteurs proximaux et distaux associés à la dénitrification (Robertson, 1989).

Généralités 

La dénitrification consiste en une chaine de quatre réductions successives qui permettent de transformer l’azote 

nitrique en azote gazeux (Figure I). Chacune d’entre elles est catalysée par des enzymes spécifiques, ces 

dernières étant codées par au minimum deux gènes pour les trois premières étapes de dénitrification (van Elsas 

et al., 2007). 

Initialement, la dénitrification était principalement perçue comme une perte d’azote utilisable par la plante 

(Deherain et Maquenne, 1882). Ce n’est que plus d’un siècle plus tard et suite à l’accroissement des pollutions 

azotées que son rôle épurateur et protecteur de la qualité des eau a été considéré (Mariotti, 1994). Fréquente 

dans les sols, le fonctionnement de la dénitrification biologique est assuré par la microflore dénitrifiante et 

principalement par des Pseudomonas, bactéries ubiquistes hétérotrophes à Gram négatif qui sont incapables 

de fixer l’azote atmosphérique et représentent le genre dénitrifiant cultivable prépondérant (Germon et Couton, 

1999). Toutefois, Philippot et Germon (2005) ont montré qu’entre 10 et 50 % des bactéries du sol permettent 

de réaliser la réduction des nitrates en nitrites tandis qu’uniquement 0.1 à 5 % sont capables d’effectuer celle 

du protoxyde d’azote (N2O) en diazote (N2). La dénitrification est par conséquent souvent considérée comme 

le principal processus responsable des émissions de N2O par les sols, ce dernier étant reconnu pour son rôle 

dans le réchauffement climatique et la destruction de l’ozone stratosphérique (Rabot, 2014).

Hiérarchisé par Robertson (1989), les facteurs de contrôle de la dénitrification dans le sol sont relativement 

nombreux et peuvent être classés entre facteurs distaux et proximaux (Figure II). Ces derniers sont au nombre 

de trois avec la pression en dioxygène, les teneurs en nitrates et la disponibilité en substrat carboné. En effet, 

la dénitrification étant un mode de respiration principalement anaérobie, le fonctionnement et la synthèse des 

enzymes impliquées dans ce processus sont généralement inhibés par la présence d’oxygène.
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Figure III: Relation entre WFPS et activité bactérienne relative de 
nitrification, de dénitrification et de respiration (Rabot, 2014).

Mis en évidence sur la Figure III, le fonctionnement de la dénitrification dépend de la part de la porosité 

occupée par la solution du sol (WFPS pour « Water-Filled Pore Space »). Celle-ci conditionne en effet 

l’aération et l’anoxie du sol et provoque une augmentation exponentielle de l’activité bactérienne de 

dénitrification à partir d’un WFPS > 60 % (Linn et Doran, 1984). 

De plus, la disponibilité en carbone organique joue également un rôle prépondérant. En effet, la plupart des 

bactéries dénitrifiantes étant hétérotrophes, le Corg est utilisé comme source d’énergie et intervient comme 

donneur d’électrons durant la dénitrification. En présence de conditions favorables, la cinétique de 

dénitrification dans le sol est corrélée à celle de la minéralisation du carbone, une relation entre quantité d’azote 

potentiellement dénitrifiable et carbone minéralisable pouvant par conséquent être établie. Enfin, la présence 

de nitrates est un facteur proximal important de la dénitrification, une réponse de l’activité dénitrifiante de type 

Michaelis-Menten à la concentration en NO3
- étant effectivement observée dans le sol (Germon et Couton, 

1999). De plus, chacun des trois facteurs proximaux mentionnés ci-dessus est influencé par plusieurs variables 

distales comprenant notamment les conditions climatiques (pluviométrie, évapotranspiration, etc...), la teneur 

en eau du sol, le pH, la température, le travail du sol ou encore l’apport de matière organique (Figure II).

En outre, bien que la dénitrification soit principalement constatée dans le sol avec des niveaux de microflore 

dénitrifiante pouvant atteinte les 106 bactéries par g de sol dans l’horizon travaillé (Chèneby et al., 1998), celle-

ci est également observée dans l’eau. En effet, en l’absence de conditions favorables à la dénitrification les 

populations de bactéries dénitrifiantes sont capables de se maintenir durablement dans la zone vadose du sol 

bien que leurs quantités décroissent sensiblement avec la profondeur (Weier et Macrae, 1992). La présence de 

dénitrification a donc été mise en évidence dans certains aquifères (Cheverry, 1998 ; Landreau et Mariotti,

1989 ; Mariotti, 1994 ; Uffink, 2004), celle-ci étant notamment fonction de la disponibilité en carbone 

organique dissous (COD), de la teneur en nitrates et du niveau d’anoxie dans le toit de la nappe.

Toutefois, la dénitrification, bien que classiquement dite anaérobie, peut avoir lieu à pression atmosphérique 

en dioxygène (Khalil et al., 2004), une partie de la microflore dénitrifiante étant capable d’utiliser les nitrates 

comme accepteurs finaux d’électrons en présence de dioxygène (Robertson, 1989). En présence de conditions 

favorables, et de ce fait de teneurs en nitrates et de quantités de COD suffisantes dans l’eau de drainage des 

cases lysimétriques, il est tout à fait possible qu’une dénitrification puisse avoir lieu. Dans le cas de périodes 
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de drainage peu intensif où de faibles volumes d’eau sont susceptibles de stagner plusieurs jours dans les 

flacons de récupération entre deux dates d’échantillonnage, la dénitrification pourrait avoir un impact non 

négligeable sur la diminution des teneurs en NO3
-, engendrant ainsi un calcul de flux qui sous-estimerait les 

flux réels observés sans dénitrification. Par conséquent, des tests de conservation permettant l’étude de 

l’évolution des teneurs en nitrates dans l’eau de drainage en fonction du temps ont été effectués. De même,

l’ajout d’un agent de conservation des nitrates dans l’eau dans les flacons de récupération a été réalisé en amont 

de leur mise en place dans les regards des cases lysimétriques. L’objectif est de prévenir le risque de 

dénitrification et plus généralement toute évolution des teneurs en NO3
- dès l’instant où l’échantillonnage 

commence à être opéré. 

Suite aux hypothèses développées ci-dessus, la présence d’un agent de conservation des nitrates dans l’eau 

semble être nécessaire dès la mise en place de l’échantillonnage de l’eau de drainage destinée à l’analyse des 

concentrations en nitrates. En effet, sans agent et en présence de conditions favorables, la dénitrification 

risquerait d’engendrer une sous-estimation des concentrations en nitrates par rapport à celles qui auraient été 

retrouvées si l’eau avait été immédiatement analysée, notamment si plusieurs jours séparent l’échantillonnage 

de l’eau de son analyse. Néanmoins, malgré l’existence d’un risque, certaines méthodes de prélèvements à des 

fins d’analyse des teneurs en nitrates en matrices aqueuses conseillent uniquement une conservation des 

échantillons à 4 °C, sans ajout d’agent de conservation (Chery et al., 2000). Cependant, de nombreux 

protocoles préconisent l’ajout d’un agent de conservation si l’analyse est réalisée plus de 24 h après 

l’échantillonnage, notamment dans le cadre du dosage des teneurs en nitrates dans des échantillons d’eau 

usuellement effectué par (i) spectrométrie d’absorption moléculaire ; (ii) colorimétrie à flux continu ; (iii)

chromatographie ionique (Rodier et al., 2009). 

Dans notre cas, l’ajout d’un agent de conservation au fond 

des flacons de récupération d’eau de drainage des cases est 

d’autant plus crucial que l’étape d’échantillonnage peut 

durer plusieurs semaines, notamment lors des périodes de 

drainages peu intensifs. Celles-ci sont en outre 

ordinairement corrélées aux saisons chaudes où de fortes 

valeurs d’évapotranspirations journalières sont constatées 

et où les températures dans les regards peuvent atteindre 

jusque 25 °C (Figure IV), soit plus de 20 °C 

supplémentaires par rapport à celle préconisée pour une 

conservation des échantillons permettant de limiter les 

évolutions des teneurs en nitrates avant l’analyse (4 °C).

Les modes opératoires incluent très souvent une acidification de la solution à un pH < 2, à l’aide d’acide 

sulfurique (H2SO4) ou chlorhydrique (HCl) (Rodier et al., 2009). Néanmoins, dans le cadre des travaux 

effectués lors de la thèse, le suivi in situ de la dynamique des bromures et des nitrates a engendré la mise en 

place par le laboratoire d’analyse partenaire (SADEF) d’une méthode de dosage par chromatographie ionique 

Figure IV: Températures observées dans un des 
regards où est récupérée l’eau de drainage des cases.
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Figure V : Oxydation du chloroforme et stabilisation à l’aide d’éthanol ou d’amines (Maudens et al., 2007).

