Record Number:

Author, Monographic:  Villeneuve, J. P.//[Banton, O.//Lafrance, P.//Blanchette, C.//Deschénes, S.

Author Role:

Title, Monographic: Développement d'un nouvel outil simple et adaptable pour I'évaluation de
la vulnérabilité des eaux souterraines a la contamination par les pesticides

Translated Title:

Reprint Status:

Edition:

Author, Subsidiary:

Author Role:

Place of Publication: Québec

Publisher Name: INRS-Eau

Date of Publication: 1987

Original Publication Date: 20 mai 1987

Volume Identification:

Extent of Work: 277

Packaging Method: pages incluant 2 annexes

Series Editor:

Series Editor Role:

Series Title: INRS-Eau, Rapport de recherche

Series Volume ID: 232

Location/URL.:

ISBN: 2-89146-229-7

Notes: Rapport annuel 1986-1987

Abstract: Rapport rédigé pour Environnement Canada, Conservation et Protection, région
du Québec, Division de la protection de I'environnement
40.00%

Call Number: R000232

Keywords: rapport/ ok/ dI



DEVELOPPEMENT D’UN NOUVEL OUTIL SIMPLE
ET ADAPTABLE POUR L’EVALUATION DE LA
VULNERABILITE DES EAUX SOUTERRAINES A
LA CONTAMINATION PAR LES PESTICIDES

par
Jean-Pierre VILLENEUVE
Olivier BANTON
Pierre LAFRANCE

Claude BLANCHETTE
Sylvain DESCHENES

Rapport scientifique INRS-Eau n°232

Le 20 mai 1987

de:

Université du Québec

Institut National de la
Recherche Scientifique
INRS-Eau, 2700 rue Einstein
C.P. 7500, Sainte-Foy (Québec)
G1V 4C7 Canada

pour:
Division du controle des contaminants
Division de la protection de 'environnement
Conservation et Protection, région du Québec
Environnement Canada

1179, De Bleury, Montreal (Québec)

H3B 3H9 Canada



TABLE DES MATIERES
CHAPITRE 1 INTRODUCTION CONTEXTE GENERAL versesentasasastsssssaensannasanase 1
CHAPITRE 2 LE PROJET.......cnecnnrennsesesenessssensesensins vetsressasbet s asassasssasasaaes 7
CHAPITRE 3 REVUE DES METHODES DE DETERMINATION ET DE
REPRESENTATION........ccoiiinnininnasincissmssssssassnenssssassssssssasessasssssssssssnssssasasases 11
3.1 INTRODUCTION......corrireinrciriasissssssmsessssssssesssssssscssassssssassssssssasases cressasesasts s aseaenees 13
3.2 CONSIDERATIONS GENERALES...........iiicnnccsisesianmsssssssssessssssssssssssssesssssssssssessans 15
3.2.1 PrODIEMALIQUE ....ecveircncnnisinreistriisicssisessannimsassssesssssasssssssasasasasesasssssasasasasssssnsnsssassasnens 15
3.2.2 TEIMUNOIOQIC. ...coueucurucurrrirciiricssnsnansenssisitsssssesssisesssstsssesssassssssssasasassssessassssssassrsassssasasens 21
3.2.3 Sources et types de CONtAMINALION .......covuirrmrueerrasusiessisiunecssstsensenessssesasssssssessssssscsssssarss 25
3.2.4 Facteurs liés & 1a vuInérabilité.............covcicnsinincninnnncitieneeccssnaesesssmsannsssssssenns 29
3.3 METHODES D’APPROCHE DE LA VULNERABILITE............cveeeerrrreerrererrerennnees 37
3.3.1 OBJECLIfS....ceruricierrmsesisennsscsssnrcsiassstssssesssssasissstasisessassstssnsassssssnasasssessssassassssssssassssssassases 37
3.3.2 Méthodes d’éValuation.......cocoeecermununerisisireesccssnssisnssscsescsssssessscnerisenssssesssssassssssessssssassens 44
3.3.2.1 EXPETLISE ceuveeecnircrirnnrnsisnstrecsesisissussnsssnscsssesssssiasassssssstsssesssssanssasssssssensssssssannes 44
3.3.2.2 Les matrices et arbres d’aide a 1a décision.........cc.cceuvveeececreennrenecrrneeeneneennenns 47
3.3.2.3 Les méthodes & iNdeXation......ccocececvciriremsuinninissnescccsesecccesessssssasesesssennanans 48
3.3.2.4 Les modeles de SIMUlAtion......ccccceiriniccrenivnncacacnsenisenestsissessnsrssessessssssessenees 52
3.3.3 Résultats €t rePréSentations.......cesiereesisisessisisnssacssssesssisisssessscscsessssncssssassssesassssassess 33
3.3.4 UHILISALIONS ...curuincrinnastncsasnsensasusisesssnisessacssessssnsssssisssssnsasisssssssssssnsssssssssssssssessmssassssesessanssese 58
3.4 SYNTHESE - CONCLUSION .....coiiimuiinisnicninsssisinsssissssssssissssassscssssmsssesssssssssssessssassssssssssasesss 66
CHAPITRE 4 PROCESSUS DE RETENTION ET DE TRANSFORMATION DES
CONTAMINANTS DANS LES SOLS..........ooiiirinecissnsnaesesessssesesssosnes 57
4.1 INTRODUCTION . ....c.ciiritriisntsssnnnmesisisnisassaststnssssssssstossssssssssssssasesssssasasssssssssssssessssssascasasses 59
4.2 FACTEURS BIO-PHYSICO-CHIMIQUES CONTROLANT LE DESTIN DES
CONTAMINANTS DANS LES SOLS ......iicnsiiincanissiensicsssssssesessassssssssssesssnses 60
4.2.1 Transport et atténuation des contaminants dans l€s SOIS.........c.cueeerureerecnrrrescsrrnnns 60

4.2.2 Aspects fondamentaux des processus de rétention et de transformation
des contaminants dans 18 SOIS.......ccceurerrrmecrirnmnisirisnisisesisntsnnesssasesrsesssssssasssessassesssss 60



ii

4.2.2.1 Rétention et mobilité du contaminant reenerssenssossanesssns 61

4.2.2.2 Transformation et persistance du contaminant 64
4.2.3 Importance des processus de rétention et de transformation des contaminants

dans I’évaluation de la vulnérabilité des eaux SOUtETTAINES ......ccceerrrmcrserrnenrenes 69

4.2.3.1 Principales relations avec les conditions hydrogéologiques et

avec les caractéristiques des sites contaminés .. 70

4.2.3.2 Relations avec les facteurs de risques €t d’impact........cccceeeerccecereenerererenenes 72

4.2.3.3 Utilisation des facteurs d’atténuation dans les méthodes classiques

d’évaluation de 1a vulnérabilité ..........ccocuevrnenencececencnnee. . veerasnenene 13
4.2.3.3.1 Cartographie de la vulnérabilité...........cecoceeeererreeeenanne . 73
4.2.3.3.2 Indexation de la vulnérabilité...........cccoeoeeereeenrnenrrrrrnnsecerennnnnennenensenn 77

4.3 DESCRIPTION DES PRINCIPAUX PARAMETRES LIES AUX FACTEURS
BIO-PHYSICO-CHIMIQUES ET DE LEURS RELATIONS AVEC

LES CONDITIONS DU MILIEU. .....c.coceisismsinissnsessssnsisenssensesessssssssasesssssssssssssssssssssssssassaese 81
4.3.1 Réactivité chimique du contaminant (adsorptlon et hydrolyse) .....cceeeeevereeenerrenicenns 81
4.3.1.1 Coefficient de distribution sol/eau (Kd)........coceerererrrmrrmererseresenssrnceseressnensene 81
4.3.1.1.1 Les conditions environnementales ..........coceecrueeeeeeeeenrerseseseseensneseseessenes 82

4.3.1.1.2 Les caractéristiques QU SOL.....ccovieveeeeceenrercrererenernrnrrssesessssssesesessssssesssens 85

4.3.1.1.3 La nature du CONtATMINANL.......cccuceruereeresressonsasererereseresssesessssssssssassesessssses 89

4.3.1.2 Constante d’hydrolyse abiotique (Kh) .........cccvvreerreecmrereresenruseeseesssenenessnennens 91

4.3.2 Persistance du contaminant (biodégradation, volatilisation et photolyse)............... 93
4.3.2.1 Constante de biodégradation (K) .........ccceeeeuseecserensesensensssressesssssssssnesensasseseesens 93
4.3.2.1.1 Facteurs liés a la disponibilité et 2 la concentratlon du contaminant 94

4.3.2.1.2 Facteurs enviroNnEMENtaAUX......cecceeuresereesesasasnsssassasasessssssasasesessassassssssssess 95

4.3.2.2 Constante de Henry (Kh) et constante de volatilisation (kv) ...........ceeveueee 97

4.3.2.3 Constante de PhotOlySe (KP).....cocrererrererensmsurresessssesensussessssssesssesssssnesesessssassens 98

4.4 SELECTION DES PARAMETRES BIO-PHYSICO-CHIMIQUES IMPORTANTS DANS
L’EVALUATION DE LA VULNERABILITE DES EAUX SOUTERRAINES.......... 99
4.4.1 Importance des paramétres seasesaerer eSSt s bbbttt se s e e s snenass 99
4.4.2 Niveau d’utilisation des PATAIMELTES......ccouviuririeiemsesircssanmecsensesasasesensasssassssessassassessssens 100
4.4.2.1 Disponibilité des valeurs des parametres........ocouuuirreeemrccercnsessesesssnsenseseenes 105

4.4.2.2 Niveau de précision dans la prédiction du potentiel de contamination.. 105
4.5 CONCLUSION.......orcetecntsrsesecnssnisssssssssessssissassssasssesssssssssassssssarssssssssssssasssassssssesassessesasssssssssasss 106

CHAPITRE 5 APPROCHE QUALITATIVE DES METHODES D’EVALUATION DE LA
VULNERABILITE.........uriisntinnnneescienissesssessssssssassassssssassasasassasssans 107

5.1 CHOIX D'UNE METHODE D’EVALUATION.......sstnencciescsissessssseasasssecnns 109



5.2 REVUE DES MODELES MATHEMATIQUES DE SIMULATION........ 111

5.3 COMPARAISON DE DEUX METHODES D’)EVALUATION
DE LA VULNERABILITE creeneseeneesssnsasanesssrenaasssnsas 117
5.3.1 Introduction 117
5.3.2 La méthode DRASTIC . 117
5.3.3 Le modele PRZM: veessrerseneaereneanes 118
5.3.4 Méthodologie.........cocvumerrnimsnsnsnniceissncucasnsnssssssssssssscssssssesssesens ceesenestesssesnsnannass 118
5.3.5 Résultats et discussion reeeereseenessraneneanenes 123
5.3.6 Conclusion................. .- . cereenenens 145

CHAPITRE 6 CHOIX DE LA MODELISATION ET DEVELOPPEMENT DU MODELE 147

6.1 INTRODUCGCTION.......coerriemiinennaensisnsscnsesensessssssssssssssssssssnssssssassssssssssssssasessssssssssssssssassssassssases 149
6.2 ETUDE DE LA SENSIBILITE ..................... detetssssanaetst st s e s e s s s s s banesasaes 150
6.2.1 Impact de la variabilité des parametres d’entrée sur les résultats
d’un modéle déterministe: Le cas de ’adsorption et de la dégradation............... 151
6.2.1.1 La variabilité€ intrinSEqQUE .........cccoerrureriinreersennesusesesesssnrsesessnsassssssssssassessssasssans 151
6.2.1.2 La variabilit€ extrinSEqUE.........cccceeercrcrcrrrerneennarsrresrnsssuesssesesssssessnssssasssesssesesens 152
6.2.2 Stratégie de simulation pour I’analyse de sensibilité.............coeoruvererererreecnrerernrrrernnens 152
6.2.3 RESUILALS €1 QiSCUSSION......ucerrsiriirinencesisisissesisssensesenssasesesnsastssssasasesasssssessosssassasasssns 153
6.2.4 Intérét d’'une approche de type Monte-Carlo.........ccccveveverrerrennnersserssssesssessassesssees 157
6.3 LIMPORTANCE DE LA DISPERSION. ......miinsnesisesssssssasssensastessessasssasssssssssesns 158
6.3.1 Les modé€lisations StOChASLIQUES .........ceceverrrmeueacesreesaseesesssesesencunsesesesencasssassssssesesesesssns 159
6.3.2 Comparaison entre le modele stochastique de convection-dispersion
et le modele stochastique de CONVECLION.......cccveeereeirssensncrenesensscseesssessssnnnesnanenans 162
6.3.3 DiScusSiOn des TESUIALS........covreeirimimsesnnicinisinisisisiisiissssscsssssssssescesssasesesessssssessonsasassssns 165
6.3.4 Intérét d’'un modele de CONVECLION.......ccvuveirrrniinnnisiscnsnnnisisnssaneeeesasassssssssnsssssassenas 166
6.4 LE MODELE VULPEST feteeeeaseet s as st st R eSS E S st SRS E SRS S e n et e e e e e e Rt s seatene 166
6.4.1 L’€quation du tTANSPOTL. ......cocrmeircrecnisessssmsmsssssssssssssusssssssssssssstssnsssssssasasssssssssssssassssasss 167
6.4.2 L’approche Monte Carlo. ......ccnniniiiimsninisnseissssssssssssissssssesssssssesss 169
6.4.3 La solution analytiQUe.........eeerececncverensnrucnceececscscsesnsssssssasessssesasasssssssasssssssssssssssesssssases 170
6.4.4 Les résultats du MOACIE . ...ttt ceraeseseseensssasassssseseseens 171
6.5 LE LOCICIEL VULPEST .......ccoveemrrirnene. sesesessasats st s s e sasass e ssastesasasanen 171
6.5.1 e LOZICIEL.....cueeeeeeeerererccceseececseseinsnacssesnsssssssssassnansnssssssssessassesessssnsassenssnsesssssnsssssnesanns 172
6.5.2 Le module définition des dONNEES .........ccccieiiiincnniccnncnisiinitinincsesessssnsesssssnsassssssnsens 172
6.5.3 Le module simulation..........ccccvrveseecccncnsnrssnsnsnsnseecsisescscnns cesseasassitenesssssssannas 172

6.5.4 Le module visualiSation deS FESUILALS .......ccvvervrrireeeeeeseecsnessenessssssssessssossssssassssossnrssnne 173



v

6.5.5 Le module gestion des fichiers . . 174

6.6 CONCLUSION 174

CHAPITRE 7 APPLICATION DU MODELE VULPEST SUR DES SITES...............cou....... 175
7.1 DESCRIPTION DES SITES CHOISIS POUR L’APPLICATION

DU MODELE VULPEST . verssusuetssstssanssnsesenens 177

7.1.1 Site - Region de Portneuf (Québec) reerusmensssasasasnsnsnenanasassssanns 178

7.1.1.1 Problématique . . 178

7.1.1.2 Contexte général de I'utilisation de I’aldicarbe..... . 178

7.1.1.3 Caractéristiques du sol et pratique culturale... verrarsasasasnsasasasserenens 179

7.1.1.4 Résultats du programme de surveillance TEMIK . ceeeeeeneresnens 189

7.1.2 Site 2 - Station agronomique de Saint-Augustin (QUEDEC).......ccocevemrerrecreenerrererenene 189

T.1.2.1 COMNLEXLE ...ecvevrrrreeeesesercssssnsasrsnsssssesesssessossansssssnsnsssssssssssssssessassssssssssssasressseseses 189

7.1.2.2 Caractéristiques phySiqUEs U Site.......cceeeerreererereersecerereresnesseseserssnsesrssreesenes 190

7.1.2.3 Réseau de lysimétres et application de pesticide(s) ................................... 192

7.1.2.4 Résultats du dosage de I'atrazine - rrasesesnenensnsnanensnanes 194

7.1.3 Site 3 - Région de Abbotsford (Colombie-Britannique)...... rrrseeeisasanennennaens 198

7.1.3.1 ProblématiqUE........cccceverereeereerreneensasssnssssssesessesensaeesssssssssnsssssssssssrsssesssssssssseseses 198

7.1.3.2 Caractéristiques générales du SILE euvereemennnensrnenes reresesesnsnsaenensssasnannenes 198

7.1.3.3 Utilisation du 1,2-DCP..........civvnriircrnnnecrrenrnecesesesssansssassessesasssssesssssens 202

7.1.3.4 Résultats du dosage du 1,2-DCP......uuecreermrnnenenseensssnsnsesncsssssscsssasassnssenes 206

7.1.4 Site potentiel 4- Représentation des résultats du modele VULPEST
a une échelle régionale: Un exemple d'utilisation potentielle

a partir de la cartographie €COlOIQUE........ouvuveurureerecnrseceeercenrerncsesasesesesssnassasessans 206

7.1.4.1 Données d’entrée et exploitation des résultats du modéle VULPEST... 207

7.1.4.2 Utilisation de la cartographie écologique et perspectives.......ccco.cevreunee. 208

7.2 SIMULATIONS SUR LES SITES........ooirisinnintetnseeseensaseseecsssssssssssssssasassssscssasnssssssenes 211
7.2.1 Résultats du logiciel VULPEST...........cconeverervunvennss ceresssssnsrensnestetnasasenes 211

7.2.2 Signification des TESUIALS ........cccevevirinnnnecsinnisissicscssensnassssssasasssasassssnasssassssssns 211

7.2.3 REGION d€ POTtNEUL.......ceerrrnicnicicsstcscncscnsesacssnssssssessnsessssessssnssssssasessassssssssssssans 213

7.2.4 Site de SANt-AUGUSHIN......cocerrereriresiessssssesasmsnsacasessarassesssssssessesesssssesesssssssssssssssassesssres 215

7.3 CONCLUSION......ccrurrirnnnssnsiscnnssnsnsssssssnsusssssssssssssssessssesssssassasssssssssssssssssssssssssassssssssssassssssssassons 217
CHAPITRE 8 CONCLUSION GENERALE .............ccrrnneescsassresessssssnsssssssssssssssssssessssens 219
REFERENCES....c.cc oottt 225
ANNEXES A.......oooreeeetcrenensesessesmessssssssssssessesssassssssassssssssssssssassssssssenssssssens rreesssrsssnsenenasaneasas Al

ANNEXES Bi.....orriiirntininnninennninsssnenisisinnsssssssesssssssssssssssssossssses reeseeeasnsasainrnsaaes B1




CHAPITRE 1

INTRODUCTION

CONTEXTE GENERAL






L’eau souterraine est définitivement une ressource d’une trés grande importance. Aux
Etats-Unis par exemple, plus de 90 % des alimentations publiques en eau proviennent de cette
ressource. Dans les régions rurales, ce sont 97 % des besoins domestiques qui sont comblés par
celle-ci. Dans les dix derniéres années aux Etats-Unis, I'utilisation de 'eau souterraine a augmenté
de 30 % pendant que I'utilisation de ’eau de surface n’a augmenté que de 15 %.

Au Canada, 9,7 % de 'eau utilisée par les municipalités sont d’origine souterraine. A cette
quantité, il faut ajouter un volume équivalent que la population consomme directement a partir
de puits privés. Au Québec, 20 % de la population s’alimentent en eau potable a partir de ’eau
souterraine. Celle-ci, abondante et encore sous utilisée au Québec, doit donc étre considérée
comme une ressource d’'une grande valeur sur la base des utilisations non seulement actuelles
mais potentielles.

On prévoit qu’en raison de sa qualité de potabilité, 'eau souterraine sera de plus en plus
utilisée. En méme temps que I'on devient plus dépendant de cette ressource, on devient plus
conscient de la nécessité de la protéger. Bien que sa contamination ne soit pas un phénomeéne
récent, ce n’est que derniérement que I’on est devenu conscient des dangers de celle-ci et de la
facon dont elle se produit. De plus, dans les derniéres décennies, on a produit une grande quantité
de polluants potentiels dont I'utilisation a augmenté d’une fagon dramatique. L’usage de ces
produits a eu des effets tels, que dans certaines régions, si I'utilisation actuelle n’est pas menacée,
I'utilisation potentielle de la ressource I’est.

Une étude menée aux U.S.A. au début des années 1980 rapporte la présence de
nombreuses substances organiques synthétiques dans les eaux souterraines (Westrick et al., 1982).
La présence d’au moins un contaminant a été détectée dans 28,7 % des 181 municipalités
inventoriées. Pour les pesticides, des cas de contamination des eaux souterraines ont été rapportés
entre autres dans I’état de New York (Long Island, aldicarbe: Zaki et al., 1983), au Nebraska
(Platte Valley, atrazine: Wehtje et al., 1981), au Wisconsin (Central Sand Plain, aldicarbe et
atrazine: Harkin et al., 1984) ainsi qu’en Californie (Cohen, 1982). Dans ce dernier état, on a
retrouvé dans I'eau souterraine des contaminants chimiques de source industrielle et agricole.
L’injection de pesticides sous la surface du sol pour contrdler les nématodes s’est avérée une
source particuli¢rement importante de contamination des eaux souterraines. Par exemple, le



nématicide 1,2-dibromo- 3-chloropropane (DBCP), dont I'utilisation est interdite en Californie
depuis 1977, avait contaminé plus de 2 500 puits utilisés comme source d’alimentation en eau
potable par plus de 700 000 personnes. Plus de 50 autres types de pesticides ont été retracés dans
I’eau souterraine, et ce, pour plus de la moitié des 58 comtés de la Californie (Cohen, 1982).

Au Canada, des problémes de méme nature ont été identifiés. Par exemple, dans la région
d’Abbotsford dans la vallée du Lower Fraser (C.B.), on a retracé, dans 43 % des puits, la présense
du 1,2-dichloropropane (Environnement Canada, 1985). Dans la vallée agricole de ’'Okanagan
(C.B.) et dans la région du lac Osoyoos, on a retrouvé dans I’eau souterraine des traces (1-5 ppb)
d’au moins 14 pesticides (Pupp, 1985). Ces pesticides sont, en général, des organochlorés que 1’on
n’utilise plus depuis environ 10 ans. L’Ile du Prince-Edouard, ol I’on utilise I'aldicarbe pour la
culture de la patate, on en a retracé dans 22 % des puits qui ont été vérifiés sur les fermes
(Environnement Canada, 1985).

Le Québec n’échappe pas & ces problemes de contamination. On peut déja identifier deux
types de sources possibles de contamination: les sources ponctuelles constituées par exemple des
sites d’enfouissement, et celles diffuses résultant entre autre de ’épandage d’engrais et de
pesticides. Quelques cas de contamination par source ponctuelle se sont déja manifestés au
Québec, dont un des plus imposants est celui de Ville Mercier, ot la nappe a été contaminée par
des rejets industriels qui se sont diffusés a partir d’un site d’enfouissement (Poulin, 1977). Pour les
sources diffuses, le Québec a utilisé en 1978 environ 2,5 millions de kilogrammes de pesticides
(matiere active), soit prés d’'un demi kilogramme par habitant; cette quantité représente 5 % des
utilisations canadiennes. Une enquéte réalisée par le Bureau d’étude sur les substances toxiques
(B.E.S.T.) révele qu’environ 85 % des pesticides utilisés au Québec ont été appliqués par les
agriculteurs, 13 % par I'industrie et des agences gouvernementales et 2 % par les particuliers (St-
Jean et Paré, 1980).

Des spécialistes du ministére de ’Environnement du Québec ont constaté la présence
d’importantes quantités de pesticides dans la nappe souterraine qui alimente en eau potable la
population de Sainte-Catherine-de-Portneuf (Villeneuve et al., 1985). Cette contamination a eu
lieu méme si les produits homologués avaient été utilisés selon les techniques recommandées par
le fabricant et par le ministére de ’Agriculture, des pécheries et de I’alimentation du Québec
(MAPAQ).



On assiste donc depuis plus de dix ans & la multiplication et & I’aggravation des cas de
contamination des eaux souterraines. D’ailleurs, Pupp (1985), dans un rapport sur la
contamination des eaux souterraines au Canada, cite de nombreux cas dans les différentes
provinces canadiennes. Face a ce probléme et a la difficulté de décontamination, les responsables
de la gestion et les intervenants ont rapidement pris conscience de I'importance de la prévention
dans la lutte contre la contamination. D’ailleurs les différentes actions des gouvernements et les
efforts accomplis par certains intervenants démontrent le souci des collectivités de protéger, en
particulier, cette ressource qu’est 'eau souterraine.

C’est donc dans ce contexte général de protection de I’environnement et plus
particulierement dans le but de protéger le potentiel des ressources en eau souterraine, que
sinscrit le présent rapport. Etant donné l'urgence de prévenir ’aggravation du probléme ainsi que
la prolifération des sites contaminés, il est prioritaire d’établir, principalement pour les zones
habitées, le potentiel de vulnérabilité du territoire en fonction de sa sensibilité a la contamination.
La vulnérabilité des eaux souterraines a la pollution est un sujet complexe ol interviennent en
interaction de nombreux phénomenes; de plus, I’ensemble des lois physiques, chimiques,
biologiques ou encore humaines qui régissent ces phénomeénes, ne sont pas encore trés bien
maitrisées.

De fait, les eaux souterraines font partie d’un systéme ouvert constitué essentiellement des
eaux souterraines elles-mémes, des autres eaux qui font partie du cycle de I’eau, du milieu poreux
contenant I’eau souterraine et de 'homme avec ses interventions sur le milieu. La protection de
’eau souterraine, en tenant compte des interactions du systéme avec son environnement, doit étre
une préoccupation actuelle et continue. La planification de la protection de 1’eau souterraine, en
utilisant 'information pertinente sur la vulnérabilité des aquiféres en regard de la pollution,
s’avere, a cet effet, une avenue extrémement intéressante a prendre en considération.

Dans ce contexte, une méthodologie d’évaluation de la vulnérabilité devrait s’avérer un
outil essentiel pour ceux qui oeuvrent dans les domaines de 'aménagement du territoire, ceux qui
ont a choisir les lieux d’élimination de nuisances ou a délimiter les périmétres de protection, et
aussi pour ceux qui doivent surveiller et contréler la qualité des eaux souterraines.






CHAPITRE 2

LE PROJET






Le présent projet consiste 3 développer une méthodologie d’évaluation de la
vulnérabilité des eaux souterraines a la pollution. Cette méthodologie devra permettre
d’évaluer, pour chaque site hydrogéologique, le potentiel de pollution des eaux souterraines.
Cette évaluation fera appel a I'information disponible sur le site considéré.

Le but de I’établissement de cette méthodologie est de fournir un outil qui permette
d’évaluer le risque relatif de pollution des sites vis-a-vis de différentes sources, en prenant en
compte les parametres caractérisant la vulnérabilité. Cet outil sera utile pour analyser les
relations entre les pratiques de disposition ou d’épandage, les utilisations du territoire et les
produits et, ensuite, leurs impacts sur la contamination des eaux souterraines. Cet outil pourra
aussi étre utilisé pour guider la sélection de futurs sites & échantillonner et de paramétres a
caractériser sur ces sites.

La poursuite de ce projet comprend, en plus de I’élaboration d’'une méthodologie,
I’élaboration d’'un programme afin de traduire les résultats de I’évaluation de la vulnérabilité
sur des cartes. Ce projet n’a pas pour but d’établir des cartes de vulnérabilité pour I’ensemble
du Québec; son objectif est plutdt de vérifier une méthodologie d’exploitation de 'information
actuelle et de I'appliquer sur des sites ol il existe une information suffisante. L'idée maitresse
est de fournir un outil de base applicable, qui pourra étre amélioré au cours d’applications
ultérieures (frame-work model).

Pour réaliser ce projet, il existe une certaine quantité d’informations disponibles
(données). Il va de soi que I'information qui sera utilisée dépendra des parameétres qui seront
retenus dans I'établissement de la fonction vulnérabilité, laquelle permet de définir le potentiel
de contamination.

Ce n’est qu’apres cette sélection des parametres que débutera ’exploitation
systématique de I'information. Il ne faut pas oublier non plus que dans un premier temps, le
choix des parameétres est 1i€ a la disponibilité de I'information. Cette information est souvent
générale et non traitée; elle devra alors étre traitée pour évaluer les paramétres retenus. On a
vu, au chapitre 2, différents parametres qui ont été utilisés dans I’évaluation du potentiel de
vulnérabilité. Ceux-ci sont déja une premiere indication du type d’information que ’on doit
rechercher en ce qui a trait au milieu récepteur. Pour ce qui est des caractéristiques des
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produits, on peut identifier [Wilson et al., 1985], un ensemble de caractéristiques physiques,
chimiques et biologiques, qui devront étre pris en compte dans la présente démarche.

Enfin, la méthodologie devra permettre de déterminer les zones qui seraient plus ou
moins vulnérables. Ainsi, on pourra sélectionner les zones critiques ol les efforts d’intervention
devraient étre concentrés (ex.: échantillonnage; établissement d’un réseau de surveillance) ceci
permettant, entre autres, une meilleure allocation des ressources.

Pour développer cette méthodologie, nous prévoyons cinq phases principales:

1. revue et évaluation des méthodes utilisées;

2. développement (adaptation) d’'une méthode applicable en particulier au
Québec;

3. application de la méthode;
4. programmation sur micro-ordinateur avec des sorties graphiques;

5. rapport - publication.



CHAPITRE 3

REVUE DES METHODES

DE DETERMINATION

ET DE REPRESENTATION
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3.1 INTRODUCTION

Depuis relativement peu de temps, environ deux décennies, un certain nombre de
travaux, portant sur la vulnérabilité des eaux souterraines a la contamination, ont fait I’objet
d’articles ou de communications. Parmi ceux-ci, on retrouve tout a la fois des cartes, des
méthodes d’évaluation, des études, etc...

Nous avons cherché, au travers de notre revue bibliographique, a faire le point sur ces
différents travaux, sous la forme d’un "state of the art". Ce document comporte donc une
compilation de travaux rapportés par des auteurs de divers pays. Nous orientons cette revue sur
les méthodes d’évaluation de la vulnérabilité des eaux souterraines a la contamination.

Ce document se présente en deux grands volets, le premier étant consacré aux
considérations générales, le second aux méthodes mémes. Aprés avoir cerné la problématique
et la terminologie de la vulnérabilité, nous considérons les sources et les types de
contamination, de méme que les facteurs jouant un réle dans la contamination des eaux
souterraines et influengant donc la vulnérabilité.

Durant le second volet consacré aux méthodes d’approche ou d’évaluation de la
vulnérabilité, nous nous intéressons successivement aux objectifs, aux méthodes elles-mémes,
aux résultats et a la représentation de ceux-ci, ainsi qu’a I'utilisation possible, tant des méthodes
que des résultats.

Enfin nous apportons la synthése de cette revue plus ou moins critique, des différentes
méthodes d’évaluation de la vulnérabilité des eaux souterraines a la contamination, rencontrées
dans la bibliographie.
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3.2 CONSIDERATIONS GENERALES

3.2.1 Problématique

Apreés la longue période de civilisation oit ’homme ne modifiait son environnement que
de fagon relativement minime (aux déforestations prés), le dernier siécle d’industrialisation a
vu se multiplier ses interventions directes ou indirectes, sur et dans le milieu naturel. Ces
diverses activités qui avaient initialement pour but d’améliorer son existence matérielle, lui ont
tardivement ou rapidement amené des nuisances et des désagréments. Parmi ceux-ci, la
pollution des eaux, tant de surface, que souterraines est devenue peu a peu un probléme
préoccupant, voire alarmant dans certains cas critiques.

"L’eau souterraine est une ressource naturelle renouvelable avec une circulation
relativement courte et superficielle, présentant une étroite dépendance envers les
précipitations, les eaux de surface, et Uinfluence de I’homme. De fait, les activités de
celui-ci menacent et polluent qualitativement et quantitativement la ressource, avec une

fréquence croissante (Vrba 1981).”

Devant Paugmentation des besoins en eau potable, et face a la dégradation de la qualité
des eaux de surface, la consommation des eaux souterraines a connu une croissance
importante. Malheureusement, cette ressource que 1’on considérait comme invulnérable, s’est
trouvée a son tour confrontée aux problémes de pollution.

"Comparés aux réservoirs de surface, les aquiféres sont naturellement protégés vis-a-vis
de la contamination microbiologique et chimique par les dépéts géologiques les
recouvrant. Cette protection a été longtemps considérée comme efficace et persistante.
Cependant, durant les derniéres décades, de nombreux incidents importants de
contamination de I'eau souterraine ont eu lieu. Ainsi l'aptitude des dépéts géologiques a

rotéger 'eau souterraine n’a pas été suffisante dans tous les cas.
8 D

Par de malheureuses expériences et par des considérations théoriques, nous savons que
la pollution des eaux souterraines peut étre extrémement durable et par conséquent
difficilement et cotiteusement réversible (Villumsen et al. 1982)."
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Le probléme de la pollution des eaux souterraines est d’autant plus ressenti que cette
ressource est nécessaire, et fortement exploitée. D’autres effets de pollution sur
I’environnement nous touchant moins directement, notre connaissance et notre sensibilisation a
leur égard sont moins développées. La gravité de la contamination des eaux souterraines est
donc d’autant plus importante a nos yeux, que I'utilisation de celles-ci est primordiale.

"La multiplication et I’aggravation, depuis plus d’une décennie,des cas de pollution des
eaux souterraines, contrarient l’accroissement permanent des prélévements, provoqué
par une énorme augmentation de la demande en eau. Face a cette situation, et aux
difficultés de la décontamination, les pouvoirs publics (frangais) et les hydrogéologues
ont trés rapidement pris conscience de l'extréme importance de la prévention dans le
domaine de la lutte contre la pollution. 1l fallait donc sensibiliser les gestionnaires, les
aménageurs et plus généralement les utilisateurs de I’eau souterraine (Suais-
Parascandola et al. 1983)."

Un des aspects importants des phénoménes de contamination des eaux souterraines, est
la faible réversibilité de ceux-ci. Cette faible réversibilité est due aux caractéristiques méme de
I’eau souterraine comme ressource exploitable, au fait que la contamination affecte tout autant
le milieu aquifére, et que les sources de contamination sont nombreuses, fréquentes et

continues.

"La production de produits chimiques destinés aux divers usages de la vie courante, a
conduit avec les années, a I’accumulation de ces substances un peu partout dans
lenvironnement. Leur utilisation a engendré une contamination plus ou moins sérieuse
des terrains récepteurs, et de l'eau souterraine qui y circule (Grenier et al. 1985)."