(ISO 10304-1) permettant la quantification de ces deux anions dans un même échantillon et en un seul run. La 

présence d’acide sulfurique ou chlorhydrique n’est donc pas conseillée car elle nécessite la neutralisation du 

pH de la solution sous peine d’engendrer des effets de matrice pouvant perturber la détection. De plus, ces 

deux acides impliquent également la présence de quantités considérables d’ions sulfates (SO4
2-) et chlorures 

(Cl-) tous deux détectés par la méthode d’analyse, les pics chromatographiques de ces deux espèces risquant 

d’entraver la détection de ceux des ions Br- et NO3
-. Par conséquent, le choix s’est porté sur le chloroforme, 

autre agent souvent utilisé pour la conservation des teneurs en nitrates ou d’autres espèces ioniques dans l’eau 

(El Ouchy et al., 2014 ; Murphy et Riley, 1956 ; Rodier et al., 2009). Celui-ci n’étant pas détecté par la méthode 

analytique utilisée, il ne gênera aucunement la détection par conductimétrie des espèces ioniques d’intérêt 

contrairement aux acides susmentionnés. 

Découvert durant les travaux d’Eugène Soubeiran en 1831, qui le qualifia de « liquide incolore à l’odeur

éthérée plaisante et pénétrante » (Stratmann, 2013), le chloroforme (n° CAS 67-66-3) est un liquide hautement 

volatil de formule brute CHCl3. Il possède une masse volumique apparente de 1.48 g.cm-3 et une solubilité 

dans l’eau relativement faible et comprise entre 7.2 et 9.3 g.L-1 à 25 °C (Watts et al., 2004). Toutefois, en 

l’absance de stabilisation, le chloroforme s’oxyde rapidement à l’air pour former de l’acide chlorhydrique et 

de l’oxychlorure de carbone (ou phosgène) tous deux extrêmement toxiques. De ce fait, il est important que le 

chloroforme utilisé et destiné à l’analyse soit stabilisé (Maudens et al., 2007). Cela peut être réalisé notamment 

en ajoutant un alcool (0.5 à 1 % d’éthanol) ou un hydrocarbure (0.002 à 0.02 % d’amylène ou de cyclohexane 

par exemple), aboutissant à la neutralisation du phosgène (Cone et al., 1982 ; Nelson, 2003) (Figure V). 

Finalement, pour des raisons de disponibilité et de budget, le chloroforme utilisé comme agent de conservation 

est conditionné en fût métallique de 25 L et stabilisé à l’amylène (Fisher Chemical®). Certains travaux 

avancent toutefois le fait que cette stabilisation est moins efficace que celle effectuée à l’éthanol et ne peut 

empêcher, à terme, la dégradation du chloroforme et la formation de phosgène (Middleditch, 1989 ; Turk, 

1998). Un point important va donc être le renouvellement à intervalles réguliers du chloroforme via des 

prélèvements effectués au travers d’un pompage, depuis le fût situé dans un local de stockage des produits 

chimiques, d’une quantité donnée de chloroforme « frais » dans un flacon en verre ambré conservé à 4 °C. 
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Figure VI : Conservation des teneurs en nitrates dans l’eau d’extraction des 
échantillons de terres, effectuée avec ou sans l’ajout de 1 % de chloroforme. 
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Étude de la conservation des nitrates dans l’eau par la SADEF

Quelques mois après le début des travaux de thèse et suite aux premières discussions communes concernant 

les risques d’éventuelles évolutions des teneurs en nitrates dans l’eau au cours du temps, la SADEF, laboratoire 

d’analyse partenaire, a réalisé une étude préliminaire sur la conservation des teneurs en nitrates dans l’eau.

Celle-ci est effectuée à partir des prélèvements mis en place dans le cadre de l’évaluation de l’hétérogénéité 

post apport des ions bromures (« TEST-H », cf. Chapitre 4). Les 75 échantillons ont été soumis au mode

opératoire d’extraction de l’azote minéral et des bromures à l’eau déminéralisée par agitation à retournement 

détaillé dans le Chapitre 4. Cependant, pour chaque échantillon, l’extraction est accomplie successivement 

avec et sans l’ajout d’approximativement 1 % de chloroforme (v/v) au volume total de la solution. Suite à 

l’extraction, les flacons restent en décantation 1 h puis l’eau est centrifugée puis conservée dans des flacons 

fermés, sous hotte et à température ambiante (20°C ± 5°C) durant deux jours puis dosés par chromatographie 

ionique selon le protocole également décrit dans le Chapitre 4. 

L’étude de la conservation des teneurs en nitrates dans l’eau effectuée par la SADEF permet la mise en 

évidence d’une dégradation de ces dernières en l’absence d’agent de conservation. En effet, sur les 75 

prélèvements effectués au total sur les trois parcelles en sol nu, seuls 7 présentent des teneurs en nitrates qui à 

J+2 sont encore comparables à celles retrouvées à J0 en l’absence de chloroforme dans l’eau d’extraction. 

Ainsi, plus de 90 % des échantillons voient leurs quantités de nitrates diminuer de façon très variable, et 

souvent drastiquement, après avoir été stocké durant deux jours sous une hotte à température ambiante (R² < 

0.6, cf. Figure VI). Nous remarquons cependant que l’ajout de 1 % de chloroforme au volume total de la 

solution assurant l’extraction des nitrates permet une conservation quasi-parfaite des teneurs en NO3
- entre J0

et J+2 (R² > 0.99, Erreur ! Source du renvoi introuvable.). 
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Tableau I : Caractéristiques de l’eau ultrapure obtenue avec un système Milli-Q®, une unité Q-POD et un filtre final Biopak.

Ces résultats mettent en avant la présence d’une probable dénitrification prenant place en l’absence de CHCl3

dans la phase aqueuse ayant servi à extraire les composés anioniques d’intérêt des échantillons de terre dont 

ils sont initialement issus. Par conséquent, dans le but de prévenir toute évolution des concentrations en 

nitrates, un ajout de 1% de chloroforme (v/v) est constamment réalisé par le laboratoire d’analyse lors la mise 

en solution de l’échantillon de terre avec l’eau déminéralisée permettant l’extraction.

De plus, un risque de dégradation des teneurs en nitrates dans l’eau ayant été souligné au travers de cette étude, 

un ajout de chloroforme est également effectué au fond de chaque flacon de récupération d’eau de drainage 

des cases lysimétriques préalablement à leur mise en place dans les regards en remplacement de l’ancien jeu 

de flacons. 

Étude de la volatilisation du chloroforme dans les flacons de récupération 

Suite à l’ajout initial de chloroforme dans les flacons de récupération dans le cadre de la mise en place du 

nouveau protocole d’échantillonnage de l’eau de drainage des cases lysimétriques, des tests ont été mis en 

place dans le but de déterminer la vitesse de volatilisation du chloroforme sous différents volumes de lames 

d’eau ultra pure également présentes initialement dans le flacon et censées la ralentir. En effet, la volatilisation 

très rapide du chloroforme est ralentie par la présence d’une lame d’eau qui, du fait de sa masse volumique 

apparente inférieure, se trouvera au-dessus de la phase organique. En l’absence d’un rythme de drainage 

suffisant pour recouvrir rapidement la phase organique plus dense, il sera de ce fait nécessaire d’ajouter une 

lame d’eau ultra pure qui permettra la conservation d’une quantité suffisante de chloroforme dans le flacon 

pour la durée de l’échantillonnage. 

L’eau ultra pure est obtenue par un système Milli-Q® provenant d‘une unité Q-POD® conforme aux 

spécifications quantitatives ISO 3696 :1987 de l'eau de Type 1 (Tableau I). Composée d’une cartouche 

comprenant une résine échangeuse d’ions et d’un filtre en polypropylène haute densité (0.1 µm), elle assure 

l’obtention d’une eau ultra pure sans particules et contenant un minimum d’espèces ioniques.

De plus, la solubilité du CHCl3 dans l’eau étant d’environ 8 g.L-1 à 25 °C, et en accord avec le laboratoire 

d’analyse, il a été décidé d’ajouter un volume maximum de chloroforme qui correspond à approximativement 

0.5 % du volume total de solution, soit environ 10 mL pour des flacons de récupération d’une capacité de 2 L. 

La volatilisation a été étudiée dans une salle où la température est régulée entre 18 et 25 °C pour correspondre 

à la tranche extrême constatée dans les regards des cases durant les saisons estivales (Figure IV). 
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Image I : Mise en place des tests
de volatilisation du CHCl3. 

Image II : Pesée d’un 
flacon et calcul du CHCl3

volatilisé entre deux dates.

20 mL CHCl3

50 mL H2O 
15 mL CHCl3 + 35 mL H2O 
10 mL CHCl3 + 50 mL H2O 
10 mL CHCl3 + 100 mL H2O 
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Figure VII : Étude de l’évaporation d’un mélange eau/chloroforme pour différents rapports chloroforme/eau ultra pure.
Les marqueurs de tailles supérieures indiquent le moment où la totalité du chloroforme présent sous la lame d’eau semble s’être volatilisé. 

Dans un premier temps, un test est réalisé dans six flacons de 2 L laissés ouverts et contenants des volumes 

variables de lames d’eau ultra pure et/ou de chloroforme (Image I) : 

Ø 20 mL CHCl3

Ø 50 mL H2O 

Ø 15 mL CHCl3 + 35 mL H2O 

Ø 10 mL CHCl3 + 50 mL H2O 

Ø 10mL CHCl3 + 100 mL H2O 

Ø 10 mL CHCl3 + 500 mL H2O 

À noter que les volumes d’eau sont pesés sur une balance de précision KERN® PKS 3600-2 (± 0.05 g) 

(Image II) et ceux de chloroforme ajoutés avec une pipette graduée de 20 (± 0.1) mL. 

L’aspect volatil du chloroforme étant bien connu, l’ajout d’une lame d’eau ultra pure permettant de ralentir 

son évaporation en l’absence ou dans le cas de faibles drainages constatés au moment de la mise en place des 

flacons de récupération semble nécessaire pour permettre de conserver un volume minimum de chloroforme 

durant plusieurs jours au fond des contenants. 

Une première étude, qui comprend 22 pesées de six mélanges eau/chloroforme réalisées sur 16 jours 

consécutifs dont plus de la moitié sont effectuées durant les 72 premières heures de la manipulation, permet 

un suivi précis de la volatilisation observée initialement. 
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Figure VIII : Étude de l’évaporation de 10 mL chloroforme au contact de 50 mL d’eau ultra pure à travers trois répétitions.
Les marqueurs de tailles supérieures indiquent le moment ou la totalité du chloroforme présent sous la lame d’eau semble s’être volatilisé.

50 mL H2O
10 mL CHCl3 + 50 mL H2O [1] 
10 mL CHCl3 + 50 mL H2O [2] 
10 mL CHCl3 + 50 mL H2O [3]
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Comme attendu, nous observons qu’une volatilisation très rapide s’opère en l’absence de lame d’eau dans le 

flacon, les 20 mL de chloroforme se volatilisant de façon linéaire en moins de trois jours (Figure VII). Nous 

remarquons également que plus le volume d’eau présent au-dessus de la phase organique est conséquent, plus 

la volatilisation du chloroforme est ralentie. En effet, le chloroforme n’est plus visible après environ 6.5, 9 et 

16 jours pour des lames d’eau de respectivement 35, 50 et 100 mL ajoutées dans les flacons de récupération. 

Enfin, lorsque 500 mL d’eau ultra pure se trouve au-dessus du chloroforme, son évaporation semble 

négligeable au vu de sa dynamique semblable à celle d’une lame d’eau de 50 mL laissée seule dans le flacon 

(Figure VII). Finalement, un ajout de 10 mL de chloroforme et d’une lame d’eau ultrapure de 50 mL apparait 

être un bon compromis entre (i) la présence de chloroforme au fond du flacon durant au moins une semaine 

même en l’absence de drainage ; (ii) un facteur de dilution à appliquer à l’échantillon après analyse très souvent 

proche de 1 (< 1.1 si le volume d’eau drainé échantillonné dans le flacon est supérieur à 500 mL).

Suite à ces résultats, une seconde étude est réalisée avec trois répétitions permettant de suivre, durant environ 

11 jours, l’évaporation de 10 mL chloroforme contenu sous une lame d’eau ultra pure de 50 mL. Nous 

constatons ainsi que les dynamiques d’évaporation sont relativement semblables dans les trois flacons, les 

pertes de masse cumulées étant également comparables à celles retrouvées lors de la première étude (Figures 

VII et VIII). De même, la présence de chloroforme au fond des flacons plus de sept jours après le début de la 

manipulation vient une nouvelle fois confirmer que, même en l’absence de drainage et dans le cas de 

températures estivales, la stabilisation des nitrates au fond des flacons de récupération d’eau de drainage est 

assurée durant au minimum une semaine après leur mise en place dans les regards des cases. 
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Image III : Disposition des contenants dans un 
des regards où l’eau de drainage est collectée.

En définitive, une étape de préparation comprenant l’ajout de 10 mL de chloroforme au fond des flacons de 

récupération est entreprise avant la mise en place de ces derniers dans les regards des cases lysimétriques. De 

plus, dans le cas des périodes de faibles drainages ne permettant pas de recouvrir la phase organique en moins 

de 24 h, 50 mL d’eau ultrapure sont ajoutés dans les flacons, engendrant ainsi un facteur de dilution calculé 

puis appliqué aux résultats d’analyse.

Étude de la conservation des teneurs en nitrates dans l’eau de drainage des cases

Au cours des travaux de thèse, deux tests sur la conservation des teneurs en ions nitrates dans l’eau de drainage 

des cases lysimétriques au cours du temps ont été réalisés. 

Le premier a pris place du 26/02 au 12/03/2013 et a permis l’examen, sur cinq dates de prélèvements réparties 

sur deux semaines (J0 ; J+1 ; J+3 ; J+7 et J+14), des modalités (i) « dopage » avec des concentrations définies 

à hauteur de 250 et 1000 mg.L-1 en sels de KBr et KNO3 spécialement conçus pour l’analyse (Acros Organics-

Fischer Scientific) ; (ii) « bromure » et l’influence éventuelle de leur présence sur la conservation des nitrates ;

(iii) « traitement » avec la prise en compte de la Case 1 (TEMOIN) et de la Case 6 (BOUE), cette dernière 

présentant les plus fortes teneurs en nitrates retrouvées dans l’eau de drainage. Ainsi, à J0, les manipulations 

suivantes sont effectuées suite à l’échantillonnage d’eau fraichement drainée : 

Ø Case 1 (TEMOIN) sans dopage : Blanc  

Ø Case 6 (BOUE) sans dopage : Blanc  

Ø Case 1 (TEMOIN) : NO3
- 1000 mg.L-1

Ø Case 1 (TEMOIN) : Br- 1000 mg.L-1

Ø Case 1 (TEMOIN) : NO3
- + Br- 250 mg.L-1

Ø Case 1 (TEMOIN) : NO3
- + Br- 1000 mg.L-1

Ø Case 6 (BOUE) : NO3
- + Br- 1000 mg.L-1. 

L’objectif principal de ce test étant l’étude de la conservation des teneurs en NO3
- dans l’eau de drainage des 

cases, il est primordial de conserver des conditions expérimentales proches de celles constatées lors de la 

collecte de l’eau au travers du sous-échantillonnage effectué par les compteurs de débit. Par conséquent, les 

contenants en plastique (≈ 4 L) utilisés pour ces tests sont disposés dans un des regards où l’eau de drainage 

des cases est échantillonnée (Image III), avec une proportion entre les volumes de solution et d'air qui 

correspond en moyenne à celle présente dans les bidons collecteurs des lysimètres. Ils sont de plus laissés 

légèrement ouverts (Image IV) de façon à obtenir un rapport de taille d’ouverture à l’air similaire à ces derniers. 

Enfin, une agitation et deux prélèvements par flacon sont opérés directement dans les regards à chaque date 

d’échantillonnage, correspondant ainsi au total à 70 échantillons d’eau dont les teneurs en ions Br- et NO3
- sont 

dosées par la SADEF selon la méthode décrite dans le Chapitre 4. 

Image IV : Ouverture des 
contenants définie pour le 

premier test de conservation.
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Tableau III : Évolutions des teneurs en Br- constatées dans chaque contenant 
au cours du premier test de conservation mis en place du 26/02 au 12/03/2013.

Case 1
TEMOIN

Case 6 
BOUE

Les lettres A et B désignent les deux répétitions mises en place au moment du prélèvement de l’eau de chaque flacon à chaque date d’échantillonnage.
La couleur grise fait référence aux échantillons de la Case 1 (TEMOIN) et la bordeaux à ceux de la Case 6 (BOUE).

Tableau II : Évolutions des teneurs en NO3
- constatées dans chaque contenant au 

cours du premier test de conservation mis en place du 26/02 au 12/03/2013.