Au fur et 2 mesure de la prise de conscience du probléme de la contamination des eaux
souterraines, les causes et les sources ont été identifiées, de méme que les contaminants relatifs
a chaque cas. Les premiéres considérations concernant les effets ont montré que la
contamination n’est pas forcément liée & une nuisance directe pour I’homme, mais qu’elle
résulte de I'introduction artificielle dans le systéme de substances diverses. Différentes
considérations font apparaitre de plus la complexité des phénomeénes, et par 1a le contrdle que
I’on peut avoir sur ceux-ci. L’aspect contréle ne pouvant s’appuyer que sur une base de
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réglementations, ces derniéres sont devenues certaines des préoccupations prioritaires des
professionnels oeuvrant dans le domaine de I’eau souterraine.

"Actuellement, plus d’attention et plus d’argent sont consacrés,principalement aux cas
extrémes de pollution de l'eau souterraine,surtout causés par des décharges irréfléchies
de déchets chimiques, et par les fuites des stockages et des transports de produits
chimiques et d’hydrocarbures. Un nombre considérable de cas (aux Pays-Bas) a eu lieu
dans les aires de recharge des captages d’eau. Cependant, outre ces pollutions qui
mettent souvent en danger la santé, certaines autres sont engendrées par des substances
sans nuisances. L'inconvénient de ces sortes de pollution, est qu’elles sont diffuses, et
apparaissent sous diverses formes dans l'environnement; ainsi, les baisses de qualité de
l’eau souterraine, résultats de Uagriculture ou de linfluence de la pollution de lair, sont
innombrables. Du point de vue de la protection de la qualité de I'eau souterraine, cette

sorte de pollution est trés difficilement controlable et réglementable (Van Waegeningh
1981)."

La réglementation et les recommandations sont parmi les solutions-clés du probléme.
Cependant, pour qu’elles puissent remplir leur rdle, il est nécessaire qu’elles se fondent sur la
connaissance parfaite des phénomenes afin qu’elles en préviennent le comportement. Pouvant
en quelque sorte, prévoir celui-ci, il serait donc possible de se situer a ’amont du probléme, aux
sources méme de la contamination. La réglementation et les recommandations sont liées au
milieu spécifique de chaque site, et devraient donc se présenter comme des outils relatifs (aux
différentes conditions rencontrées).

"Sous certaines conditions environnementales et agricoles, des résidus de pesticides
peuvent étre retrouvés jusque dans la nappe,le pesticide étant (pourtant) appliqué sur
les cultures comme recommandé (Back et al. 1982)."

L’un des aspects de la contamination est celui du seuil de nuisance, auquel se référe le
probléme des normes, et des tests de qualité, volets spécifiques de la réglementation.

"La contamination des eaux souterraines par les composés chimiques organiques de
synthése, est un probléme important de santé environnementale, qui a été reconnu. Le
virtuel manque de tests pour les contaminants organiques de l'eau d’alimentation, des
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caractéristiques spécifiques, hydrogéologiques de I’eau souterraine, de la quantité et de
la variété de dispositifs de déchets et d’autres sources de contamination, et l'absence de
normes de concentration pour l’eau potable, en composés organiques toxiques, a
contribué a la complexité du probléme. Les solutions du probléme de la contamination
des eaux souterraines, ont été entravé par un grand nombre de facteurs, incluant le
mangque de législation adéquate et le manque d’efforts coordonnés aux différents
niveaux, nationaux, régionaux et locaux (Bacon et al. 1985)."

Parmi les diverses considérations du sujet, celles relatives aux prévisions d’utilisations
futures de I’eau souterraine sont nécessaires, afin d’éviter de compromettre par un
désintéressement présent, les ressources non-encore ou non-encore-totalement exploitées. Cet
aspect de la prévention de la contamination est tout aussi important que celui relatif aux eaux
souterraines actuellement ex-ploitées.

"Du fait des impératifs environnementaux croissants, il deviendra progressivement plus
difficile de produire de I'eau potable ou industrielle, de qualité satisfaisante. 1l est donc
nécessaire de protéger les ressources d’eau souterraine utilisables restantes, des
pollutions anthropogénes, liées a l'industrie, a Uagriculture, aux déchets, etc. (Haertlé
1983)."

La prévention et le controle de la contamination des eaux souterraines doivent
s’appuyer sur une réglementation et une législation, adéquates et appropriées. Pour
I'élaboration de celles-ci, il est nécessaire que les phénomenes soient le mieux possible connus,
et que tous les éléments concernant ceux-ci soient appréhendés et mis a la disposition des
personnes et organismes, compétents et responsables vis-a-vis des problémes de contamination

des eaux souterraines.

"La prévention de la pollution des eaux souterraines, action d’autant plus nécessaire
que la décontamination des nappes d’eau souterraine polluées est une entreprise longue
et coliteuse, implique que soient élaborées et diffusées a I'attention des services publics
responsables aussi bien que des particuliers, des informations décrivant ’existence ou
P’absence de facteurs naturels protégeant les nappes d’eau souterraine des risques de
pollution accidentelle ou due a des négligences; pollution d’origine atmosphérique ou
superficielle, ponctuelle ou extensive (Albinet et al. 1970)."
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Il apparait nettement que le probléme de la contamination des eaux souterraines ne
pourra étre résolu que par une action concertée et coordonnée, faisant partie de la gestion
globale de I'environnement. Cette action nécessite la participation et I'intervention de toutes
les personnes et tous les organismes li€s de prés ou de loin au probléme de I’eau souterraine et
de sa protection. Cette concertation pluridisciplinaire intéresse ou devrait intéresser, non
seulement 'usager, I’exploitant et I’hydrogéologue-prospecteur, mais aussi I’industriel,
I'agriculteur, 'aménageur et le planificateur, de méme que les administrateurs, les l1égislateurs
et d’'un maniére générale tous les responsables aux différents niveaux.

"L ’harmonisation des relations entre le développement économique et la protection de
Penvironnement est devenu entiérement difficile et plus spécialement dans les régions a
forte densité de population, et fort potentiel industriel et agricole. Les mesures de
protection locale de l’eau souterraine sont devenues insuffisantes, et du fait de
lextension croissante des sources de pollution non-ponctuelles, il est indispensable de
résoudre la protection de ’eau souterraine, et les problémes connexes, aux niveaux
régional et continental (Vrba 1981)."”

3.2.2 Terminologie

A ce stade de notre revue bibliographique, il nous parait nécessaire de définir ou de
préciser certains des termes fréquemment rencontrés dans les différents articles traitant du
sujet. Parmi ces définitions, la premiére que nous donnerons sera celle de la pollution des eaux
souterraines de Ternisien (1971) cité par Suais-Parascandola et al. (1983).

"Pollution des eaux souterraines:

- introduction directe ou indirecte d’un polluant dans un milieu déterminé
- résultat de cette action qui aboutit a la présence du polluant dans le milieu

Polluant: altérogéne biologique, chimique ou physique qui, présent dans le milieu
provoque une géne, une nuisance (Suais-Parascandola et al. 1983)."
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L’auteur lie donc un effet de géne et de nuisance a la pollution. Si certains auteurs tels
Suais-Parascandola et al. (1983) donnent "contamination” comme synonyme de pollution, de
nombreux autres lui attribuent des sens voisins, mais différents. Ainsi Simard et al. (1977):

"Une source de pollution entraine toujours la dégradation de la qualité des eaux
souterraines, a des degrés divers. Seules les analyses chimiques et bactériologiques
permettront d’établir si nous avons affaire a un cas de contamination ou de pollution.
En pratique, la différence entre les termes contamination et pollution est souvent
arbitraire, puisqu’une eau contaminée peut, aprés un certain temps, devenir polluée, et
la présence d’une odeur ou d’un goiit particulier résultant d’une contamination fait que
leau, méme si elle est toujours potable, perd de son attrait (Simard et al. 1977)."

Contamination et pollution sont donc liées a la présence d’un altérogéne dans le milieu,
provoquant une altération de la qualité de I’eau souterraine. La contamination devient
pollution lorsque cette altération présente des effets de nuisance ou de géne envers 'utilisateur,
et a fortiori un risque pour sa santé. Nous utiliserons donc dorénavant ces termes suivant leur
définition, hormis dans certains des passages cités, ol leurs sens pourront étre parfois
confondus, du fait des auteurs.

Apres avoir dressé un bilan des contaminations actuelles, et des préoccupations liées &
celles-ci, les utilisateurs et les professionnels de I’eau souterraine se sont intéressés aux
différents phénomeénes pouvant favoriser la protection des eaux souterraines vis-a-vis d’'une
contamination. Ce travail s’est focalisé sur le concept de "vulnérabilité des eaux souterraines a
la contamination”. Si la compréhension de ce concept est relativement aisée, on n’en retrouve
cependant que peu de définitions précises. Parmi celles rencontrées, nous citerons:

".. les possibilités de pénétration et de propagation des polluants dans les aquiferes,
c’est-a-dire la vulnérabilité des nappes a la pollution (Albinet et al. 1970)."

"La vulnérabilité d’une nappe peut étre définie comme l'ensemble des conditions
naturelles qui régissent linfiltration d’une substance polluante vers la nappe, puis sa
propagation dans celle-ci vers les exutoires (BRGM 1980)."

"Yulnérabilité, notion liée au "risque” de pollution des eaux souterraines, qui englobe a
la fois celle d’agression et de défense (Suais-Parascandola et al. 1983)."
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"vulnérabilité a la pollution, susceptibilité a se trouver dans un état de pollution
(Parascandola 1980)."

"Yulnérabilité de I'eau souterraine, sensibilité a la pollution (Haertlé 1983)."
"Raisons naturelles de la vulnérabilité des ressources en eaux souterraines:

- degré de protection vis-a-vis d’une pollution depuis la surface au travers des différents
niveaux

- potentiel de purification (dans I’aquifére) de l’eau souterraine polluée (Vierhuff
1981)."

On remarque, par les quelques auteurs cités, que la vulnérabilité est un concept
complexe, mal défini et qui peut représenter tout a la fois la sensibilité et la susceptibilité a la
contamination, que les conditions naturelles qui influencent la pénétration, la propagation et
méme la purification dans le milieu.

Il nous semble possible et intéressant, de définir la vulnérabilité, a trois niveaux.

Au premier niveau, la vulnérabilité se définira comme I’aptitude d’un systéme d’eaux
souterraines a &tre contaminé, ou différemment, ’inaptitude & étre protégé d’une
contamination. Ce phénoméme est lié a la dynamique externe au systéme, et donc aux
différentes conditions influencgant la pénétration du contaminant dans le systéme.

Au second niveau, la vulnérabilité intégrera ’aptitude des eaux souterraines a propager
et conserver la contamination. C'est le domaine de la dynamique interne du systéme.

Le troisi€¢me niveau sera la prise en considération, pour la vulnérabilité des eaux
souterraines a la contamination, des caractéristiques "polluantes" du contaminant,
principalement li€es aux effets de géne et de nuisance, et faisant donc appel aux concepts de
normes, de seuils, et d’aptitude ou inaptitude a I'usage prévu.

Une vulnérabilité définie au premier niveau, n’autorisera aucune pénétration de
contaminant dans le syst¢me. Au contraire, une vulnérabilité définie au troisi¢me niveau,
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autorisera toute entrée de contaminant dans le systéme, a I'unique condition que la
concentration (en ce contaminant) dans I’eau prélevée dans le syst¢me ne rende pas celle-ci
inapte a P'utilisation envisagée.

Il apparait tout de suite, que le premier niveau (type gestion écologique
environnementale) sera le plus strict, mais sera de ce fait celui qui permettra la conservation de
la ressource pour toute utilisation future.

Le second niveau est celui utilisé généralement pour la définition des périmétres (ou
aires) de protection des captages, qui est - comme le souligne Blau (1981) - un cas particulier
de protection des eaux souterraines.

3.2.3 Sources et types de contamination

"Les principales activités de I’homme pouvant conduire a la pollution des eaux
souterraines sont liées a l'utilisation du sol pour l’élimination des déchets liquides et
solides, au déversement dans l’environnement de produits liquides industriels lors de
leur transport ou de leur stockage, et a I'exploitation des ressources naturelles.

Ainsi les puisards, les fosses septiques, les étangs d’oxydation, les lagunes d’infiltration,
linjection de déchets liquides dans les réservoirs aquifeéres, l'enfouissement des déchets
radioactifs liquides et solides de faible intensité, les dépotoirs, l'enfouissement sanitaire
des déchets solides urbains, I’élimination des résidus d’incinération, I’épandage et le
stockage du sel, le transport et 'emmagasinement des hydrocarbures et des liquides
industriels toxiques, I’'ouvrage de captage mal aménagé, ’exploitation des aquiféres
cétiers, 'exploration et l’exploitation pétroliére, l'utilisation de pesticides, herbicides,
fertilisants et I'élimination des fumiers, sont les principaux agents de la détérioration de
la qualité naturelle des eaux souterraines. L’apport de contaminant provenant de ces
sources, a des concentrations excédant le seuil toléré provoque la pollution des eaux
souterraines et rend l'eau impropre a la consommation (Simard et al. 1977)."

Les sources et les types de contamination sont nombreux et divers. Leur nature et leur
localisation sont variées. Certains auteurs ont cherché 2 classer ces source suivant leur type.
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Ainsi Bacon et al. (1985) différencient les sources dues aux dispositifs de déchets, des autres,
pour les contaminants chimiques organiques de synthése.

"Principales source de contamination de l'eau souterraine par les composés chimiques

organiques de synthése:

Dispositif de déchets: remblai, réservoir de surface, décharge, station d’épuration des
eaux usées, lieu de traitement des ordures municipales et industrielles, épandage de

boues, puits d’injection,...

Autres sources: puits abandonné, épandage accidentel, sur-dosage des produits
agricoles, exploration et exploitation du pétrole, citernes de stockage enfouies ou non,...
(Bacon et al. 1985)."

Le Bureau de Recherches Géologiques et Miniéres (France) précise:

"On distingue les points de pollution réelle, quand la liaison de cause a effet entre la
source de pollution et la présence du polluant dans la nappe est clairement établie, des
point de pollution potentielle qui ne représentent qu'un risque, permanent ou accidentel,
qui est fonction d’un type d’événement déterminé (BRGM 1980)."

11 distingue parmi ces points de pollution ceux d’origine domestique (eaux usées, ordures
ménagéres), ceux d’origine industrielle, et ceux d’origine agricole (matiéres organiques liées a

I’élevage, engrais et pesticides chimiques).
Vrba (1981) remarque que:

"La pollution de l'eau souterraine peut étre classée suivant différents points de vue. Les
plus communes divisions font référence (Albinet et al. 1970) a I'extension des effets des
sources de pollution, et (Back et al. 1982) a la composition des substances

contaminantes.

La premiére classification est usuellement subdivisée en deux groupes principaux;
pollutions ponctuelles (ou locales) et pollutions non-ponctuelles (ou régionales). La
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seconde classification référant a la sorte de substances containantes est plus
fréquemment subdivisée en

- contamination par composés chimiques (inorganiques, organiques, radioactifs et/ou
gazeux)

- contamination par substances végétales ou animales (substances organiques
dégradées, excréments, acides gras, hydrates de carbone,...)

- pollution par organismes vivants (protozoaires, bactéries, virus)

En d’autres termes, la pollution peut étre chimique, radioactive ou biologique (Vrba
1981)."

Legrand (1983) utilise la classification de Todd et al. (1976) donnant la nature du
polluant (physique, chimique non-organique, élément trace, chimique organique,
bactériologique et/ou radiologique) pour les diverses sources de pollution (municipales (6
sous-classes), agricoles (6 sous- classes), industrielles (8 sous-classes), hydrocarbures, miniéres).
A ces sources sont rajoutés des "déchets divers", correspondant aux eaux polluées de surface ou
de précipitation, aux fosses septiques et puisards, mais aussi aux produits routiers antigel et aux
intrusions d’eau salée liées au "salage" des routes et aux sous-produits d’hydrocarbures.
(Legrand 1983)

Parmi les auteurs, quelques-uns font allusion a la contamination des eaux souterraines
par intrusion d’eau salée naturelle, phénoméne di a I'exploitation de la ressource "eau douce"
par ’homme, et aux modifications hydrodynamiques du syst¢me (aquiféres cotiers, biseaux
salés). Ainsi, Ennabli (1981), remarque que la surexploitation du syst¢me aquifére multicouche
de la région de Sedjoumi (Tunisie), et surtout du premier aquifére profond, entraine un
drainage important par le niveau semi-perméable. Ce drainage soutire de I’eau saumatre de
sebkhat (zone d’évaporation intense), apport qui provoque I'augmentation de la concentration
en sels dans ’aquifére, de fagon importante et préoccupante. (Ennabli 1981)

Dans le manuel d’utilisation du syst¢tme DRASTIC (Aller et al. 1985), les auteurs
donnent une classification des sources potentielles de contamination de I’eau souterraine,
d’aprés Lehr et al. (1976), fonction de 'emplacement de ces sources:



24

- en surface (dispositif de déchets solides ou liquides, stockage, évacuation de vidanges
et boues d’épuration, salage-antigel, zone d’alimentation du bétail, fertilisants et
pesticides, renversement accidentel de matériels dangereux, particules de matiére
aéroportées)

- souterraines au-dessus de la nappe (champs d’infiltration, puisards, bassins
d’épuration, lagune, remblais, dép6ts en excavations, fuites de citernes enfouies,
fuites de conduites, recharge artificielle, puits, cimeti¢re)

- dans la nappe (décharge en excavation avec nappe affleurante, puits et canaux de
drainage, puits abandonnés ou improprement construits, sondages et forages, puits

d’injection de déchets, mines, intrusion d’eau salée) (Aller et al. 1985)."