Case 1
TEMOIN

Case 6 
BOUE

Le premier test de conservation mis en place du 26/02 au 12/03/2013 ne permet pas de mettre en évidence de 

manière non ambiguë la présence d’une dégradation des teneurs en nitrates dans les contenants en plastique 

disposés dans un des regards de récupération de l’eau de drainage des cases lysimétriques (Figure IX). En 

effet, de faibles différences sont observées entre teneurs à J0 et J+14 (Tableau II), les seules évolutions 

relativement marquées des teneurs en NO3
- au cours du temps (> 20 mg.L-1 avec +8.4 et -4.2 %) étant corrélés 

avec celles des ions Br- (+6.7 et -4.1 %, cf. Tableau III). 

L’absence de dégradation peut néanmoins être en partie 

expliquée par les températures constatées dans le regard 

durant la manipulation, celles-ci étant comprises entre 3.4 et 

8.2 °C (Figure X), soit des conditions proches de celles d’une 

conservation des échantillons au réfrigérateur et par 

conséquent non favorables au phénomène de dénitrification, 

reconnu pour décroitre fortement lorsque les températures 

deviennent inférieures à 11 °C (Stanford et al., 1975). 
Figure X : Températures extérieures et constatées dans le 
regard des cases durant le premier test de conservation.
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Les lettres A et B désignent les deux répétitions mises en place au moment du prélèvement de l’eau de chaque flacon à chaque date d’échantillonnage.

Figure IX : Évolution des teneurs en nitrates constatée durant le premier test de conservation pour de l’eau de drainage 
de la Case 1 (TEMOIN) et la Case 6 (BOUE) et la prise en compte des modalités « Dopages » et « Bromures ».
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Suite aux résultats et conclusions de la première étude, un second test est réalisé du 05/11 au 26/11/2014, soit 

durant trois semaines et pour huit dates de prélèvements (J0 ; J+1 ; J+2 ; J+3 ; J+5 ; J+7 ; J+14 et J+21). 

Plusieurs modifications sont opérées par rapport à la première étude avec (i) la mise en place du test dans une 

salle où la température est régulée entre 18 et 25 °C tout au long des manipulations nous permettant une étude 

dans des conditions plus favorables à l’action des communautés bactériennes responsables de la dénitrification 

(Braker et al., 2010) ; (ii) les préparations réalisées dans des contenants en verre (≈ 2 L) étant donné que le 

sous-échantillonnage de l’eau de drainage destinée à l’analyse des teneurs en Br- et NO3
- est effectué dans des 

flacons en verre depuis la mise en place des compteurs de débit (03/2013) ; (iii) l’étude de la conservation dans 

l’eau drainée par les Cases TEMOIN (1 et 4) et celles concernées par un apport de PRO (DVB et BOUE: 2, 3, 

5 et 6, nommées « APPORT »), au travers d’un poolage moyen du drainage observé quelques heures avant la 

mise en place de la manipulation ; (iv) la prise en compte de la modalité du rajout de 10 mL de chloroforme. 

Ainsi, à J0, les préparations suivantes sont effectuées pour les Cases « TEMOIN » et « APPORT » (deux 

répétitions) : 

Ø Sans dopage : Blanc 

Ø Sans dopage + chloroforme : Blanc + CHCl3

Ø Dopage NO3
- : 250 mg.L-1

Ø Dopage NO3
- : 250 mg.L-1 + CHCl3

Dans le but de conserver des conditions expérimentales proches de celles observées dans les regards des cases,

chaque flacon est recouvert de papier aluminium et placé dans un carton légèrement entrouvert. Une agitation 

et deux prélèvements par flacon sont effectués pour chaque date d’échantillonnage, correspondant au total à 

256 échantillons d’eau dont les teneurs en ions NO3
- sont dosés par la SADEF selon la méthode décrite dans 

le Chapitre 4. 

Une nouvelle fois, aucune évolution majeure des teneurs en nitrates n’est constatée durant les trois semaines 

au cours desquelles ce test a pris place (05/11 – 26/11/2014). En effet, les différences entre teneurs en nitrates 

retrouvées à J0 et J+21 sont généralement faibles avec des écarts quasi systématiquement inférieurs à 8 % 

(Figure XI et Tableau IV). L’effet de l’ajout du chloroforme sur la conservation des teneurs en nitrates ne peut 

par conséquent pas être caractérisé à travers cette expérience. Plusieurs raisons pourraient toutefois expliquer 

l’absence d’évolution des teneurs en nitrates dans l’eau de drainage des cases lysimétriques. Bien que la 

dénitrification puisse parfois s’opérer à pression atmosphérique en dioxygène, celle-ci prend place presque 

exclusivement en milieu anaérobie, les bactéries dénitrifiantes consommant l’oxygène des nitrates vu qu’elles 

ne peuvent le trouver ailleurs. Par conséquent, l’étape d’agitation, effectuée avant chaque prélèvement et ayant 

pour but d’homogénéiser la solution a nécessairement ré-oxygéné l’eau de drainage présente dans les flacons 

empêchant probablement tout ou partie de la mise en place du processus de dénitrification. De plus, bien que 

les teneurs en nitrates initialement présentes dans les échantillons semblent suffisantes pour permettent une 

étude de la dénitrification (Tableaux II et IV), nous ne disposons d’aucune information sur les teneurs en 

carbone organique dissous dans l’eau de drainage, autre facteur de régulation de la dénitrification.
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Figure XI : Évolutions des teneurs en nitrates constatées durant le second test de conservation pour des échantillons issus du 
poolage de l’eau de drainage des Cases 1 et 4 (TEMOIN) et 2, 3, 5 et 6 (« APPORT ») ainsi que la prise en compte du rajout de 10 

ml de chloroforme au fond de certains flacons. 
Les chiffres 1 et 2 désignent les deux répétitions mises en place au moment des préparations initiales effectuées à J0. 

Les lettres A et B désignent les deux répétitions mises en place au moment du prélèvement de l’eau de chaque flacon à chaque date d’échantillonnage.

Jour
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Cases 1 et 4
« TEMOIN »

Cases 2, 3, 5 et 6
« APPORT »

Tableau IV : Évolution des teneurs en NO3
- constatées dans chaque contenant au 

cours du second test de conservation mis en place du 05/11 au 26/11/2014. 

En définitive, bien que n’ayant pu être mise en évidence au travers des deux tests de conservation réalisés dans 

de l’eau fraichement drainée, un risque de dénitrification est bel et bien présent, ce dernier ayant été souligné 

non seulement dans la littérature mais également au travers des études effectuées par le laboratoire d’analyse 

partenaire. Par conséquent, un nouveau protocole d’échantillonnage de l’eau de drainage des cases destinée à 

l’analyse des teneurs en ions nitrates et bromures a été mis en place dans le cadre des travaux de thèse.
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Description du nouveau protocole d’échantillonnage de l’eau de drainage des cases 

lysimétriques 

Afin de prévenir le risque d’évolution des teneurs en nitrates dans l’eau, un 

nouveau protocole d’échantillonnage de l’eau de drainage des cases 

lysimétriques a été mis en place dans le cadre des travaux de thèse. Il permet 

d’assurer la présence constante de chloroforme au fond des flacons de 

récupération en verre et donc la conservation des teneurs en nitrates dans l’eau 

de drainage des cases dès leur sous-échantillonnage par les compteurs de débit. 

À noter qu’au vu des risques inhérents à l’utilisation du chloroforme, les manipulations 

doivent être effectuées sous hotte aspirante en portant blouse, lunettes de protection et gants 

adaptés (Image V). De même, toute intervention dans les regards où sont stockés les flacons 

de récupération d’eau de drainage et la centrale d’acquisition des données instrumentales 

est réalisée en portant un demi-masque Polimask « Alfa/Sillicone », 

conforme à la norme EN 140 (filetage EN 148-1) et muni de sa cartouche 

AXP3 (Images VI et VII). Cette dernière contient un filtre spécialement 

conçu pour assurer une pénétration inférieure à 0.05 % des composés organiques à bas point 

d’ébullition (< 65 °C). 

Le protocole opéré comprend deux étapes avec (i) la préparation des flacons de récupération avec l’ajout de 

chloroforme au fond de chaque contenant ; (ii) l’échantillonnage de l’eau de drainage des cases. Le 

déroulement de celui-ci est dépendant du rythme de drainage constaté sur les cases au moment du 

remplacement du jeu de six flacons de récupération. 

Dans le cas de périodes où le drainage observé sur les cases est peu intensif voir absent, les quantités d’eau 

sous-échantillonnées sont insuffisantes pour recouvrir le chloroforme en moins de 24 h. Par conséquent, et 

suite aux conclusions des études réalisées ci-dessus, l’ajout de 10 mL de chloroforme dans chaque flacon de 

récupération est couplé à celui d’une lame d’eau ultra pure d’approximativement 50 mL dans le but de ralentir

l’évaporation de la phase organique et de garantir la présence de l’agent de conservation dans les contenants 

durant minimum une semaine même en l’absence de drainage. Cette manipulation se déroule au laboratoire, 

sous hotte aspirante, et consiste en la pesée de 50 mL d’eau ultra pure avec une balance de précision KERN® 

PKS 3600-2 (± 0.05 g) et le rajout de 10 mL de CHCl3 dans chaque flacon de récupération à l’aide d’une 

pipette graduée de 10 mL (± 0.05 mL). 

L’étape d’échantillonnage nécessite quant à elle la mise en place d’une extraction liquide/liquide de la phase 

organique contenue dans chaque flacon et est effectuée dans une ampoule à décanter. Celle-ci étant plus dense 

que l’eau, elle est visible au fond de l’ampoule après quelques secondes de décantation et pourra aisément en 

Image VI : Demi-masque
Polimask « Alfa/Sillicone.

Image V : Mise en place du nouveau 
protocole d’échantillonnage d’eau de 

drainage des cases lysimétriques.

Image VII : Cartouche AXP3 adaptée 
aux composés à bas point d’ébullition.
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être extraite (Image VIII-A). La phase aqueuse résiduelle est ensuite reversée dans le flacon de récupération 

(Image VIII-B), ce dernier étant pesé sur une balance de précision KERN® PKS 3600-2 (± 0.05 g) (Image 

VIII -C) pour permettre l’obtention du facteur de dilution défini par le rapport des pesées avec et sans le volume 

d’eau ultra pure ajouté en amont. Celui-ci est calculé pour chaque date de prélèvement qui implique l’ajout 

d’une lame d’eau ultra pure en amont du remplacement du jeu des six flacons de récupération d’eau de drainage 

et appliqué aux résultats d’analyse fournis par le laboratoire.

Dans le cas de périodes où le drainage observé est suffisant pour recouvrir le 

volume de chloroforme en moins de 24 h, la présence initiale d’une lame d’eau 

ultrapure dans les flacons n’est pas nécessaire, de même que l’étape d’extraction 

du chloroforme, chronophage mais indispensable au calcul du facteur de 

dilution. Ainsi, uniquement 10 mL de CHCl3 sont ajoutés dans chaque flacon à 

l’aide d’une pipette graduée de 10 mL (± 0.05 mL). En outre, lors de périodes 

de drainages intensifs, constatées après d’importants épisodes pluvieux pouvant 

engendrer le débordement des contenants de 2 L en quelques heures, des flacons 

de 5 L sont utilisés pour la récupération de l’eau de drainage (Image IX). Ils 

permettent de ce fait d’adapter le rythme des prélèvements aux épisodes de 

drainages soutenus et, sauf cas exceptionnels, d’éviter les pertes d’informations 

pouvant être liées aux débordements des flacons de récupération. Finalement, 

aucun facteur de dilution n’est appliqué aux résultats obtenus, la phase organique n’étant pas prélevée car sa 

masse volumique apparente est 1.5 fois plus élevée que celle de la phase aqueuse et la quantité de chloroforme 

solubilisé dans l’eau est jugée négligeable par rapport au volume total de l’échantillon. Enfin, l’échantillonnage 

de l’eau de drainage est réalisé au travers du prélèvement de 100 à 150 mL d’eau de chaque flacon en verre 

préalablement homogénéisé et effectué dans un contenant en PEHD directement congelé à -18 °C puis transmis 

au laboratoire d’analyse pour le dosage des teneurs en Br- et NO3
-.

Image IX : Bidon collecteur principal 
(20 L) et flacons de 2 et de 5 L 

destinés au sous-échantillonnage de 
l’eau de drainage. 

Image VIII : Procédure d’extraction liquide/liquide des échantillons d’eau de 
drainage contenant le chloroforme et la lame d’eau ultra pure ajoutée en amont.

A B C



ANNEXES - CHAPITRE 5 : Étude de la décomposition de la matière organique des PRO et de la lixiviation des nitrates en sol nu 

~ cliv ~ 

Conclusion 

Bien que n’ayant pu être souligné via les deux tests de conservation réalisés in situ, le risque de 

dénitrification dans l’eau est bel et bien présent et a été mis en évidence au travers d’une étude effectuée 

par le laboratoire d’analyse partenaire. Toute évolution éventuelle des teneurs en nitrates dans l’eau de drainage 

des cases lysimétriques a par conséquent été inhibée au travers de la mise en place d’un nouveau protocole 

d’échantillonnage. Celui-ci inclut notamment le rajout d’un volume préalablement étudié de 10 mL de 

chloroforme au fond de chaque flacon de récupération, permettant d’assurer la présence de CHCl3 durant au 

minimum une semaine même en l’absence de drainage.

Au vu des résultats des études effectuées ci-dessus, il pourra néanmoins se montrer utile de remettre 

en place un test de conservation des teneurs en NO3
- dans l’eau de drainage. Celui-ci devra de 

préférence être réalisé avec des informations sur les teneurs en carbone organique dissous de l’eau de drainage 

à J0 et intégrer la prise en compte d’une modalité « agitation » étudiant l’effet de l’homogénéisation ou non 

des flacons avant chaque date de prélèvement. 

Il est clairement établi dans la littérature que le processus de dénitrification se produit 

principalement dans le sol (Germon et Couton, 1999), les teneurs en eau constatées dans le profil 

conditionnant l’aération et le niveau d’anoxie (Grundmann et Rolston, 1987). Puisque l'activité dénitrifiante 

du sol croît de façon exponentielle avec la part de porosité occupée par l’eau à partir d’un WFPS > 60 %

(Figure III), il existe un risque très élevé de dénitrification sur les cases lysimétriques et notamment au fond 

du profil de sol, étant donné les teneurs en eau constamment proches de la saturation (Chapitre 3) qui 

engendrent des WFPS supérieurs à 80 %. Les effets de la dénitrification sur les flux expérimentaux de nitrates 

retrouvés en sortie des cases lysimétriques seront discutés dans le Chapitre 5, à travers les comparaisons 

effectuées avec les données modélisées sur la plateforme Sol Virtuel. 
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Annexe 5.C 
Évolution de la biomasse microbienne du sol de Colmar. 

Les études concernant le carbone de la biomasse microbienne totale du sol de Colmar ont été réalisées dans le 

cadre des travaux de Obriot (2016). Ce dernier est mesuré selon la méthode de « fumigation-extraction » 

(Chaussod et al., 1986 ; Vance et al., 1987 ; Wu et al., 1990) sur les parcelles cultivées non fertilisées (T) de 

chaque bloc et pour trois dates de prélèvements comprises entre 2011 et 2013 (18/04/2011, 13/11/2012 et 

02/04/2013). Deux prélèvements de 25 g de sol humide sont nécessaires pour la manipulation de chaque 

échantillon, l’un étant fumigé par des vapeurs de chloroforme pendant 16 h pour entrainer la lyse des cellules 

et la libération de leur contenu cellulaire, tandis que l’autre non. Ils sont ensuite extraits à l’aide de 100 mL 

d’une solution de sulfate de potassium (K2SO4) à 0.05 N par une agitation à 32 tours.min-1 pendant 30 minutes 

et une centrifugation à 7200 tours.min-1 durant 10 minutes. Le surnageant de chaque prélèvement est alors 

collecté et le carbone organique total qui y est contenu est mesuré à l’aide d’un COT-mètre module liquide 

(Shimatzu-TOC-5050A). L’appareil échantillonne une première aliquote d’un volume connu d’extrait qui est 

brulé dans un four à 680 °C sous un flux d’oxygène. Le carbone total converti en dioxyde de carbone (CO2)

est dosé par un détecteur infrarouge. Une seconde aliquote est quant à elle acidifiée permettant la 

transformation du carbone minéral en CO2, le dosage pouvant par conséquent également être effectué par 

détection infrarouge. La quantité de carbone organique obtenue par différence entre carbone total et carbone 

minéral et l’extractible microbien (Ec en mg C.kg-1 MS) peut donc être calculé par différence entre le carbone 

organique extrait dans les échantillons fumigés et non fumigés. Finalement, le carbone contenu dans la 

biomasse microbienne totale (Bc) de l’échantillon est estimé selon l’Équation A5-1 fournie par Wu et al. 