Les sources réelles ou potentielles de contamination des eaux souterraines sont donc

nombreuses et diverses, et peuvent étre classées suivant leur localisation, la nature du
contaminant ou le type d’activité (humaine) qui les engendre. Dans I’étude de la vulnérabilité

d’un systéme d’eau souterraine a la contamination, il pourra et devra parfois étre nécessaire

d’étudier et de définir avec précision la source et le type de contamination, auxquels se référe

la vulnérabilité définie, du systéme donné. En ce sens, la vulnérabilité en un site dépendra

directement de I'utilisation humaine qui y existe ou y est projetée.

3.2.4 Facteurs liés a la vulnérabilité

Les facteurs influengant le potentiel de contamination des eaux souterraines sont

nombreux et de toutes natures. Les auteurs ne paraissent pas toujours d’accord sur ceux dont

Iinfluence est prépondérante et dont il faut donc tenir compte en priorité dans I’étude de la

vulnérabilité.

En tout premier lieu, Suais-Parascandola et al. (1983) précisent que:

"Définir le degré de vulnérabilité d’'un systéme suppose que l'on ait su caractériser les
agressions et les défenses, "convoluer"” ces fonctions, définir une fonction de
vulnérabilité, fixer une échelle de vulnérabilité. La fonction de vulnérabilité s’établit
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entre les différentes variables servant a caractériser les agressions, les défenses: (soit) la
durée, l’étendue, la fréquence, l'intensité (acronyme DEFI) (Suais-Parascandola et al.

1983)."

Caractériser les agressions et les défenses nécessite de connaitre les facteurs liés a

celles-ci.
Van Waegeningh (1981) remarque que:

"D’un point de vue technique, la protection dépend des propriétés hydrogéologiques de
laquifére (Van Waegeningh 1981)."

alors que Haertlé (1983) déclare:

"La vulnérabilité est fonction du type et de I’épaisseur du matériel susjacent a la nappe
(Haertlé 1983)."

Les auteurs du Working Group on Pesticides (1970) précisent:

"L’entrée des pesticides consiste en
- la percolation au travers de la zone insaturée- Uinfiltration et la migration dans la zone

saturée
- la drainance ou les échanges entre aquiféres."

Regroupant indifféremment comme facteurs, des paramétres et des phénomenes,
certains auteurs écrivent:

"Les facteurs les plus importants controlant le mouvement des contaminants sont:
- la perméabilité du matériel affleurant

- le mouvement de l'eau souterraine

- la présence d’aquiféres majeurs peu profonds

- l'utilisation de I'eau souterraine dans le voisinage (Norton et al. 1982)."

D’autres, plus précisément:
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"Les principaux facteurs hydrogéologiques contrblant le déplacement du contaminant
dans le sol sont la distance entre la source de contamination et le point de prélévement
de l'eau, la profondeur de la nappe et son gradient, la perméabilité et les phénoménes
de sorption.

Chacun des cing facteurs tend a avoir une relation directe ou inverse avec chacun des
autres facteurs (Legrand 1983)."”

Le premier groupe de facteurs, caractérisant le déplacement d’un contaminant, et donc
la vulnérabilité des eaux souterraines a la contamination sont les différentes caractéristiques
physiques du milieu, paramétres quantifiables, engendrant des phénoménes physiques, tel par
exemple le mouvement de 'eau (direction, vitesse, débit). Les terrains susjacents a I'aquifére
déterminent la pénétration du contaminant dans celui-ci, les terrains-aquiféres la propagation
en leur sein.

De nombreux auteurs considérent les facteurs environnementaux humains et plus
spécialement ceux liés a I'exploitation de I’eau souterraine comme ressource.

"Les risques de contamination des nappes d’eau souterraine sont liés a la fois a la
nature des terrains qui les surmontent ou qui les entourent, et aux contraintes

d’aménagement.

Les conséquences d’une contamination dépendent également de plusieurs facteurs,
parmi lesquels on notera, le volume de ressources concernées, la population touchée, les
possibilités d’approvisionnement de rechange.

Pour 'aquifére a sauvegarder, on s'’intéresse:
- premiérement a son aptitude a se laisser traverser
- secondement a son aptitude a se laisser atteindre (BRGM 1975)."

Certains des facteurs sont plus ou moins dépendants entre eux (tels porosité-
perméabilité), certains peuvent présenter une relation directe ou inverse avec d’autres, (cité
plus haut). De méme, un facteur, suivant les phénoménes dans lesquels il intervient, peut avoir
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des influences convergentes ou contradictoires sur la vulnérabilité. L'influence d’un facteur sur
la vulnérabilité peut étre directe ou indirecte, de méme qu’il nécessite parfois d’étre conjugué a
un autre facteur pour présenter une influence.

Grenier et al. écrivent;

"Le degré de perméabilité affecte la vitesse de déplacement de 'eau souterraine dans les
matériaux, et partant, I’étendue des contaminants. De facon générale, plus la
perméabilité est élevée,plus les contaminants se propagent rapidement et plus la
capacité d’atténuation est faible. Le sens d’écoulement vertical et latéral de I’eau
souterraine constitue un facteur essentiel a déterminer lorsqu’il y a contamination de
l'eau souterraine (Grenier et al. 1985)."

Parmi les facteurs, ou plut6t les phénoménes, influencant la vulnérabilité, celui de
persistance de la contamination ou du contaminant apparait trés souvent. Ainsi;

"De plus il est approprié de distinguer une pollution avec des composés persistants,
d’une dont les composés sont naturellement dégradables (Van Waegeningh 1981)."

"Dans la pollution on doit considérer:

- Uintroduction de la pollution, c’est-a-dire le transit selon un trajet surtout vertical, de
corps polluant entrainé par les eaux d’infiltration, ou de fluides polluants depuis la
surfacedu sol jusqu’a une napppe souterraine, a travers le sol et les roches non
saturées d’eau (ceci ne s’appliquant qu’aux nappes libres)- la propagation de la
pollution, c’est-a-dire I’écoulement de l’eau ainsi polluée, entrainée par le
mouvement naturel de la nappe atteinte (...)

- la persistance plus ou moins prolongée, aprés linterruption de la cause initiale de la
pollution, de la zone contaminée qui est liée au renouvellement naturel de l'eau du

réservoir aquifére (Albinet et al. 1970)."

"Nous avons essayé de focaliser la vulnérabilité des eaux souterraines sur des raisons
naturelles qui du point de vue géologique sont:
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- le degré de protection face a la pollution depuis la surface
- le potentiel de purification dans l'aquifére de I'eau polluée.

Les critéres concernant la protection, sont le régime hydrogéologique, la géologie et
pédologie de la zone insaturée, la profondeur de l'eau souterraine ou l’épaisseur du
niveau susjacent confinant. La purification est due aux effets de rétention, dilution et
dégradation ayant lieu naturellement dans Uaquifére (Vierhuff 1981)."

Des auteurs citant Deutsch (1969) écrivent:
"Les facteurs sont:

- les caractéristiques chimiques, physiques et biologiques du contaminant

- la nature hydraulique du sol et de l'aquifére

- les procédés naturels qui peuvent supprimer ou dégrader le contaminant dans son
déplacement

- les caractéristiques physiques et chimiques du milieu géologique au travers duquel le
contaminant se déplace (Working Group on Pesticides 1970)."

Villumsen et al. (1982) de méme, annoncent:

"La vulnérabilité de ’eau souterraine dépend d’une série de paramétres dynamiques
comme statiques. Les plus importants sont:

- épaisseur, la lithologie, la perméabilité et 'humidité des dépéts susjacents a Uaquifére

- le type de composés polluants

- Paptitude des dépots susjacents a neutraliser, retenir ou retarder les composés
polluants actuels

- les conditions hydrauliques

- lintensité de pollution dans l'aquifére

- l'exploitation de l'aquifére (Villumsen et al. 1982)."

Les auteurs s’intéressent donc principalement aux phénomeénes de dégradation ou de
rétention intervenant dans la premiére phase de la contamination, c’est-a-dire avant la
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pénétration dans I'aquifére, contrairement a certains auteurs précités qui ne s’intéressaient
qu’aux phénomeénes ayant lieu dans ’aquifére, donc aprés pénétration, et durant le
déplacement interne.

Dans la méme optique, Back et al. (1982) écrivent:

"De nombreux facteurs influencent le mouvement et la décomposition des pesticides
agricoles dans le sol, et de la, la possibilité pour ceux-ci d’arriver dans les eaux
souterraines. D’autres facteurs influencent la persistance des résidus et donc lutilisation
de leau souterraine comme ressource potable. Ces facteurs peuvent étre répartis en
quatre catégories:

- application (taux d’application, surface traitée, stade végétatif, pratique culturale)

- dégradation (bioactivité, acidité, température du sol)

- transport (précipitation, irrigation, type et perméabilité du sol, évapotranspiration)

- eau potable (profondeur, type de captage) (Back et al. 1982)."

Les différents facteurs intervenant et influencant la vulnérabilité des eauxsouterraines a
la contamination, et précédemment rencontrés dans les citations, sont ceux liés aux
phénoménes de pénétration et propagation dans I'aquifere, ou différemment, & I’émission
(sources et types de contamination), au transport (hydrogéologie), a la persistance et/ou
rétention- dégradation (contaminants, hydrochimie) et a 'utilisation de la ressource (captage,
consommation).

Les facteurs intervenant dans ces phénomenes, et leur influence sur la vulnérabilité,
dépendent des niveaux de définition de la vulnérabilité que nous avons abordés en fin de
chapitre 2.2 sur la terminologie. Ces trois niveaux correspondent aux trois phénomenes
principaux de pénétration dans 'aquifére, propagation dans les eaux souterraines et utilisation
de la ressource, durant lesquels les phénomeénes de rétention et dégradation jouent un réle plus
ou moins important.

Certains auteurs présentent une vue plus globalisante des phénomenes, d’un point de
vue hydrologique ou d’un point de vue environnemental;

"L’un des principaux aspects de la caractérisation de la vulnérabilité de ’eau
souterraine est le type d’aquifere (...)
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Un second aspect est la localisation de cet aquifére dans le cycle hydrologique (...)

Un troisiéme point (...) les caractéristiques de la zone insaturée ou des couches
susjacentes confinantes (Vierhuff 1981)."

"Les facteurs déterminant le potentiel de risque, lié a un site de dépot de déchets sont:
- Penvironnement vivant susceptible d’étre affecté

- le déplacement des contaminants

- les caractéristiques des déchets

- la disposition des déchets (JRB Associates 1982)."

Olivieri et al. (1986) différencient deux groupes de facteurs:

"~ Facteurs de sensibilité du site, qui déterminent la vulnérabilité a la contamination.

- Facteurs de sévérité de la contamination, qui déterminent la sévérité et le potentiel a
causer une contamination.”
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3.3 METHODES D’APPROCHE DE LA
VULNERABILITE

3.3.1 Objectifs

"Le but d’un document sur la vulnérabilité des eaux souterraines, est de fournir les
éléments nécessaires a une sauvegarde efficace de la qualité, et de par la méme de la
quantité exploitable. Pour cela il doit tendre

- d’'une part, a rendre compte au mieux du degré de risque de contamination, et du
degré de conséquence d’une contamination

- d’autre part, a guider le choix des moyens a mettre en oeuvre pour limiter, voire
éliminer, les dangers et les suites d’une pollution (BRGM 1975)."

"Par ailleurs le but étant de réduire a terme le degré de vulnérabilité des relations eaux
souterraines-homme, il parait indispensable de ne pas dissocier, dans le mode de
représentation retenu, le résultat (degré de vulnérabilité), des données qui y ont conduit
(données sur les propriétés des eaux souterraines, surl’environnement agressif, sur
lenvironnement défensif (Suais-Parascandola et al. 1983)."

"L attention des chercheurs est focalisée non seulement sur l'acquisition des données
nécessaires a quantifier et définir les pollutions actuelles, mais aussi au développement
de méthodes d’étude de I’environnement régional et hydrogéologique qui peuvent étre
utilisées pour prévenir la pollution (Cotecchia 1982)."

L’objectif d’une étude de la vulnérabilité d’un systéme d’eau souterraine a la
contamination, est donc de fournir le potentiel et le degré de risque de contamination, mais
aussi le degré des conséquences possibles d’'une contamination, de méme que les éléments
nécessaires, tant pour la prévention que pour les mesures & mettre en place a la suite d’'une
contamination. Les objectifs et buts a atteindre sont donc multiples et de différentes natures.

Aux fins des objectifs pratiques d’un tel travail, les résultats doivent étre disponibles a
tous, de compréhension et d’utilisation aisées, et accessibles aux divers utilisateurs potentiels.
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En ce sens, certains auteurs précisent:

"L’objectif de ce projet inclut non seulement le développement d’un systéme standardisé
pour l'évaluation du potentiel de pollution, mais aussi la création d’un systéme qui peut
étre aisément visualisé sur des cartes (Aller et al. 1985)."

Le mode de représentation des résultats est une des préoccupations des gens
responsables de I’évaluation de la vulnérabilité des eaux souterraines, car il doit étre 1’outil le
plus pratique, et donc facile a utiliser, tout en conservant et présentant le plus d’informations,
les plus pertinentes et précises possible.

Villumsen et al. (1982) remarquent:

"Notre impression est que les planificateurs en général, n’utilisent pas les cartes
thématiques telles celles pédologiques, géologiques, hydrogéologiques, etc.
Conséquemment, leurs regards pour la protection de l’eau souterraine, ne sont
seulement qu’exceptionnellement une part des considérations dans leurs décisions de
localisation des industries spécialement contaminantes, des sites de dépots de déchets,
de planification régionale, ou encore de U'exploitation de matiéres premiéres.

La planification de la protection de I'eau souterraine utilisant l'information relevant de
la vulnérabilité des aquiféres a la pollution, devrait étre une voie pour éviter la
contamination de l'eau souterraine et de cette fagon préserver la matiére premiére qu’est

l'eau potable."”

De méme, soucieux de fournir des informations pratiques pour les différents besoins,
Vierhuff (1981) précise:

"Le but était de fournir une représentation simplifiée mais compleéte des principaux
événements de l’eau souterraine. Ceux-ci devraient étre caractérisés par leurs plus
importantes caractéristiques, nécessaires a la planification nationale et régionale:
disponibilité, aptitude et vulnérabilité a la pollution.”
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La carte de vulnérabilité se présente comme une des méthodes de représentation,
pratique et concise. L’emploi de cartes géologiques, hydrogéologiques, pédologiques,
environnementales, etc. étant familier 2 de nombreux utilisateurs, beaucoup ont opté pour
cette forme de représentation.

Albinet et al. (1970) écrivent:

"Les cartes de vulnérabilité a la pollution des nappes d’eau souterraines présentées, ont
été dressées dans le but de montrer qu’elles sont, suivant la nature des terrains
rencontrés en surface, et les conditions hydrogéologiques, les possibilités de pénétration
et de propagation des polluants dans les aquiféres, c’est-a-dire la vulnérabilité des
nappes, que la plupart des puits et forages de captage d’eau d’alimentation exploitent et
d’ou sont issues la plupart des sources d’eau du territoire. Il ne s’agit pas de faire
linventaire des foyers de pollution, ni d’indiquer les zones déja polluées, ni non plus
comment et par quel type de polluant va se matérialiser la pollution et quels en seront
les effets.”

Ils précisent que lors de la premiére étape de I'étude:
"Le but recherché était double:

- procéder a des expériences de cartographie a différentes échelles, suffisamment
différentes pour donner lieu a des cartes de natures différentes
- éprouver lutilité pratique de telles cartes (Albinet et al. 1970)."

Méme si certains renseignements, concernant les sites de pollution potentielle actuelle,
figurent sur les cartes, ’objectif de celles-ci n’est pas de dresser un état de pollution actuelle
des différents systémes. Fischer (1983) ajoute:

"Le propos principal du systéme de classification est de fournir, pour différents
mécanismes de protection basés sur l'usage actuel ou potentiel, une vulnérabilité et un
degré de risque acceptable.”

Suivant le concept de Blau (1981), nous pouvons considérer la délimitation des
périmétres (aires) de protection de captage comme des cas particuliers de protection des eaux
souterraines. Fisher (1983) note que, pour cette délimitation,
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"la communauté scientifique et professionnelle rejette vivement le "tracé pifométrique de

nan

cercle’.
De méme Van Waegeningh (1981) écrit:

"Bien que la seule voie pour la sauvegarde de la qualité de I'eau souterraine soit la
prévention de chaque risque de pollution dans les zones de recharge, il n’est
malheureusement pas possible de maintenir ce principe pour des raisons pratiques et
sociales. Par conséquent différents systémes de délimitation de périmétres de protection
des captages sont appliqués, basés sur des facteurs techniques, socio-économiques et
administratifs." '

Dans une démarche similaire, 'étude d’habilitation d’un site de décharge, comporte ou
devrait comporter un volet important consacré a I'aspect vulnérabilité de I'eau souterraine. Van
Genuchten (1978), dans cette optique, écrit:

"Quand des déchets liquides ou solides sont déposés dans un site, des ruissellements peuvent
étre générés, et peuvent affecter sérieusement la qualité des systémes d’eau souterraine
soujacents. La prédiction d’une telle pollution est une réalisation technologique trés
complexe. La présence simultanée de nombreux mécanismes interactifs (physiques,
chimiques et biologiques) rend trés difficile I'obtention d’une représentation claire du
potentiel de pollution d’un déchet donné, déposé dans un environnement
hydrogéologique donné."