(1990), celle établie par Vance et al. (1987, l’Équation A5-2) étant plutôt associée à la mesure du carbone 

soluble par digestion au dichromate de potassium (K2Cr2O7).  3P = M.MM × �P A5-1

3P = M.�[ × �P A5-2

Pour permettre une comparaison avec les résultats des minéralisations du Corg et du Norg, l’étude des biomasses 

microbiennes totales a également été mise en place lors d’incubations de sol sec issu de la parcelle cultivée 

TEMOIN (T-Bloc 1) et auquel a été incorporé ou non une quantité de PRO (BOUE ou DVB) correspondant à 

2000 mg C.kg-1 MS comme préconisé par la norme XP U44-163 (AFNOR, 2009a). À noter enfin que quatre 

répétitions de la manipulation décrite ci-dessus ont été effectuées dans le cadre de l’estimation de la biomasse 

microbienne totale à une date d’incubation donnée (0, 7, 29 et 178 jours).

Comme précisé ci-dessus, les mesures du carbone total de la biomasse microbienne effectuées durant les 

travaux de thèse ont été réalisées travaux de thèse ont été réalisées sur des prélèvements de sol des parcelles 

cultivées sans fertilisation minérale. De nombreuses études ont souligné des différences de taille et d’activité 

de la biomasse microbienne du sol selon la quantité de MO, la texture et le pH du sol (Wanner et al., 1994 ;
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Figure I : Évolution de la quantité de carbone total de la biomasse microbienne sur les sols nus et les sols cultivés 
suite à des prélèvements effectués entre 2006 et 2013 sur les parcelles BOUE, DVB et TEMOIN. 

Une même lettre désigne l’absence de différence statistiquement significative entre deux résultats. 
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Weigand et al., 1995), mais également selon les conditions climatiques ou encore les pratiques agricoles du 

site (travail du sol, types de cultures, etc…) (Balota et Auler, 2011 ; Gosai et al., 2010). 

Par conséquent, les quantités de carbone total de la biomasse microbienne de sols cultivés pourront 

significativement différer de celles retrouvées sur des sols laissés nus mais néanmoins soumis aux mêmes types 

de pratiques culturales (Melo et al., 2014). Nous avons utilisé les résultats d’une étude effectuée en mai 2006 

par Jean-Noël Rampon (UMR ECOSYS, INRA Grignon) pour établir un coefficient entre quantités de carbone 

total contenues dans la biomasse microbienne des sols nus (SN_R) et cultivés (T_R) pour chacune des parcelles 

étudiées. Des prélèvements de sols ont en effet été réalisés par J.N. Rampon sur les parcelles cultivées non 

fertilisées (T) de chacun des quatre blocs le 17/05/2006 ainsi que sur chaque parcelle en sol nu (une répétition). 

L’analyse du carbone totale de la biomasse microbienne a été effectuée selon la méthode de fumigation-

extraction. Ces résultats vont également être comparés à ceux obtenus par Obriot (2016) (T_O) lors des 

échantillonnages de sol des parcelles cultivées effectués entre 2011 et 2013 et détaillés ci-dessus. 

Nous remarquons finalement que les quantités de biomasse microbienne retrouvées pour les sols nus (SN_R) 

sont presque toujours statistiquement inférieures à celles des sols cultivés (T_R), le coefficient étant compris 

entre 0.585 (BOUE) et 0.758 (DVB, cf. Figure I). Des différences hautement significatives sont en effet très 

souvent établies par les ANOVA (p < 0.01, sauf DVB_R cf. Figure I). De plus, nous constatons que les 

biomasses microbiennes sont constamment proches entre sols nus (SN_R) et entre sols cultivés (T_R et T_O), 

les seules différences statistiquement établies étant celles représentées entre la parcelle DVB, lors des 

prélèvements effectués en 2006 (T_R), et l’ensemble des autres biomasses des sols cultivés (sauf T_O 

TEMOIN) (Figure I). Enfin, l’ordre croissant obtenu après les 12 prélèvements effectués sur chacune des 

parcelles entre 2011 et 2013 (TEMOIN < DVB < BOUE) permet d’envisager un effet positif des apports sur 

l’augmentation de la biomasse microbienne des parcelles amendées.
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Figure II : Teneurs en carbone retrouvées dans la biomasse microbienne lors des incubations effectués avec le Sol 

TEMOIN seul ou auquel a été incorporé les PRO épandus en 2013 (avec application du coefficient établi pour les SN).

Tableau I : Teneurs en carbone retrouvées dans la biomasse microbienne entre 2006 et 
2013 et conversion des données pour les sols nus à l’aide du coefficient Bc SN / Bc T.

Les écarts-types associés à chaque moyenne sont visibles entre parenthèses.

Bc SN =0.654 × Bc T

Tableau II : Quantité de biomasse microbienne retrouvée après des incubations effectuées 
suite à l’incorporation des PRO BOUE et DVB épandus en 2013 à du sol de la parcelle 

TEMOIN (T–Bloc 1) et conversion des résultats avec le coefficient établi pour des sols nus.

Au vu des résultats des différentes études et du caractère qualitatif du coefficient établi, une moyenne des ratios 

4øR5¨4øR  est appliquée aux résultats obtenus par Obriot (2016) sur les sols cultivés, non seulement pour les 

biomasses microbiennes calculées entre 2011 et 2013 (Tableau I) mais également pour les incubations opérées 

après incorporation des PRO épandus en février 2013 à du sol de la parcelle TEMOIN (T-Bloc 1) (Figure II et 

Tableau II). 
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Figure IV : Évolution de la biomasse microbienne des PRO incorporés à du sol de la parcelle TEMOIN observée lors des incubations effectuées suite à l’apport de 2013.
Les données prises en compte tiennent compte des corrections appliquées aux résultats des incubations effectuées avec le sol TEMOIN de la parcelle cultivée (Bloc 1) (Figure II).
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Figure III : Évolution de la biomasse microbienne des « Sols seuls » observée lors des incubations effectuées sur le sol TEMOIN prélevé avant l’apport 2013.
Les données prises en compte tiennent compte des corrections appliquées aux résultats des incubations effectuées avec le sol TEMOIN de la parcelle cultivée (Bloc 1) (Figure II). 
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Annexe 5.D 
Équations du modèle CANTIS permettant la description de la 

décomposition de la matière organique dans le sol. 

Ø Le taux de décomposition de FOM et SOL par ZYB AË�AL = /?�Ë� 3'?ä' + 3' ôô,ô̈ A5-3

avec Ci la teneur en carbone dans FOM ou SOL, Ki le taux de décomposition de FOM ou SOL, Bz la teneur en 

carbone dans ZYB, KMZ un facteur de décomposition relié à la taille de ZYB, fT le facteur de température, fW

le facteur de teneur en eau et fN le facteur de limitation de l’azote.

Ø Le taux de décomposition de HOM par AUB AËâAL = /?âËâ 36?ä6 + 36 ôô, A5-4

avec CH la teneur en carbone dans HOM, KH le taux de décomposition de HOM, BA la teneur en carbone dans 

AUB et KMA un facteur de décomposition relié à la taille de AUB. 

Ø Le taux d’assimilation du carbone par AUB ou ZYB

x�« = /7� AË�AL A5-5

avec Aj
c le taux d’assimilation du carbone, Yi le rendement d’assimilation du C de la nécromasse par AUB ou 

ZYB, j la matière organique vivante (biomasse microbienne) et i la matière organique non-vivante. 

Ø Le taux de décomposition de AUB ou ZYB A3�AL = /?�3�ô̈ A5-6

avec Bi la quantité de C dans AUB ou ZYB, i la biomasse microbienne (AUB ou ZYB), Ki Le taux de 

décomposition de AUB ou ZYB. 

Ø Le taux d’humification de la matière organique non-vivante par AUB ou ZYB 

B�« = /<� A3�AL A5-7

avec Hi
C le taux d’humification du C de la matière organique non-vivante par AUB ou ZYB, i la biomasse 

microbienne (AUB ou ZYB) et hi le coefficient d’humification de la nécromasse par AUB où ZYB.

Ø Le taux de recyclage du C dans AUB ou ZYB 

��« = /kU / <�n7� A3�AL A5-8
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avec Ri
C le taux de recyclage du C dans AUB ou ZYB, i la biomasse microbienne (AUB ou ZYB) et Yi le 

rendement d’assimilation du C de la nécromasse par AUB ou ZYB.

Ø Le taux d’assimilation de l’azote par AUB ou ZYBx�̈ = /��x�«ô̈ A5-9

avec Ai
N le taux d’assimilation de l’azote, i la biomasse microbienne AUB ou ZYB et Ri le rapport N/C dans 

AUB ou ZYB. 

Ø Le taux d’assimilation directe de l’azote par AUB ou ZYBÌ� = h�x�̈ A5-10

avec Di le taux d’assimilation direct de l’azote par AUB ou ZYB et ai le coefficient de partition entre 

l’assimilation directe de l’azote et sa réorganisation.

Ø Le taux de réorganisation de l’azote par AUB ou ZYB%� = kU / h�nx�̈ A5-11

avec Ii le taux de réorganisation d’azote par AUB ou ZYB.

Ø Le taux de réorganisation du N-NH4
+

%�6 = %� ÷68÷¨ + kU / 8n÷6 A5-12

avec Ii
A le taux de réorganisation du N de NH4

+, NA la quantité de N-NH4
+, NN la quantité de N-NO3

- et b le 

coefficient de partition entre NH4
+ et NO3

-.

Ø Le taux de réorganisation du N-NO3
-

%�̈ = %� / %�6 A5-13

avec Ii
N le taux de réorganisation du N-NO3

-.

Ø Le taux de nitrification 

avec VN le taux de nitrification, Vmax le taux de nitrification maximal et KN la constate d’affinité entre NH4
+ et 

les bactéries nitrifiantes. 

À noter que l’ensemble des unités associées aux paramètres décrits ci-dessus sont visibles dans le Tableau 7.3. 

J̈ = J_OèR÷6?¨ + ÷6 ôô, A5-14
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Tableau I : Minéralisation du carbone organique et évolution des teneurs en C–CO2 (mg.kg-1 MS) mesurées à chaque date d’incubation des « Sols Seuls » et des PRO incorporés au Sol TEMOIN.

Les écarts-types associés à chaque moyenne ou cumul de minéralisation pour un jour donné sont visibles entre parenthèses.

Annexe 5.E 
Compléments aux incubations effectuées au laboratoire pour l’étude de la minéralisation de la MO. 
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Figure I : Étude du potentiel de minéralisation du carbone et de l’azote organiques suite aux incubations effectuées à partir de 
l’incorporation de 2 g de C des PRO épandus en février 2013 et août 2014 par kg de sol sec à du sol de la parcelle TEMOIN. 

Jour d’incubation

Jour d’incubation

Tableau II : Minéralisation de l’azote organique et évolution des teneurs en Nmin (mg.kg-1 MS) mesurées à chaque date d’incubation des « Sols Seuls » et des PRO incorporés au Sol TEMOIN.
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Annexe 5.F 
Distribution du C et du N des PRO dans les différentes fractions biochimiques van Soest et ratios 

C/N et N/C associés. 
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Tableau I : Coefficients d’efficience obtenus pour les comparaisons de la simulation des 
dynamiques instrumentales réalisées à l’aide d’HYDRUS-1D et de la plateforme Sol Virtuel.

Tableau II : Coefficients d’efficience obtenus pour les comparaisons de la simulation du transport des 
ions bromures réalisées à l’aide d’HYDRUS-1D et de la plateforme Sol Virtuel.

Annexe 5.G 
Comparaisons des résultats des simulations réalisées à l’aide 

d’HYDRUS-1D et de la plateforme Sol Virtuel sur les parcelles. 

Suite aux optimisations effectuées par méthode inverse à l’aide d’HYDRUS-1D à partir des dynamiques 

instrumentales expérimentales de potentiel matriciel et de teneur en eau corrigée, les jeux de paramètres (qr,

qs, a, n et Ks) spécifiques à chaque matériau de chacune des trois parcelles en sol nu sont réutilisés pour la 

simulation de l’hydrodynamique sur la plateforme Sol Virtuel.

Nous remarquons que les modélisations des dynamiques instrumentales à l’aide d’HYDRUS-1D et de la 

plateforme Sol Virtuel sont identiques (Figure I). Les coefficients d’efficience sont en effet constamment 

supérieurs à 0.99 pour l’ensemble des profondeurs instrumentées (Tableau I) et de plus en plus proches de 1 

au fur et à mesure que l’on s’éloigne de la surface. Les très faibles différences, constatées principalement sur 

les données de potentiel matriciel des sondes implantées à 10 et 20 cm de profondeur peuvent en partie être 

justifiées par le fait que, contrairement à HYDRUS-1D, la plateforme ne permet pas de renseigner une valeur 

journalière de pression minimum permise à la surface du sol avant que l’évaporation renseignée ne soit 

recalculée par le modèle (ha). Une valeur unique de pression ha égale à -25 000 cm est fixée pour l’ensemble 

de modélisations effectuées sur les parcelles avec la plateforme Sol Virtuel. 

Les simulations de la dynamique des ions bromures sur les parcelles en sol nu ont été réalisées sur la plateforme 

Sol Virtuel avec les paramètres établis à l’aide d’HYDRUS-1D pour chaque parcelle suivant le scénario 

d’optimisation S7’ avec notamment des dispersivités calées manuellement pour chaque horizon. Nous 

constatons que les résultats des simulations sont semblables à ceux obtenus via HYDRUS-1D (Figure II), avec 

des coefficients d’efficience une nouvelle fois supérieurs à 0.99 (Tableau II). Ces résultats sont logiques, les 

deux modèles étant basés sur l’équation de convection dispersion (CDE) pour la simulation de la dynamique 

des solutés sur les parcelles. Les faibles disparités entre les résultats peuvent être notamment être dues aux 

légères différences concernant le calcul par le modèle de l’évaporation à la surface du sol et engendrées par 

des valeurs de ha qui ne peuvent être renseignées de façon journalière sur la plateforme. 
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Figure I : Comparaison des résultats des modélisations par HYDRUS-1D et par la plateforme Sol Virtuel des dynamiques instrumentales observées aux profondeurs instrumentées sur les parcelles.
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Figure II : Comparaison des résultats des modélisations par HYDRUS-1D et par la plateforme Sol Virtuel du transport des ions bromures apportés le 20/02/2013 sur chacune des trois parcelles.
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Tableau I : Coefficient d’efficience entre modélisations par HYDRUS-1D et la plateforme 
Sol Virtuel des données instrumentales acquises les cases lysimétriques TEMOIN (1 et 4).

Tableau II : Coefficient d’efficience entre modélisations par HYDRUS-1D et la plateforme 
Sol Virtuel des données de drainages journaliers constatés sur les six cases lysimétriques.

Tableau III : Coefficient d’efficience entre modélisations par HYDRUS-1D et la 
plateforme Sol Virtuel du transport des ions bromures sur les six cases lysimétriques.

Annexe 5.H 
Comparaisons des résultats des simulations réalisées à l’aide 
d’HYDRUS-1D et de la plateforme Sol Virtuel sur les cases. 

Pour rappel, seules les Cases TEMOIN (1 et 4) sont instrumentées avec du matériel de suivi hydrique, la Case 1 

étant équipée de tensiomètres et de sondes TDR et la Case 4 uniquement avec ces dernières. 

Comme pour les parcelles, nous remarquons que les dynamiques instrumentales sont très fidèlement 

reproduites entre HYDRUS-1D et la plateforme Sol Virtuel (Figure I), avec des coefficients d’efficience 

constamment supérieurs à 0.983 (Tableau I). Les valeurs de ha ont été fixées à -10 000 cm pour les Cases 1, 2 

et 3 et -15 000 cm pour les Cases 4, 5 et 6. 

Les drainages constatés sur les cases lysimétriques sont également simulés de manière quasiment identique à 

l’aide d’HYDRUS-1D et Sol Virtuel, avec des dynamiques finalement très proches et des coefficients 

d’efficience supérieurs à 0.995 (Figure II et Tableau II).

Le transport des ions bromures sur les cases lysimétriques, convenablement décrit avec l’utilisation du modèle 

MIM à l’aide d’HYDRUS-1D, est également bien simulé sur celui de la plateforme (Figure III) avec 

l’obtention de résultats finalement très proches de ceux observés à l’aide d’HYDRUS-1D (E > 0.986, 

Tableau III). Seul le paramètre b est calé pour chacune des parcelles (Tableau III), ce dernier permettant de 

retrouver une teneur en eau immobile moyenne qui varie finalement faiblement autour de celle calée 

manuellement à l’aide d’HYDRUS-1D. 
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Figure I : Comparaison des résultats des modélisations par HYDRUS-1D et par la plateforme Sol Virtuel des dynamiques instrumentales observées aux profondeurs instrumentées sur les Cases 1 et 4.
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Figure II : Comparaison des résultats des modélisations par HYDRUS-1D et par la plateforme Sol Virtuel des drainages cumulés observés sur les Cases 1 et 4.
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Figure III : Comparaison des résultats des modélisations par HYDRUS-1D et par la plateforme Sol Virtuel des concentrations et flux d’ions bromures retrouvés sur les cases lysimétriques.
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Tableau 0.1 : Coefficient d’efficience entre données de températures mesurées expérimentalement aux 
profondeurs instrumentées de la Case 1 (TEMOIN) et celles simulées par la plateforme Sol Virtuel.