Pareillement Simard et al. (1977) précisent:

"Le but est (...) d’établir par des études sérieuses la convenance des terrains qui serviront
a Uélimination des déchets, et de démontrer que la mise en valeur des eaux souterraines
exige que l’on prenne les mesures de protection associées aux ouvrages de captage et a la
vulnérabilité des aquiféres.”

Cette démarche est la méme quel que soit le type de sources contaminantes potentielles.
Parlant de la méthode d’évaluation de I'impact sur les eaux souterraines, Silka et al. (1978)
remarquent que:
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"Le systéme est destiné a fournir une approche du potentiel de contamination des
réservoirs de surface tels les bassins, fosses et lagunes d’épuration, & un coiit minime."

Les diverses méthodes, bien que devant étre précises, fiables et faciles d’utilisation, se
doivent aussi d’étre simples, rapides et peu onéreuses, méme ou surtout si elles ne sont que des
études préliminaires. Celles-ci peuvent étre désirées pour une décision de planification
d’aménagement, pour une présélection de sites, pour un travail de premiére approche ou méme
pour I'implantation d’un captage en un lieu de risque minimal. Back et al. (1982) écrivent,
concernant I'insecticide agricole aldicarbe:

"Un modéle heuristique a été développé pour classer les principales surfaces d’utilisation
de l’aldicarb, dans l'optique du potentiel d’apparition des résidus de l'aldicarbe dans
l'eau potable, et ainsi déterminer les priorités d’échantillonage.”

Similairement, Vrba (1981) propose:

"La protection effective et préventive de la qualité de I’eau souterraine, des effets des
sources polluantes non ponctuelles, nécessite l’établissement d’un programme de
contréle de la qualité de l'eau souterraine. La solution optimale est un systéme de
contrdle, centralement dirigé, et méthodiquement unifié, couvrant le territoire, avec un
réseau de puits d’observation et de soures sélectionnées, localisées en fonction des
caractéristiques hydrogéologiques, des points d’exploitation et des sources de pollutions

principales.”

Les objectifs des différentes méthodes d’évaluation de la vulnérabilité des eaux
souterraines a la contamination, et de leur mode de représentation finale, dépendent beaucoup
des utilisations et des utilisateurs pour lesquels elles sont pressenties. En cela elles peuvent
donc dépendre plus ou moins directement du type méme de source contaminante. En tout état
de cause, elles se présentent cependant avant tout comme des méthodes standardisées, pour un
ou plusieurs type(s) de domaine et utilisation donné(s).
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3.3.2 Méthodes d’évaluation

Pour débuter cette revue des méthodes d’évaluation de la vulnérabilité, rencontrées
dans la littérature, nous citerons une nouvelle fois ’approche du probléme, proposée par Suais-
Parascandola et al. (1983):

"Définir le degré de vulnérabilité d’un systéme suppose que l'on ait su caractériser les
agressions et les défenses, "convoluer” ces fonctions, définir une fonction de
vulnérabilité, fixer une échelle de vulnérabilité. La fonction de vulnérabilité s’établit
entre les différentes variables servant a caractériser les agressions, les défenses: Durée,
Etendue, Fréquence, Intensité. L’échelle de vulnérabilité est construite a partir des
classes déterminées sur I'ensemble du spectre des valeurs possibles de cette fonction. Le
degré de vulnérabilité est le résultat de la fonction dans l'échelle.”

Haimes et al. (1985) proposent:

"Pour réaliser une évaluation compléte du risque, pour un probléme particulier, il est
nécessaire d ’effectuer pour ce risque:

- son identification

- sa quantification... (notion de probabilité)

- son évaluation ... (notion d’impact)

- Pacceptation et/ou aversion envers celui-ci (controle)
- la direction (législatif/police)."

3.3.2.1 L’expertise

Parmi les différentes approches ou méthodologies, la plus ancienne et plus
fréquemment utilisée, est I'expertise, en tant qu’étude menée par un spécialiste ou un comité
de spécialistes, tels que des hydrogéologues. Cette démarche est celle utilisée par le Bureau de

Recherches Géologiques et Miniéres (France) depuis 1969:

"Dans la pollution des eaux souterraines, on doit considérer a la fois:
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- lintroduction de la pollution
- la propagation de la pollution
- la persistance

Nous avons été amené a définir schématiquement (en vue de la cartographie a réaliser
a petite échelle), six classes de terrain dotées chacune de caractéres communs selon les
points de vue précédents, en se basant principalement sur la nature géologique du sous-
sol, sur la profondeur de la surface libre des nappes, et sur les modalités de drainage (ou
d’alimentation) des nappes par les cours d’eau, la densité du réseau hydrographique
permanent commandant généralement lextension des écoulements souterrains (Albinet
etal 1970)."

L’expertise est une démarche plus ou moins subjective, dont le résultat (validité-
fiabilité) doit pour beaucoup a I’expérience professionnelle, tant sur le sujet méme de la
vulnérabilité, que sur la connaissance de la région. Mc Ghee et al. (1983) racontent
I’expérience de sélection de sites de décharges en Louisiane (U.S.A.):

"Dans chaque commune, un comité est établi pour définir (avec un consultant choisi) le

plan de gestion des déchets solides. La détermination de la possibilité d’un site de
décharge potentiel, passe par l'évaluation incluant les discussions sur les caractéristiques
topographiques, hydrologiques, géologiques, hydrogéologiques, l'utilisation du territoire
environnant et aires environnementales sensibles.

L’utilisation des données disponibles est la base de l’évaluation du site, et des
recommandations. L’évaluation géotechnique de sites spécifiques est réalisée pour
fournir une évaluation de la possibilité, de la stratégie de dépét, et identifier les strates
qui peuvent étre utiles ou génantes pour le développement du site."”

Grenier et al. (1985) notent:

"Trois degrés de vulnérabilité y apparaissent et ils résultent de I'interrelation de facteurs
d’ordre pédologique, géologique, hydrogéologique et physiographique. La photo-
interprétation constitue également une étape importante dans l'élaboration d’une telle
carte.”
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Fisher (1983), concernant la délimitation des périmetres de protection, écrit:

"La procédure de cartographie pour la définition des aires de protection a été
développée aprés une revue extensive de la littérature. Les limites sont basées sur les
données de surface, du substratum et de I’hydrologie. Toutes les données disponibles
furent collectées, concernant la géologie de surface et profonde, la topographie, les
photographies aériennes, les données de sol, les enregistrements de forage, conjuguées a
des vérifications sur le terrain, des études géologiques publiées, les dossiers municipaux,
des études détaillées, des informations sur le rayon d’influence, I’analyse de
I’écoulement, les calculs de la loi de Darcyet de Uinfiltration. Les sources d’eau de
surface et souterraines furent localisées."

3.3.2.2 Les matrices et arbres d’aide a la décision

Dans une expertise, les facteurs utilisés directement ou indirectement sont nombreux.
Pour palier a ’oubli possible d’un facteur important ou déterminant, le Working Group on
Pesticides (1970) propose une matrice d’aide & la décision:

"Le systéme développe les critéres pour la décision de la faisabilité des divers dépéts de
déchets de pesticides, et la sélection des sites, par l'utilisation d’une matrice d’aide a la
décision qui représente une approche systématique du probléme extrémement

complexe.”

Cette matrice (cf. p. Al) propose un cheminement pour I’analyse du probléme,au
travers des différents paramétres des déchets, des facteurs environnementaux, et des
interactions contaminant-milieu, cheminement conduisant a la décision. En cela la méthode ne
fournit pas d’évaluation, mais seulement une méthodologie d’expertise.

En ce sens, Vierhuff (1981) propose différemment un arbre d’aide 2 la décision:
"Le degré de protection a la pollution de surface est défini en cing classes. Les critéres

sont le régime hydrogéolgique, la géologie et la pédologie de la roche insaturée, la
profondeur de l'eau saturée, et I’épaisseur du niveau confinant. Les données
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proviennent des cartes géologiques et pédologiques et sont complétées sur la base des
connaissances hydrogéologiques de la région. Le systéme est basé sur lutilisation d’'un
arbre d’aide a la décision.”

Cet arbre (cf. p. A3) fournit, suivant les quelques facteurs qu’il utilise, un niveau de
vulnérabilité, parmi les cinq degrés possibles. Ce systéme est un intermédiaire avec les
méthodes a indexation. Plusieurs de ces méthodes se rencontrent dans la littérature.

3.3.2.3 Les méthodes a indexation
Back et al. (1982) décrivent un systéme a indexation unique:

"Le modéle heuristique a indexation utilise quatre catégories de base de facteurs
affectant le potentiel d’apparition du pesticide dans I’eau potable. Des valeurs sont
assignées aux facteurs sur les données disponibles, les tests de laboratoire et les
estimations basées sur la connaissance approximative de l'utilisation du pesticide. Cette
approche réduit considérablement le nombre de données nécessaires par rapport aux
modéles mathématiques de simulation. Par la grande quantité de données disponibles,
pour une variété de conditions, les résultats sont aussi bons ou meilleurs que ceux
obtenus par les modéles mathématiques."

Les treize facteurs utilisés, répartis en quatre catégories (cf. chap. 2-4) conduisent a
'attribution d’index pour chaque catégorie, dont la valeur maximale est 3 (sauf pour I'une
d’elle, concernant la source d’eau, ou elle est de 2), et qui sont 1a somme des sous-index
correspondant & chacun des facteurs. Les quatre catégories étant non pas additives mais
interdépendantes, I'index final est le produit des quatre index, et prend une valeur (décimale)
entre 0 et 54.

Legrand (1983) propose une méthode a double indexation:

"Le systéme est centré sur les caractéristiques clés d’un site qui sont généralement
utilisées pour déterminer le potentiel de contamination. Chaque caractéristique est
assignée d’une valeur numérique. Le systéme est essentiellement une quantification des
paramétres, évalués dans une séquence logique, dont les résultats sont transcrits sous
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forme standardisée (Albinet et al. 1970). Les facteurs utilisés sont la distance entre la
source polluante et le point d’utilisation de ’eau, la profondeur de la nappe, son
gradient, la perméabilité et sorption.”

Avec la sensibilité de 'aquifere (en 3 degrés) et la sévérité du contaminant (fonction de
sa toxicité, de sa concentration, de son volume, de sa mobilité et de sa persistance dans ’eau)
un degré de gravité (Back et al. 1982) est défini par une matrice de potentiel de risque.

La probabilité de contamination peut étre déterminée par corrélation de la description
numérique du site (Albinet et al. 1970) et du standard numérique synthétique dans la matrice
(Back et al. 1982).

Silka et al. (1978) proposent un syste¢me, inspiré de celui-ci:

"Ce systéme d’évaluation est la classification des réservoirs de surface, en terme de leur
relatif potentiel de contamination de l’eau souterraine. Ce systéme d’évaluation
considére les principaux paramétres hydrogéologiques et fournit une méthodologie
standardisée qui assurera des résultats logiques. Les paramétres du potentiel de
contamination sont I’épaisseur de la zone insaturée et le type de matériel, la toxicité
relative des déchets, la quantité et la qualité de l’eau d’alimentation. Les paramétres
dela relative importance du potentiel de danger pour les usages actuels sont le type de
captage, les positions de la source et du contaminant dans I’écoulement de I’eau
souterraine, et la distance entre eux.”

La somme des indices calculés pour les premiers paramétres détermine le potentiel de
contamination de ’eau souterraine du site, sur une échelle de 1 a 29. L’indice correspondant au
potentiel de danger est un index composé d’un chiffre et d’une lettre (de 1C a 9A). Enfin, un
degré de confiance est déterminé. Le syst¢me consiste en fait en une description standardisée
d’un site donné, en neuf étapes, au moyen de chiffres et de lettres, & partir desquels une
évaluation globale peut étre faite.

Olivieri et al. (1986)proposent un méthode a double cotation numérique. Ils
déterminent ainsi séparément un score de sensibilité du site et un score de sévérité de
contamination, calculés par assignation de valeurs numériques a chaque facteur avec
association possible d’un degré d’incertitude. Le syst¢me est divisé en quatre étapes:
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- "description standardisée hydrogéologique

- intégration de la sensibilité et de la sévérité en une valeur unique indiquant la gravité
de la contamination

- identification possible du risque relatif de plusieurs sites

- gestion du risque.”

En 1985, La National Water Well Association propose un syst¢tme d’évaluation de la
vulnérabilité des eaux souterraines a une quelconque pollution.

"Des caractéristiques physiques inhérentes a chaque site affectent le potentiel de
pollution de I'eau souterraine. Aprés l'évaluation de l'importance des différents facteurs
et de leur disponibilité, les plus importants d’entre eux qui contrélent le potentiel de
pollution de 'eau souterraine furent déterminés comme étant: la profondeur de l'eau, la
recharge nette, le milieu aquifére, le type de sol, la pente topographique, la zone
insaturée, la conductivité hydraulique de I'aquifére (Silka et al. 1978)."

Ces différents facteurs forment en anglais 'acronyme DRASTIC. Un poids a été affecté
a chacun d’eux par un comité, au moyen de ’approche Delphi (consensus). Ce poids, fixé a une
valeur entiére entre 1 et S, est un multiplicateur du grade de chaque facteur; grade fonction de
la grandeur du facteur a chaque site, et de valeur comprise entre 1 et 10. L'index DRASTIC,
somme des différents produits (poids x grade), caractérise le site. La valeur numérique
obtenue, n’a pas de signification intrinséque; son interprétation réside dans la comparaison
avec celles obtenues pour d’autres sites, dans une méme région. Un ensemble différent de
poids a été affecté pour I'application de la méthode DRASTIC en milieu agricole.

Parmi les différentes méthodes rencontrées, celle décrite par Haertlé (1983) s’applique
sur les données de sondages ou forages:

"Basée sur les investigations disponibles et les guides existants, une méthode a été

[ ) V4 Zn

développée permettant de différencier des degrés 'faible", "moyen"” et "élevé" a la
vulnérabilité de I'eau souterraine de I'aquifére supérieur principal, en s’intéressant a la

composition et Uépaisseur des différents niveaux susjacents a l'eau souterraine.”
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L’évaluation attribue un symbole spécifique par niveau ou strate. La combinaison de ces
symboles, confére un degré global de vulnérabilité en chaque sondage. Le report de ces
symboles combinés sur une carte peut permettre la délimitation des diverses zones de
vulnérabilité (cf. p. A4).

Une autre méthode est citée par Villumsen et al. (1982):

"Dans le calcul des cartes de vulnérabilité, quatre thémes ont été inclus: charge
piézométrique, index interflot, capacité de réduction et capacité de sorption. Pour
chacun d’eux des classes étaient définies et des valeurs de 0 a 4y étaient affectées. Un
index de vulnérabilité était ainsi calculé comme la valeur moyenne des quatre valeurs
précédentes. Les index ont été ultérieurement illustrés en carte de vulnérabilité, utilisant
un maillage d’éléments unitaires carrés de 0.5 km de coté."”

Les différentes méthodes a indexation tentent de fournir une méthodologie standardisée
pour I’évaluation du potentiel de contamination des eaux souterraines. Certaines d’entre elles,
essaient de donner de plus une technique de représentation standardisée, plus ou moins
automatique, des différents degrés.

3.3.2.4 Les modéles de simulation

Dans une démarche toute autre, mais avec la méme optique, de nombreux auteurs
décrivent et préconisent I'utilisation de modeles de simulation mathématiques du transport des
contaminants. Van Genuchten (1978) situe cette démarche dans ’ensemble des méthodes:

"De nombreux investigateurs ont recours a l'utilisation des "modéles” pour la prédiction
de l'impact des sites proposés de décharge de déchets. Un modéle (de dispositif de
déchets) est défini comme une représentation simplifiée du systéme réel (de dépét).
Comme résultats de la simplification, différents types de modéles existent. Par exemple,
un modeéle-réduit du systéme est un modéle au méme titre qu’'un modéle mathématique
hautement sophistiqué, basé sur un systéme d’équation aux dérivées partielles. De
méme, quand un ingénieur évalue un site proposé, et utilise son expérience, pour
prendre sa décision sur la possibilité du site a étre aménagé en dépot, il applique le plus
communément un "modéle" du site. Manifestement, le modéle dans ce cas se veut
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hautement descriptif dans sa nature (le jugement subjectif est utilisé comme un outil de
décision). Les modéles peuvent étre classés de plusieurs maniéres. Une classification

possible est celle-ci:

- modéles descriptifs
- modéles physiques
- modéles analogiques
- modéles mathématiques
- empiriques ou conceptuels
- déterministes ou stochastiques

- statiques ou dynamiques."