Tableau I : Coefficient d’efficience entre données de températures mesurées expérimentalement sur 
les parcelles aux profondeurs instrumentées et celles simulées par la plateforme Sol Virtuel.

Annexe 5.I 
Comparaisons des données de températures mesurées par les 

capteurs et simulées par la plateforme Sol Virtuel. 

Les données de températures mesurées par les sondes implantées à 10, 37, 50 et 100 cm sur chacune des trois 

parcelles peuvent être comparées à celles simulées par le module de transfert de chaleur de la plateforme Sol 

Virtuel aux mêmes profondeurs. Nous remarquons que les données mesurées par les capteurs implantés à 10, 

37 et 50 cm sont très bien simulées par le modèle, avec des dynamiques constatées en fonction du temps très 

bien reproduites et des extrema semblables à ceux enregistrés par les sondes (Figure I). Les coefficients 

d’efficience sont en effet constamment supérieurs à 0.91 (Tableau I) et valident par conséquent la possibilité 

de simuler l’effet de la température sur les processus biologiques de transformation de la MO. À noter enfin 

que les données de températures acquises à 100 cm sont globalement légèrement surestimées par le modèle 

bien que les minima atteints durant la saison hivernale soient plutôt bien simulés (0.71 < E < 0.76). En l’absence 

de données de températures à 165 cm, une condition de gradient nul a été imposée à la limite inférieure du 

profil de sol engendrant probablement une légère diminution de la qualité des simulations en profondeur, bien 

que celle-ci ait moins d’impact qu’en surface, étant donné la réduction croissante de l’activité microbienne 

avec la profondeur. 

Sur la Case 1 (TEMOIN), la seule des six instrumentée avec des capteurs de température, nous remarquons 

que, comme sur les parcelles, les coefficients d’efficience entre données simulées et expérimentalement 

acquises dans les 50 premiers cm de sol sont supérieurs à 0.91, indiquant ainsi une bonne description du 

fonctionnement thermique du sol dans les deux premiers horizons (Tableau I). De plus, une surestimation des 

températures expérimentales est également constatée pour les profondeurs instrumentées sous 50 cm, avec des 

coefficients d’efficience de respectivement 0.848 et 0.685 calculés à 60 et 80 cm (Figure I).
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Figure I :Comparaison des données de températures mesurées par les sondes et simulées par la 
plateforme Sol Virtuel à 10, 37, 50 et 100 cm sur chacune des trois parcelles en sol nu.
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Figure II : Comparaison des données de température mesurées par les capteurs implantés à 
20, 40, 60 et 80 cm sur la Case 1 (TEMOIN) et celles simulées par la plateforme Sol Virtuel.
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L’abscisse des histogrammes fait référence aux campagnes de prélèvements mises en place avec « C » pour les campagnes de suivi, « R » pour les reliquats et « SV » pour les données simulées sur Sol Virtuel.
En l’absence d’écarts-types pour les prélèvements mis en place dans le cadre des reliquats azotés, seules les teneurs en nitrates par tranche de 30 cm sur 0–120 cm sont présentées. 
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Annexe 5.J 
Comparaison des bilans de masse expérimentaux calculés sur la parcelle TEMOIN par tranche de 30 

ou 40 cm, ou sur l’ensemble du profil considéré (0–120 ou 0–160 cm), avec ceux obtenus par 
modélisation sur la plateforme Sol Virtuel pour les scénarios d’optimisation S1N et S2N. 

kg
N

-N
O

3- .h
a-1

Mesuré/Simulé

Mesuré/Simulé Mesuré/Simulé

Mesuré/Simulé

Mesuré/Simulé

Mesuré/Simulé



ANNEXES - CHAPITRE 5 : Étude de la décomposition de la matière organique des PRO et de la lixiviation des nitrates en sol nu 

~ clxxxii ~ 

Tableau I : Cas d’un apport effectué à hauteur de la dose réglementaire.

A

B

C

Annexe 5.K 
Répartition des teneurs en carbone dans les pools de la FOM des PRO BOUE et DVB définie sur 
chaque cm de l’horizon de surface sur la plateforme Sol Virtuel pour les épandages effectués en 

2013 et 2014. 

Tableau II : Cas d’un apport effectué avec les doses estimées après analyse des PRO au 
laboratoire selon les prélèvements mis en place le jour de l’épandage.
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Annexe 5.L 
Comparaison des bilans de masse expérimentaux calculés sur les parcelles BOUE et DVB par 

tranche de 30 ou 40 cm ou sur l’ensemble du profil considéré avec ceux obtenus par modélisation 
sur Sol Virtuel selon S1N et S2N. 
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Annexe 5.M 
Comparaison des stocks expérimentaux de nitrates calculés sur les parcelles par tranche de 30 ou 40 
cm, ou sur l’ensemble du profil considéré, avec ceux obtenus par modélisation sur Sol Virtuel selon 

le scénario d’optimisation. 
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Annexe 5.N 
Comparaison des stocks de nitrates expérimentaux retrouvés par tranche de 30 ou 40 cm et sur les 

profils 0–120 et 0-160 cm avec ceux obtenus selon le quatrième scénario d’optimisation (S4N) opéré 
pour l’étude de la dynamique des nitrates sur les parcelles amendées suite à deux apports de PRO. 
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Abscisse histogrammes : « C » pour les campagnes de suivi, « R » pour les reliquats, « CXN » pour les celles mises en place spécifiquement pour 
le suivi de la dynamique azotée suite à l’épandage 2014 et « SV » pour les données simulées sur Sol Virtuel.
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Figure I : Production de nitrates cumulée induite par la minéralisation 
de la matière organique fraîche sur les parcelles en sol nu.
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Figure II : Production de nitrates cumulées induite par la minéralisation de la matière organique 
(fraîche et humifiée) à partir du second apport effectué sur les parcelles en sol nu (01/08//2014).
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Annexe 5.O 
Résultats complémentaires aux modélisations de la production cumulée des nitrates sur les parcelles 

en sol nu. 
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Figure II : Flux cumulés d’ions nitrates retrouvés dans l’eau de drainage des cases lysimétriques en fonction de la date.
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Annexe 5.P 
Résultats complémentaires aux études des concentrations et des flux d’ions nitrates retrouvés dans 

l’eau de drainage des cases en fonction de la date. 

Figure I : Concentrations en nitrates retrouvées dans l’eau de drainage des cases lysimétriques en fonction de la date.
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Annexe 5.Q 
Flux cumulés d’ions nitrates calculés expérimentalement sur les cases du 20/02/2013 au 28/02/2015. 



Arnaud ISCH 
Caractérisation de la dynamique hydrique et du 

transport de solutés en sol nu soumis à des apports 
répétés de Produits Résiduaires Organiques.

Application au risque de lixiviation des nitrates. 

Résumé 

Un dispositif en sol nu comprenant trois parcelles (90 m²) et six cases lysimétriques (4 m²) instrumentées a

permis d’étudier l’influence d’apports répétés d’une boue de station d’épuration (BOUE) et de la même boue 

compostée avec des déchets verts (DVB) sur (i) les modifications des propriétés physico-chimiques et 

hydriques du sol ; (ii) le transport des ions bromures ; (iii) la dynamique de minéralisation du carbone et de 

l’azote organiques dans le sol. Finalement, le calage des paramètres hydrodynamiques et de décomposition de 

la matière organique dans le sol, propres à chaque horizon des profils de sols instrumentés, a permis une 

description satisfaisante de la dynamique hydrique et du transport des ions bromures et nitrates observés 

expérimentalement. Ces résultats aideront à l’adaptation de scénarios agronomiques sur le long terme pour 

répondre plus efficacement aux problématiques liées aux nouvelles exigences de recyclage des déchets et de 

protection de l’environnement.

Mots clés : boue de STEP, compost, lixiviation, matière organique, nitrates, produits résiduaires 

organiques, propriétés hydriques, transport de solutés.

Résumé en anglais 

An instrumented experimental bare soil site including three plots (90 m²) and six lysimeters (4 m²) has enabled 

to study the influence of repeated sewage sludge (SS) applications, as well as the same sewage sludge 

composted with green waste (SGW), on (i) the soil physicochemical and hydric properties ; (ii) the transport 

of bromide ions ; (iii) the organic carbon and nitrogen mineralization dynamics in soil. Finally, fitting the 

governing hydraulic parameters and the organic matter decomposition parameters in each soil horizon allowed 

a satisfying description of the experimentally observed water and bromide and nitrate ions transport in soil.

These results will help conceive long-term agronomical scenarios aimed at providing more efficient answers 

to the new requirements of environmental protection and waste recycling policies. 

Keywords : compost, hydric properties, nitrate leaching, organic matter, organic amendments, sewage 

sludge, solute transport.