Nous ne développerons pas ici les différentes méthodes de simulation utilisant les
modéles mathématiques, et qui peuvent étre appliqués 2 la vulnérabilité des eaux souterraines.
Leur intérét est de pouvoir, dans un cas donné, prévoir le devenir d’'une contamination et les
différents scenarii envisageables pour prévenir ou limiter cette contamination. Ces modeles
sont actuellement en plein développement et les différentes méthodologies sont le domaine

d’importantes recherches.

3.3.3 Résultats et représentations

Comme entrevu au chapitre précédent, les résultats peuvent se présenter sous diverses
formes, suivant les différentes méthodes d’évaluation de la vulnérabilité. Les résultats d’une
expertise, généralement orientée sur la faisabilité d’'un aménagement & potentiel de pollution,
sont usuellement 'acceptation ou le refus, et des recommandations spécifiques.

Mc Ghee et al. (1983) écrivent:

"Par I’évaluation des 90 sites de décharge, a travers tout l'état, neuf classes différentes de
sites fonction du sous-sol et de 'eau souterraine furent trouvées. Pour chacune d’elles, la
description générale est donnée, de méme que certaines considérations
hydrogéologiques, et les reccommandations appropriées a leur développement. (cf. p.
AS5)"

Une méthode 2 indexation fournit par définition un index pour un site donné, appliqué a
un cas donné. Cet index peut étre le degré de vulnérabilité des eaux souterraines, réparti en
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classes, une valeur d’évaluation absolue ou relative de potentiel de contamination, ou méme
une définition synthétique du site pour un cas de contamination donnée, au moyen de codes
standardisés (cf. p. A6).

Certaines méthodes a indexation comportent une étape de cartographie de I’index
obtenu.

Le systéme décrit par Haertlé (1983) donne la possibilité d’obtenir une carte par
compilation des symboles d’évaluation de la vulnérabilité, localisés sur les forages ou sondages;
cette carte sur laquelle doit figurer aussi les limites géologiques et les contours des eaux
souterraines constitue la représentation finale.

Dans 1a méthode de Norton et al. (1982), la cartographie de la vulnérabilité repose sur
la délimitation de zones auxquelles une valeur de 1 & 3 est affectée, représentant le degré de
vulnérabilité des eaux souterraines. La délimitation est basée sur les caractéristiques des
terrains susjacents a I’eau souterraine, sur celles de 'aquifére et sur I'usage de P'eau.

Villumsen et al. (1982) précisent:

"Dans un projet pilote, I'Inspection Géologique du Danemark a produit des cartes
composites, appelées cartes de vulnérabilité de l’eau souterraine et qui montrent le
risque - pour les composés polluants utilisés ou disposés au voisinage de la surface -
d’influencer la qualité de I’eau souterraine. Les cartes de vulnérabilité sont une
compilation automatisée d’index de vulnérabilité, utilisant un maillage d’éléments
carrésde 0,5 x 0.5 km2."

Concernant la représentation cartographique, Parascandola (1980) écrit:

"Le but de cette étude étant de réduire a terme le degré de vulnérabilité des relations
établies harmonieusement entre les hommes et les eaux souterraines, par les moyens les
plus divers (alerte-information, protection-prévention, contrile-répression), il ressort
qu’il est indispensable de ne pas dissocier dans le mode de représentation qui sera
retenu, le résultat (degré de vulnérabilité) des données qui'y ont conduit (données sur les
propriétés des eaux souterraines, sur l’environnement agressif, sur I’environnement

défensif).
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Le mode de représentation qui apparait donc le plus approprié pour traduire la
vulnérabilité des eaux souterraines a la pollution est le document cartographique."

Elle ajoute par ailleurs:

"La cartographie est un outil de compréhension trés adapté a une illustration sous
forme d’images globales et immédiatement perceptibles des phénomeénes de toute
nature, localisables dans Uespace (Suais-Parascandola et al. 1983)."

Vierhuff (1981) rapporte:

"Trois cartes a l’échelle du 1/1 000 000 furent compilées en RFA, représentant les
principales caractéristiques de ’eau souterraine, c’est-a-dire la disponibilité, les
possibilités, la vulnérabilité.

Le degré de protection est défini en cing classes, fonction du régime hydrogéologique, de
la géologie et pédologie de la roche insaturée, de la profondeur de I'eau souterraine ou
de la puissance de la couche confinante. (cf. p. A3)"

Le Bureau de Recherches Géologiques et Minieres (France) oriente sa représentation
cartographique, sur trois échelles différentes:

"La carte a Uéchelle du 1/1 000 000 présente une vue générale des paramétres qui
conditionnent la vulnérabilité des nappes. La cartographie a Uéchelle du 1/250 000
donne une vue plus détaillée de ces paramétres. La cartographie au 1/50 000 devrait
constituer un préalable aux études quantitatives détaillées que nécessite 'aménagement
de zones industrielles ou urbaines, et la délimitation des périmétres de protection. Pour
chaque échelle, une légende type, pouvant s’adapter a l’ensemble de la France ou a
d’autres pays a été définie (Albinet et al. 1970)."

Sur ces cartes, la délimitation des différents domaines de vulnérabilité se base
principalement sur la nature géologique du sous-sol, et la représentation se fait au moyen de
couleurs et figures.
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Cotecchia (1982) citant les travaux de Landreau (1982) écrit:

"Dans le cas d’une étude d’identification des aires les plus vulnérables a une possible
intrusion et propagation de fertilisant azoté dans les eaux souterraines, la carte finale
qui illustre la probabilité de pollution par l'azote nitrique est réalisée par superposition
de deux carte de base; 'une concerne l'usage régional, l’autre distingue le sol de
couverture, en accordant une aptitude a prévenir ou permettre la pénétration du

polluant.”

En 1975, le Bureau de Recherches Géologiques et Miniéres (France) propose un
systéme cartographique complet:

"Ce document se présente sous forme de trois cartes au 1/50 000 superposables.

La premiére en couleur traduit Uaptitude des terrains a se laisser pénétrer ou traverser
par les pollutions. Si elle s’appuie sur la géologie, elle se distingue d’une carte géologique
classique, en mettant l'accent davantage sur le faciés des réservoirs aquiféres et de leurs

épontes, que sur leur stratigraphie.

La seconde, sur support transparent, intéresse les ressources exploitées et leurs
périmétres de protection, les ressources exploitables, I'hydrodynamique des nappes. Elle
est perpétuellement actualisable et perfectible.

La troisiéme, elle aussi sur support transparent et actualisable, concerne les contraintes
d’aménagement, axes routiers, stockages, zones industrielles, décharges, stations
d’épuration, etc. (BRGM 1975)."”

Appliqué au probleme de la délimitation des périmétres de protection de captage,
Fischer (1983) écrit:

"Se basant sur la nature hydrogéologique de la source, les aires de protection ont été
cartographiées en huit catégories fonction de leurs caractéristiques source/captage,
aquifeére libre/actif, matériel poreux inconsolidé/rocheux, etc.
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Basées sur Uanalyse de l'usage régional, les aires de protection de l'aquifeére furent
classées en quatre catégories (différentes des précédentes) fonction du degré de
protection de l'eau souterraine.”

La cartographie, comme on peut le constater, est une forme de représentation trés
utilisée pour présenter les résultats des diverses méthodes d’évaluation de la vulnérabilité des
eaux souterraines a la contamination; que ces méthodes soient des expertises ou des systémes a
indexation.

Les résultats des modéles mathématiques se présentent généralement sous forme de
valeurs, représentant la plupart du temps des concentrations en contaminant de I’eau
souterraine. Ces résultats peuvent étre présentés sous diverses formes: tableaux, courbes,
profils, cartes, etc. Par exemple, Ennabli (1981) qui étudie la vulnérabilité d’un aquifére
surexploité a la contamination saline, par modélisation mathématique, présente les résultats
sous forme de cartes synthétiques de concentration, illustrant les différents scenarii
envisageables pour la gestion de la nappe. Il détermine, 2 partir de 13, les limites d’exploitation
a ne pas dépasser (cf. p. A18).

3.3.4 Utilisations

Lobjectif premier des différentes méthodes d’évaluation de la vulnérabilité des eaux
souterraines a la contamination étant leur utilisation, il nous parait intéressant de consacrer un
chapitre aux utilisations des méthodes que leurs auteurs suggérent ou conseillent, de méme
qu’aux utilisateurs potentiels auxquels elles s’adressent, et enfin aux divers conseils et
limitations qu’ajoutent les auteurs.

La National Water Well Association (U.S.A), par exemple:

"Ce document a été préparé pour assister les planificateurs, les exploitants et les
administrateurs dans la tache de I'évaluation de la relative vulnérabilité des aires de la
contamination de I’eau souterraine depuis des sources variées de pollution. 1l peut aussi
étre utile pour les industriels qui désirent comprendre les relations entre les différentes
pratiques, et le potentiel de pollution de l’eau souterraine qui leur est associé, et aux
universitaires qui enseignent les fondements de I’hydrogéologie et de la contamination
des eaux souterraines (Aller et al. 1985)."
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Les utilisations et utilisateurs peuvent étre trés divers. Legrand (1983) écrit:

"Le propos de ce manuel est (Albinet et al. 1970) de fournir un guide pour Uévaluation
de sites de déchets et d’autres sites concernant la contamination, et (Back et al. 1982)
d’offrir une méthodologie standardisée dans laquelle chaque site et chaque type de
contaminant peuvent étre pesés ainsi que le degré de sérieux, et la probabilité de
contamination dans chaque situation peut étre déterminée ou estimée. Ceci est
spécialement approprié pour une utilisation par les agences de réglementation pour
standardiser les procédures."

D’autres auteurs orientent 'utilisation de leur méthode a indexation:

"Lorsqu’un site a été indexé, le score peut étre interprété. L’estimation du score peut étre
approché par:

- une interprétation relative, par comparaison de plusieurs sites afin de déterminer leur
ordre pour ’acquisition d’informations additionnelles, I'inspection des sites,
Pinvestigation compléte des sites, la mise en pratique d’action de redressement, la
préparation des cas d’application

- une interprétation absolue utilisant un guide de conversion des scores en niveau de
risque (JRB Associates 1982). (cf. p. A11)"

Olivieri et al. (1986) précisent:

"Les procédures d’interprétation peuvent étre effectuées par:

- cotation numérique, par addition de la valeur de sensibilité et de sévérité, puis
ordonnancement des valeurs des différents sites afin de définir les priorités,

- représentation graphique des scores sensibilité versus sévérité. Une position dans la

matrice indique un degré de potentiel qui en retour refléte le besoin immédiat pour
les interventions (cf. p. A20)."

Le Working Group on Pesticides (1970) déclare:
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"La matrice d’aide a la décision est prévue pour fournir un outil pouvant étre utilisé par
une agence, des industriels, des scientifiques, ou des ingénieurs (souvent appelés
gestionnaires) afin de décider s'il est possible de déposer certains déchets dans certaines
zones, d’'une certaine maniére, et, si oui, de spécifier le mode de dépot ou la technique a
utiliser.”

Il pourrait étre nécessaire dans ce chapitre de différencier les utilisations des méthodes
d’évaluation de celles des résultats de ces méthodes. Cependant, les deux utilisations étant
souvent liées, nous commettrons I’abus de ne pas les différencier explicitement.

L’information fournie par la méthode, ou contenue dans les résultats et/ou leur
représentation finale, doit &étre d’autant plus nette et aisée a utiliser qu’elle peut étre destinée
tout a la fois a des spécialistes qu’a des non-spécialistes:

"La cartographie de classification de la vulnérabilité a la pollution constitue la méthode
d’expression et de diffusion des informations la plus commode vis-a-vis de diverses
catégories d’utilisateurs soucieux ou responsables de la prévention de la pollution, mais
non spécialistes en hydrogéologie (Albinet et al. 1970)."”

Sur les cartes, Vrba (1981) précise:

"Les cartes de protection et vulnérabilité de I’eau souterraine représentent une trés utile
base, principalement pour la planification régionale, pour le contrble de
Penvironnement, etc. et sont logiquement (re)liées aux cartes hydrogéologiques."
D’autres auteurs, encore:

"La carte traduit ’aptitude des terrains a se laisser pénétrer ou traverser par les
pollutions (...) Elle est indispensable a toute étude concernant des problémes

d’aménagement, avec risque de pollution des eaux souterraines (BRGM 1975)."

Certains auteurs notent I'intérét ou I'utilisation d’un point de vue législatif:
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"Dans le domaine de la conservation et de la protection des eaux souterraines, la
cartographie représente une base pour la prise et le renforcement des mesures
législatives. D’autre part, les cartes établies ont permis, notamment au plan régional,
d’avertir et de mieux guider les planificateurs (orientations préalables de grands projets).
Enfin il est certain que dans le contexte actuel de la protection de l'environnement, ces
cartes sont trés utiles localement pour ce qui concerme par exemple la délimitation des
périmétres de protection des captages d’eau potable, ou les zones favorables aux rejets
(Suais-Parascandola et al. 1983)."

Soucieux d’une utilisation correcte de leur méthode ou des résultats, de nombreux
auteurs apportent des conseils ou des recommandations, voire des restrictions. Fischer (1983)

par exemple:

"L utilisation des cartes de périmétre de protection pour un usage local ou régional,
aura lieu seulement si l'utilisation et ’application ont été publiquement discutées et
légalement adoptées."

Grenier et al. (1985) préconisent un complément d’étude:

"A cause de son caractére général, cette carte ne devrait pas étre le document unique a
consulter pour déterminer le degré de vulnérabilité de 'eau souterraine a la pollution.
Avant de prendre une décision sur l'utilisation de terrain a des fins spécifiques, des
études devront déterminer les conditions hydrogéologiques a l’endroit précis ou
limplantation d’une activité spécifique est projetée. 1l se pourrait qu’a cet emplacement,
le degré de vulnérabilité soit différent de I'unité principale qui Uentoure."

De méme, la National Water Well Association (1985) précise:

"Une méthodologie simple-a-utiliser et aisée-a-comprendre a été développée. 11 est
important de rappeler que ce document est prévu pour étre utilisé comme un outil et
non pour remplacer la nécessité d’une expertise professionnelle et une investigation sur

le terrain pour I'évaluation du potentiel de pollution (Aller et al. 1985)."

Olivieri et al. (1986) écrivent:



51

"On doit accentuer sur le fait que lutilisation de ce systéme est prévu seulement comme
une méthodologie pour I'enregistrement des facteurs hydrogéologiques et chimiques. La
méthode fournit une premiére approximation du degré de potentiel de contamination
pour un site ou un groupe de sites et/ou relativement par rapport a d’autres."

De nombreux auteurs sont donc soucieux de prévenir les utilisateurs potentiels du fait
que ces méthodes et leurs résultats ne sont que des outils, et que leur validité devra en somme
étre confirmée par des spécialistes et leurs expertises. L'un des problémes de validité est celui
de I'échelle d’investigation. Par exemple, Villumsen et al. (1982) remarquent:

"La densité d’information étant plus petite que 0.5 km2, ceci implique que la carte de
vulnérabilité ne peut relater que les pollutions permanentes diffuses. Ainsi, il est
recommandé que ces cartes soient utilisées seulement pour une planification régionale,
et avec un complément de quelques autres informations sur le développement historique
de la contamination, informations sur les sources ponctuelles, et sur le mouvement

horizontal de I’'eau souterraine."

Il faut de plus garder a I'esprit que les résultats finaux ne conservent généralement pas

I'information nécessaire a leur obtention. Ainsi:

"On remarquera de plus que caractériser la vulnérabilité des eaux souterraines par leur
seul degré de vulnérabilité ne permet généralement pas de rendre compte des agressions
et des défenses, car le plus souvent il n’y a pas de correspondance biunivoque entre le
degré de vulnérabilité et le couple "agression-défense"” (Suais-Parascandola et al. 1983)."

Concernant I'utilisation des modeles mathématiques, Van Genuchten (1978) écrit:

"Les modéles de simulation peuvent trouver une trés utile application dans la
conception effective et 'aménagement d’un site de dépot. Ils peuvent étre utilisés pour
différents types de déchets et sites, de maniére a minimiser le risque de pollution a
chaque site (...) De plus, ils peuvent étre des outils valables pour la détermination des
parameétres-clés qui contrélent la migration du contaminant (...) Ils peuvent étre utilisés
pour étudier la conception optimale et la localisation des systémes de récupération des

ruissellements.
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Malheureusement, un nombre de limitations associées aux techniques de simulation
pour Uévaluation des décharges existe aussi. Une simulation est hautement dépendante
de la description adéquate des différents parameétres du systéme et des variables d’entrée.

Un autre probléme limitant I’application immédiate de modéles de simulation est
associé au mangue de compréhension des processus chimiques et biologiques ayant lieu
en un site donné (Van Genuchten 1978)."

Faust et al. (1981) précisent:

"Comme protection contre une mauvaise application des modéles d’écoulements
souterrains, il faut considérer les points suivants:

- L’investigateur a-t-il une expérience suffisante dans les deux domaines de I’hydrologie
et de la modélisation?

- Le modéle proposé est-il compatible avec les données disponibles?

- Est-il compatible avec les objectifs établis pour I'étude?

- A-t-il été suffisamment testé et appliqué avec succes sur d’autres secteurs?

- Les hypothéses pertinentes qui limitent le modéle ont-elles été clairement comprises et
établies?

- L’application du modéle est-elle une partie intégrale de toute acquisition de données?

- La prédiction (basée sur la modélisation) est-elle une extrapolation valide des données
historiques disponibles?

Des réponses positives a ces questions de base devraient donner une confiance dans
l'usage des modéles (Faust et al. 1981)."
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34 HESE - CONCLUSION

La vulnérabilité des eaux souterraines a la contamination est un concept lié au risque de
pénétration d’un contaminant dans le syst¢me d’eau souterraine. A ce premier niveau de
définition, s’en ajoute un second lié & la propagation du contaminant dans les eaux
souterraines. Enfin un troisi¢me niveau considére les effets de ce contaminant sur ou dans les
eaux souterraines principalement quant a leur utilisation par ’homme.

- Suivant ces trois niveaux de considérations, la vulnérabilité est donc fonction
- de Paptitude des terrains susjacents ou encaissant le systéme aquifére 2 se laisser
traverser par le contaminant,
- de la possibilité qu’a ce contaminant & migrer au sein du systéme,
- des normes de qualité li€es a I'utilisation des eaux souterraines,
- de la persistance du contaminant, phénoméne pouvant intervenir dans les trois
niveaux.

Les sources de contamination peu\?ent étre classées suivant différents critéres:

- suivant leur localisation dans ’espace par rapport aux eaux souterraines, en
surface, dans la zone insaturée, ou dans la zone saturée du sol;

- suivant leur origine: domestique, agricole, industrielle ou miniére;

- suivant leur caractére ponctuel (local) ou non ponctuel (régional);

- suivant le type de contaminant: biologique, organique détritique, organique
chimique, chimique ou radioactif;

- suivant le type de contamination: réelle ou potentielle;

- ou suivant d’autres critéres tels les effets possibles sur I’homme, les possibilités
d’épuration artificielle, etc.

Les facteurs influencant la vulnérabilité d’un systéme d’eau souterraine a la
contamination peuvent étre classés en plusieurs catégories. On distingue:

- les facteurs géologiques des zones insaturées et saturées;

- les facteurs hydrodynamiques de ces zones;

- les facteurs hydrogéochimiques et biologiques;

- les facteurs bio-physico-chimiques du contaminant;

- les facteurs d’impact liés a I'utilisation de 'eau.
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Les méthodes d’évaluation de la vulnérabilité sont classées en:

- évaluation de type expertise;

- méthode & matrice ou arbre d’aide a la décision;

- méthode & indexation
- & définition synthétique codée du site vis-a-vis de la vulnérabilité,
- 2 indice interprétable de fagon absolue,
- 3 indice interprétable de fagon relative;

- modeles de simulation.

Le résultat de ces évaluations peut étre:
- une réponse (oui ou non);

- un indice ou un code;

- une valeur ou une grandeur physique.

La représentation de ces résultats peut étre:
- un tableau;

- une carte;

- une courbe ou une profil.

Ces différentes méthodes et les résultats qu’elles fournissent sont des outils servant a
apprécier la vulnérabilité d’un systéme d’eau souterraine & une contamination. Elles
s’appliquent exclusivement sur le domaine de leur définition, et la validité des résultats est
directement liée au respect des recommandations, conseils et restrictions d’usage et de la fagon
dont aura été mené le travail dans les reégles de I'art. La majorité des auteurs de ces méthodes
précisent que nulle étude ne pourra reposer que sur leur méthode, et que des compléments
d’étude seront nécessaires. Certains ajoutent qu’en tout état de cause une expertise devra
finalement avoir lieu. Il apparait donc que la majorité de ces méthodes sont des outils, destinés
a un usage préliminaire ou d’appoint. En ce sens, les utilisateurs potentiels peuvent étre divers,
mais I’évaluation finale de la vulnérabilité ne pourra étre faite que par un spécialiste qui aura a
juger, de maniére plus ou moins subjective, de la validité des résultats apportés par la ou les
différentes méthodes utilisées.

Les différentes méthodes étudiées n’utilisant pas le méme niveau de définition de la
vulnérabilité, les objectifs qu’elles visent sont différents. De méme, elles ne s’intéressent pas
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aux mémes facteurs d’influence. Enfin I'information qu’elles fournissent n’est pas de méme
nature, et donc n’est pas destinée au méme usage.

Dans notre revue de ces méthodes, aucune n’est apparue comme 'outil idéal, prenant
en compte tous les facteurs influengant les divers phénomeénes, et donnant avec précision un
résultat caractérisant exactement la vulnérabilité d’un systéme.

En conclusion, ces méthodes sont des outils desquels on ne peut attendre qu’une aide a
I’évaluation ou un ordre d’idée quant a la vulnérabilité d’un systéme d’eau souterraine a une
contamination.
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CHAPITRE 4

PROCESSUS DE RETENTION ET DE TRANSFORMATION
DES CONTAMINANTS DANS LES SOLS:

LEUR IMPORTANCE DANS D’EVALUATION DE LA
VULNERABILITE DES EAUX SOUTERRAINES
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4.1 INTRODUCTION

La vulnérabilité des eaux souterraines a la contamination est un concept se rattachant a
I’effet ou I’impact d’un ensemble de conditions physiques (climatiques, géologiques,
hydrodynamiques, physico-chimiques, etc.) régissant le transport de contaminant(s) dans les
sous-sols, sur la qualité des eaux souterraines. Il peut ainsi impliquer les notions de cause et
d’effet de la contamination des eaux souterraines, chacune de ces notions étant le résultat d’un
ensemble de conditions statiques (propriétés et caractéristiques du milieu) et dynamiques
(vitesse des phénomeénes et relations entre ceux-ci) susceptibles d’étre paramétrisées.

La présence et I'effet d'un contaminant a I'un ou 'autre des différents niveaux possibles
de la vulnérabilité sont liés & la concentration, ainsi qu’a la réactivité ou a la toxicité de celui-ci
dans le milieu. L’aptitude d’un contaminant & atteindre et & se propager dans I’eau des
aquiféres, ainsi que 'aptitude de ce contaminant & conserver sa réactivité ou sa toxicité au
cours de son cheminement, constituent ainsi les principales conditions qui sont & la base du
concept de la vulnérabilité des eaux souterraines. Tout phénoméne ou mécanisme physique,
chimique ou biologique susceptible de diminuer la mobilité, la concentration ou la toxicité d'un
contaminant dans les sols, pourra ainsi étre considéré comme un facteur d’atténuation de ce
contaminant en regard de son potentiel de contamination des eaux souterraines ou de ses
utilisateurs.

Nous présentons dans les paragraphes suivants une revue sommaire des facteurs bio-
physico-chimiques contrdlant le destin des contaminants dans les sols, ainsi que des relations
entre les valeurs des parameétres liés a ces facteurs et les autres facteurs ou conditions du
milieu. Nous considérons également l'utilisation de ces facteurs a 'intérieur des méthodologies
actuelles d’évaluation de la vulnérabilité, telle qu’elle se retrouve dans la littérature. Enfin,
une sélection des facteurs et/ou parameétres susceptibles d’étre utilisés dans une méthode
d’évaluation de la vulnérabilité des eaux souterraines a la contamination, sera présentée, ceci
en relation avec le niveau de précision normalement requis par ces méthodes.
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4.2 FACTEURS BIQ-PHYSICO-CHIMIQUES
CONTROLANT LE DESTIN DES CONTAMINANTS

DANS LES SOLS

4.2.1 Transport et atténuation des contaminants dans les sols

L’évaluation de la vulnérabilité des eaux souterraines & la contamination a pour but de
quantifier la potentialité et/ou la sensibilité d’une nappe aquifére a la contamination.
L’aptitude d’une eau souterraine a se laisser contaminer, & partir d'un épandage, déversement
ou enfouissement de composés a la surface du sol ou dans le sol, est déterminée entre autres
conditions par I'importance des facteurs bio-physico-chimiques d’atténuation. Celle-ci est liée
a la réactivité et aux propriétés des contaminants, qui conditionnent la vitesse et la grandeur de
la rétention et de la transformation des contaminants dans les sols.

La susceptibilité d’'une nappe d’un aquifére a la contamination est donc principalement
liée a la potentialité d’un contaminant & traverser la zone non-saturée (vadose) des sols. Le
concept de vulnérabilité des eaux souterraines a la contamination est ainsi basé, notamment,
sur la grandeur du temps de passage d’un contaminant de la surface d’un sol a celle de la nappe
de 'aquifere.

Le transport vertical d’un contaminant vers la nappe dépend de la mobilité de celui-ci,
c’est-a-dire des conditions affectant & la fois son mouvement et son atténuation dans le milieu
poreux. Nous considérons ici les principaux facteurs bio-physico-chimiques d’atténuation liés a
la fois & la réactivité et aux propriétés des composés ainsi qu’a celles des sols, et dont les effets
sur la migration des contaminants vers la nappe déterminent dans une grande mesure la
potentialité de celle-ci & se laisser atteindre.

4.2.2 Aspects fondamentaux des processus de rétention et de
transformation des contaminants dans les sols
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Les processus de rétention, de transformation et de dissipation des contaminants & la
surface ou dans les sols peuvent étre classés en deux principales catégories, en regard de leur
échelle de temps relative devant la vitesse d’écoulement de ’eau dans le sol:

1) Les processus considérés comme étant a "I’équilibre" devant la vitesse
d’écoulement de I’eau, qui présentent une cinétique rapide devant la vitesse
d’écoulement de I'eau. Ces processus affectent principalement la rétention des
contaminants dans les sols. 1l s’agit de:

- l'ionisation et 'oxydo-réduction des composés

- la complexation et ’échange ionique avec les constituants de la surface des
sols

- Padsorption sur les sols.

2) Les processus contrdlés par la cinétique (dépendants du temps), qui présentent
une cinétique lente devant la vitesse d’écoulement de ’eau. Ces processus de
transformation ou de dissipation physique, chimique ou biologique des
contaminants affectent principalement la persistance de ceux-ci dans les sols. Il
s’agit de:

- la photolyse et la volatilisation
- I'hydrolyse chimique (abiotique)
- la biodégradation microbiologique et I'utilisation par les plantes.

Nous effectuons ici une bréve revue des principaux processus de rétention et de
transformation des contaminants dans ou a la surface des sols, processus susceptibles d’étre pris
en compte lors de 'évaluation de la vulnérabilité des eaux souterraines & la contamination.

4.2.2.1 Rétention et mobilité du contaminant

La rétention d’un contaminant dans les sols, ou son retard comparativement a
I’écoulement de ’eau dans la zone non-saturée, est principalement due aux phénomeénes
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d’adsorption. L’adsorption est un phénomeéne réversible de rétention de surface des
contaminants sur les constituants du sol, et la quantité de contaminant adsorbé (S) est liée 4 la
concentration de celui-ci en phase liquide (C). Les modéles d’équilibre de I’adsorption
décrivant la relation entre S et C (équation d’une isotherme de I’adsorption) sont nombreux,
mais I’équation empirique de Freundlich est fréquemment utilisée dans le cas de la
contamination des sols (Rao et Davidson, 1982):

s = K,CN (4.1)

Dans laquelle K, et N sont les constantes de Freundlich caractéristiques du couple
d’adsorption: composé/sol.

En présence d’une faible concentration en contaminant (cas général d’'une pollution
diffuse, telle I’épandage de pesticides), on observe expérimentalement que la valeur de la
constante N tend vers 1, et que la quantité de composé adsorbé devient directement
proportionnelle & la concentration de ce composé en solution:

S = K,C 4.2)

Une telle adsorption, appelée "linéaire", permet de définir le coefficient de distribution
K,, qui évalue la grandeur de la partition sol/eau du composé:

concentration sur la phase solide (ug/g)

Ko ml/e) = orcentration en phase liquide (ug/ml)

(4.3)

L'utilisation de K, pour I’évaluation de la grandeur de ’adsorption, est généralement
valable dans le cas de composés hydrophobes ou neutres qui ne présentent pas ou peu
d’interactions de type électrostatique avec la surface des sols.Elle implique également que 'on
considére I’équilibre de ’adsorption-désorption comme étant entiérement réversible et trés
rapide (partition "instantanée") devant la vitesse d’écoulement de ’eau.Dans le cas ou
I'équilibre de I’adsorption-désorption d’un contaminant sur les sols n’est obtenu qu’a partir
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d’une cinétique lente, ainsi que dans le cas ol le taux d’adsorption ne varie plus linéairement
avec la concentration de contaminant en phase liquide (cas des sites fortement contaminés),
I'utilisation de la valeur de K, peut surestimer la grandeur de la rétention de ce contaminant
dans les sols.

La valeur de K, détermine dans une grande mesure la mobilité d’'un contaminant dans
la zone non-saturée des sols.La vélocité moyenne relative de ce contaminant (v,) peut étre
comparée a celle de ’eau d’infiltration (v), par 'équation de retard (Freeze et Cherry, 1979):

1 1
" RT T+ (/0K ¢

<|ﬁ<

Dans laquelle R est le facteur de retard du contaminant devant ’écoulement de I'eau; p,
la densité moyenne du sol, et; § la porosité du sol.Dans le cas d’'une adsorption réversible
"linéaire" (N = 1), la vitesse moyenne d’avance d’un front de contamination est linérairement
abaissée avec une augmentation de la valeur de K.

Dans le cas d’'une adsorption "non-linéaire” (N < 1), '’équation de retard devient:

1 1
"R TrG/HKNCM ¢

<|n<

Une augmentation de la mobilité relative du contaminant est alors observée avec une
augmentation de la concentration de celui-ci en phase liquide.Ceci peut étre observé
notamment dans le cas de sites fortement contaminés (décharges ou sites d’enfouissement de
déchets), pour lesquels la quantité de contaminant dans ’eau tend vers la capacité totale
d’adsorption du sol pour ce contaminant (saturation progressive des sites d’adsorption du
milieu poreux).



Compte tenu des difficultés d’évaluation in situ des cinétiques de I’adsorption-
désorption, ainsi de celles liées a ’élaboration des isothermes de I'adsorption pour des sites
particuliers, la partition sol/eau des contaminants est généralement approximée par
I'utilisation de la valeur deK,, celle-ci pouvant €tre évaluée 2 partir de certaines propriétés du
contaminant et de la composition du sol (voir paragraphe 5.3.1.1).

4.2.2.2 Transformation et persistance du contaminant

La dissipation physique d’un contaminant (volatilisation) ainsi que les transformations
chimiques (photolyse et hydrolyse) et microbiologiques (biodégradation bactérienne) de celui-
ci dans les sols, déterminent sa persistance dans le milieu.Dune fagon générale, ces processus
sont contr6lés par une cinétique de réaction qui peut étre lente comparativement a la vitesse
des réactions de partition (ou distribution) du contaminant entre la surface des constituants des
sols et I'eau interstitielle.Bien que de telles réactions peuvent impliquer des cinétiques d’ordre
supérieur & 1 (c’est-a-dire que la vitesse de réaction est proportionnelle a la concentration de
plusieurs composés en solution), on considére généralement les processus de transformation
des contaminants dans I'environnement comme des réactions "pseudo-ordre" 1.A partir de cette
hypothese simplificatrice, le taux de transformation du composé devient ainsi proportionnel, en
premiére approximation, a sa seule concentration en phase liquide.Une telle simplification de
I'ordre des réactions permet de définir, pour chacun de ces processus, un temps de demi-vie
(t2) indépendant de la concentration initiale du contaminant dans le milieu.Ainsi, pour chacun
des processus contrdlant la persistance d’'un contaminant dans les sols, on peut écrire ’équation
de vitesse (empirique ou théorique) de transformation de ce contaminant (Lyman et al., 1982;
Jackson et al., 1985):

- Biodégradation bactérienne

d[C] o In2
v raniie k[C]"ty,, = % (4.6)

k = constante de biodégradation (jr!)
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Un contaminant est considéré comme non-persistant lorsque t¥2 est inférieur a 20 jours;
modérément persistant lorsque t¥2 est compris entre 20 et 100 jours, et; persistant lorsque tV2 est
supérieur a 100 jours (Rao et Davidson, 1982).

Notons que trois principales définitions de la biodégradation peuvent étre retrouvées
dans la littérature, chacune correspondant & un degré précis de transformation irréversible d’'un
contaminant.La constante de biodégradation peut ainsi étre associée a (Lyman et al., 1982):

- une dégradation primaire, correspondant a toute modification structurale d’un
composé lui faisant perdre son intégrité moléculaire (taux de disparition du
composé-parent);

- une biodégradation acceptable, correspondant au niveau ou au degré de
biodégradation requis pour éliminer la toxicité ou autres propriétés indésirables
du composé-parent;

- une biodégradation ultime, correspondant a la conversion maximale possible d’un
composé organique en produits inorganiques et autres produits associés aux
métabolismes normaux des organismes (ex.: taux d’évolution du CO,).

Sauf indication contraire, les constantes de biodégradation généralement retrouvées

dans la littérature pour quantifier la persistance de contaminants dans 1’eau ou les sols, sont
celles associées a une biodégradation primaire.

- Hydrolyse chimique (abiotique)

Pour la réaction d’hydrolyse d’un composé RX, c’est-a-dire le déplacement du
groupement X de la molécule par OH provenant de I'eau:

R-X + HO--> R-OH + X" + H* (4.7)
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P’équation de vitesse de disparition de RX peut s’écrire:

-d[RX]
dt

= k,[RX] = k,[OH][RX]+k, [H*][RX]+k [H,O][RX] (4.8)

ol k, est la constante de vitesse de I'hydrolyse (réaction pseudo-ordre 1) obtenue pour
une valeur de pH donnée; k,, k, et k, les constantes de vitesse (réactions d’ordre 2)
respectivement pour une hydrolyse catalysée par une base, pour une hydrolyse catalysée par un
acide, et pour une hydrolyse en milieu neutre.De nombreux composés organiques de synthése
(tels que les pesticides et les alcanes halogénés) subissent plutdt une hydrolyse catalysée en
milieu basique.Pour une valeur de pH donnée, la vitesse globale d’hydrolyse devient
uniquement dépendante de la concentration du composé, et la réaction de pseudo-ordre 1
permet de définir t¥2 (hydrolyse):

In2
t¥2 (hydrolyse) = —— 4.9)
kh
- Photolyse
-d[C]  _
— = /x k,,[C] dA (4.10)

ou k est la constante de dégradation photochimique du composé a une longueur d’onde
X . Compte tenu de la complexité des réactions photochimiques, on considére en premiére
approximation que la persistance d’'un composé soumis a la photolyse est déterminée par une
cinétique de réaction d’ordre 1:
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t4 (photolyse) = In 2 [C]/(-d[C]/dt) (4.11)

- Volatilisation

La constante de Henry (K,;) évalue la partition gaz/liquide, a I’équilibre, d’'un
contaminant soumis a la volatilisation:

K. = concentration du composé en phase gazeuse (4.12)
H " concentration du composé en phase liquide :

L’équation de vitesse de dissipation d’un contaminant par volatilisation peut s’écrire:

-d[C]
dt

In2

=k, [C] ;t% (volatilisation) o5 (4.13)

Les facteurs contrélant la cinétique de volatilisation peuvent étre différents pour
plusieurs composés, selon la grandeur de la partition gaz/liquide, a équilibre, de ces composés
(valeur de K,;).Il est possible d’écrire la constante de Henry sous la forme (Lyman et al., 1982):

H=P_/S (4.14)

pour laquelle P (atm) et S (mol/m3) sont respectivement la pression de vapeur et la
solubilité du composé dans ’eau.D’une fagon générale, les classes suivantes de valeurs de H
peuvent étre considérées (Lyman et al., 1982):

- Pour une valeur de H inférieure a environ 3x10”7 atm-m3/mol, le composé
chimique est moins volatil que ’eau et sa concentration augmente avec
I’évaporation de cette derniére.LLe composé est essentiellement non-volatil.
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- Pour une valeur de H comprise entre 107 et 10-% atm-m3/mol, le composé se
volatilise trés lentement et le taux de transfert de celui-ci vers ’atmosphére est
contrdlé par la lente diffusion du composé dans I'air.Le composé est peu volatil
et demeure principalement en phase liquide.

- Pour une valeur de H comprise entre 103 et 10 atm-m3/mol, la volatilisation du
composé est lente, mais peut devenir significative.

- Pour une valeur de H supérieure 2 10 atm-m3/mol, la volatilisation du composé
est rapide.

La considération de tous les facteurs d’atténuation précités, dans 1’évaluation de la
vulnérabilité des eaux souterraines a la contamination, doit réfléter ’aptitude des contaminants
a migrer dans la zone non-saturée des sols.Une telle évaluation de la capacité d’'un contaminant
a se propager vers la nappe d’un aquifére peut difficilement &tre réalisée de facon spécifique et
précise, compte tenu de la diversité des composés susceptibles d’étre retrouvés dans les sols, de
la nature des sites contaminés ainsi que des sources et des types de contamination.Egalement,
la réactivité et la persistance d’'un ensemble de contaminants en regard d’un site particulier
peuvent étre difficilement quantifiables a priori, ou soulever des difficultés de mesure in situ,
limitant ainsi leur utilisation & I'intérieur d'une méthodologie d’évaluation de la vulnérabilité
des eaux souterraines.

Dans le prochain paragraphe, nous effectuons une revue des principales méthodes
d’évaluation de la vulnérabilité des eaux souterraines a la contamination, méthodes prenant en
compte qualitativement ou quantitativement ’importance des processus de rétentionet de
transformation des contaminants sur la migration de ceux-ci vers la nappe des aquiféres.
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423 Importance des processus de rétention et de transformation des
contaminants dans I’évaluation de la vulnérabilité des eaux
souterraine

Les phénoménes de rétention, de dissipation et de transformation irréversible des
contaminants dans les sols ont été, d’'une facon générale et jusqu’a présent, peu quantifiés a
I'intérieur d’'une méthodologie d’évaluation de la vulnérabilité des eaux souterraines.Ces
phénoménes bio-physico-chimiques d’atténuation de la mobilité et de la persistance de
composés dans les sols sont en effet associés a d’autres facteurs responsables ou favorisant la
vulnérabilité des eaux souterraines.Parmi ces derniers, les plus cités dans la littérature sont:

- Les conditions hydrogéologiques et les caractéristiques des sites contaminés,
comprenant principalement: la profondeur de la nappe; la conductivité
hydraulique de ’aquifére; la recharge nette de I’eau de I'aquifere; la
composition de I'aquifére et de la zone vadose (non-saturée) des sols; ainsi que
la topographie du site contaminé.

- Les facteurs de risques ou d’impact de la contamination, comprenant
principalement: la nature et le taux d’application du contaminant (source de
pollution continue ou intermittente, échelle des sites contaminés, concentration
du contaminant); la toxicité aigu€ ou chronique de celui-ci; la détérioration de
la qualité du sous-sol et de ’eau des aquiféres; le nombre, la distribution et la
proximité des points de captage; les possibilités de rechange pour
Papprovisionnement en eau; ainsi que la densité de la population exposée lors
de I'exploitation des eaux souterraines.

Nous considérons ci-aprés les relations qualitatives entre d’une part les processus de
rétention et de transformation des contaminants dans les sols, et d’autre part les autres facteurs
liés a 1a vulnérabilité des eaux souterraines, telles que considérées a P'intérieur des différentes
méthodologies d’évaluation de cette vulnérabilité.
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4.2.3.1 Principales relations avec les conditions hydrogéologiques et avec les
caractéristiques des sites contaminés

Les conditions hydrogéologiques d’un site sont notamment responsables du transport
vertical d’un contaminant situé dans ou a la surface d’un sol vers la nappe d’un
aquifere.L’importance des processus de rétention et de transformation des contaminants dans
la zone non-saturée des sols sera ainsi liée & la grandeur de la distance parcourue jusqu’a la
nappe, c’est-a-dire au temps de contact avec la zone traversée.Les principales relations
qualitatives entre ces processus et les conditions hydrogéologiques sont décrites ci-aprés (Aller
et al., 1985): elles sont classées selon 'origine de la vulnérabilité de I'eau d’un aquifére, due ou
bien; a) a l'infiltration du contaminant vers la nappe, ou bien; b) a la propagation de celui-ci
dans l'aquifére.

A- Infiltration du contaminant vers la nappe

-Profondeur de la nappe et perméabilité de la zone vadose

La profondeur de la nappe et la perméabilité de la zone nonsaturée déterminent, dans
une grande mesure, le temps de parcours d’'un contaminant de la surface des sols a la
nappe.L’importance des processus d’atténuation du contaminant (processus de rétention et de
transformation) augmente ainsi, a priori, avec la profondeur de la nappe et avec une
diminution de la perméabilité de la zone non-saturée.

-Recharge nette de 'eau de 'aquifére

La quantité d’eau d’infiltration réalimentant I'aquifére et provenant principalement des
précipitations, est potentiellement "disponible" pour le transport de contaminants vers la
nappe.Egalement, le contenu en eau de la zone non-saturée des sols est déterminé par la
grandeur de cette caractéristique du milieun.Toute augmentation de la recharge nette d’'un
aquifére aura pour effet de diminuer, a priori, le temps de passage d’un contaminant vers la
nappe ainsi que 'importance des facteurs d’atténuation de ce contaminant.
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-Topographie du site

Celle-ci détermine la pente de la surface du sol et donc 'importance des phénomeénes de
ruissellement de surface et d’infiltration des contaminants dans le sous-sol (cas de pollution
diffuse tel que les pratiques agricoles).Les pertes de contaminant par érosion de surface
augmentent généralement avec la pente du terrain, ce qui s’accompagne d’'une diminution de la
quantité de contaminant transportée dans les sols par infiltration.Les facteurs d’atténuation de
la mobilité ou de la concentration d’un contaminant peuvent présenter une importante
variabilité spatiale a I'intérieur d’un terrain incliné, en raison de la distribution des particules
fines du sol (argile, limon, matiéres organiques) le long de la pente (accumulation de particules
fines, due & I’érosion, en bas du terrain).

-Composition de la zone vadose des sol

La zone non-saturée des sols est le lieu dans lequel les processus de rétention et de
transformation des contaminants sont les plus importants.Sa composition et sa structure
influencent a la fois la volatilisation, I’adsorption, ainsi que les réactions de dégradation
chimique et microbiologique des contaminants.D’une facon générale, I'importance des facteurs
d’atténuation de la mobilité ou de la concentration d’'un contaminant augmente avec une
diminution de la granulométrie des constituants du sol, ainsi qu’avec une augmentation du
contenu en argiles et en matiéres organiques de la zone vadose.

B- Propagation du contaminant dans I'eau de 'aquifére

-Conductivité hydraulique de I'aquifére

Celle-ci détermine I’aptitude de I’aquifére a se laisser traverser par I’eau, et donc la
vitesse de propagation (généralement et principalement la propagation horizontale) d’un
contaminant d’'un point de ’aquifére & un autre.Les facteurs d’atténuation de la concentration
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d’un contaminant dans ’aquifére se limitent généralement a la dilution (dispersion
hydrodynamique), ainsi qu’a d’éventuelles réactions d’hydrolyse et de dégradation
anaérobie.L’importance de ceux-ci, en fonction de la valeur de la conductivité hydraulique de
Paquifére, est, 2 I’heure actuelle, peu connue.La valeur de la conductivité hydraulique de
l'aquifére détermine surtout la grandeur des risques et/ou des impacts associés a I'utilisation
des eaux souterraines.

-Composition de 'aquifére

Tout comme dans le cas de la conductivité hydraulique de ’aquifére, la composition et
la structure de celui-ci (type de matériau, porosité et fracturation) sont susceptibles d’affecter
la distance et le temps de passage d’un contaminant d’un point & un autre de la zone saturée
des sols.D’une fagon générale, I'importance des facteurs d’atténuation de la mobilité et de la
concentration d’un contaminant (essentiellement ’adsorption et la dilution) augmente avec une
diminution de la fracturation et de la granulométrie des matériaux de 'aquifére.

4.2.3.2 Relations avec les facteurs de risques et d’impact

Associés aux conditions hydrogéologiques et aux caractéristiques d’un site, les facteurs
bio-physico-chimiques contrdlant le destin des contaminants dans les sols déterminent dans une
grande mesure les facteurs de risques et d’impact de la contamination des eaux souterraines.La
vitesse de propagation et la concentration d’un contaminant, d’une part lors de son passage de
la surface du sol a la nappe, et d’autre part lors de son passage d’un point 4 un autre de
I'aquifere, sont principalement responsables des facteurs de risques et d’impact sur la qualité
des eaux souterraines et sur les populations exposées.

Les notions de risque et d’impact demeurent néanmoins, a ’heure actuelle, peu
précisées en regard de la contamination des eaux souterraines.Les impacts de cette
contamination peuvent étre définis au niveau écologique (conservation de la qualité de la
ressource), ingénierique (aménagement des points de captage et traitement des eaux),
économique et social (rentabilité de I’exploitation, risques pour la santé humaine).Les relations
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entre les facteurs d’atténuation et les facteurs de risques et d’impact d’'une contamination, sont
ainsi percgues subjectivement selon le contexte physique et social du milieu
affecté.L’identification et, a fortiori, la quantification de celles-ci, soulévent donc des difficultés
dans la prédiction des effets d'une contamination des eaux souterraines.

4.2.3.3 Utilisation des facteurs d’atténuation dans les méthodes classiques
d’évaluation de la vulnérabilité

Les facteurs d’atténuation contribuant a la diminution de la toxicité, de la concentration
ou de la mobilité d’un contaminant dans les sols, peuvent étre pris en compte de fagon directe
ou indirecte dans les différentes méthodes classiques d’évaluation de la vulnérabilité des eaux
souterraines.Nous effectuons dans ce paragraphe une revue sommaire de la littérature
concernant l’utilisation des facteurs d’atténuation des contaminants, a 'intérieur de deux
principales représentations de la vulnérabilité des eaux souterraines: la cartographie et
I’'indexation des fonctions de vulnérabilité.L’utilisation des facteurs d’atténuation, des
conditions ou caractéristiques hydrogéologiques du site contaminé, ainsi que des facteurs de
risques et d’impact de la contamination, est indissociable du but recherché par ces méthodes de
représentation.Nous présentons ainsi bri¢vement les buts ou objectifs de ces méthodes de
représentation, tels que définis dans la littérature.

4.2.3.3.1 Cartographie de la vulnérabilité

L'utilisation du document cartographique pour la représentation de la vulnérabilité des
eaux souterraines a la contamination a pour but de représenter ce qui est dii (Suais-
Parascandola et Albinet, 1983):

- au potentiel de défense, propre aux eaux en association avec I’environnement;

- au potentiel de pollution aux frontiéres des aquiféres, et;

- a la prévision de I'issue de la lutte contre la pollution et le constat éventuel de
gravité des dégradations en eaux souterraines.
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La cartographie permet ainsi de définir des "zones sensibles dans lesquelles une
pollution peut affecter gravement une nappe”(Albinet et Margat, 1970), mais conserve un
caractére général de simplification des relations entre les différents facteurs liés & (ou
responsables) de la vulnérabilité.Les degrés de vulnérabilité pris en compte par la cartographie
ne constituent qu'une premiére évaluation de la susceptibilité d’un site a la contamination, et
n’ont pas pour fonction premiére de déterminer localement les sites les plus favorables a une
contamination spécifique (Fortier, 1980; Grenier et Mc Cormack, 1985).

Pour ces raisons, 'importance des facteurs d’atténuation de la mobilité ou de la
concentration des contaminants est généralement prise en compte de facon indirecte dans les
représentations cartographiques de la vulnérabilité.Les facteurs d’atténuation (principalement
I’adsorption) sont ainsi liés et considérés simultanément avec la perméabilité du site étudié
(voir paragraphe 4.2.3.1).Le tableau 4.1 résume les principaux facteurs ou paramétres
caractérisant la vulnérabilité, tels qu’ils sont utilisés dans la littérature pour quelques
représentations cartographiques de cette vulnérabilité.

L utilisation de la perméabilité (résultant dans une grande mesure de la composition et
de la granulométrie du sol) dans la plupart des représentations cartographiques de la
vulnérabilité, permet ainsi d’apporter une évaluation qualitative des facteurs d’atténuation de
la mobilité et de la concentration des contaminants, sans tenir compte de la diversité des
propriétés de ceux-ci.



Tableau 4.1

Facteurs et/ou paramétres pris en compte pour 1'évaluation de la vulnérabilité des eaux souterraines, a
1'intérieur de quelques représentations cartographiques.

Auteur(s)

ﬁchelle de la carte

Région

Facteurs et/ou paramétres considérés
pour 1'évaluation de la vulnérabilité

Albinet et Margat, 1970

1 : 250,000
et
1 : 50,000

Proposition géné-
rale de travail.
Pas de carte
présentée.

- Nature géologique du sous-sol

- Profondeur de la surface libre des
nappes

- Modalités de drainage des nappes

— Densité du réseau hydrographique

B.R.G.M.
(Tosan, R.), 1975

1 : 50,000

Lyon (France)

- Productivité et exploitation de
1'aquifére

- Pénétration et propagation du
polluant

- Persistance de la contamination

— Composition et perméabilité du sol

- Relations entre les systémes
aquifere

Fortier, 1980

1 : 50,000

St-Thomas (Ont.)

- Perméabilité et atténuation associée

- Direction de 1'écoulement des eaux
souterraines

— Profondeur de la nappe

- Utilisation locale de 1'eau
souterraine

Mc Cormack, 1985

1 : 250,000

Bassin de 1la
riviere Yamaska

(Qué.)

- Composition et perméabilité du sol
(atténuation associée)

SL



Tableau 4.2

Principaux facteurs et/ou paramétres pris en compte pour 1'évaluation de la vulnérabilité des eaux
souterraines, a 1'intérieur de quelques méthodes d'indexation.

Auteur(s)

Approche méthodologique

Facteurs et/ou paramétres considérés pour
1'évaluation de la vulnérabilité

Silka et Swearingen, 1978
(Rapport US EPA)

Indexation du potentiel de
contamination (1) et du
danger pour 1'utilisation
de 1'eau potable (2)

(1):

- Caractéristiques de la zone insaturée

- Disponibilité en eau souterraine

- Qualité de 1'eau souterraine

— Source et type de contaminant

(2):

-~ Distance de la source de contamination a
1'eau de surface (ou puits) le plus prés

JRB Associates, 1982
(Waste Department
Management, Virginia)

Indexation de 4 catégories
d'impacts de la contamina-
tion (numérotées ci~contre
de 1 a 4) utilisant au
total 31 facteurs ou para-
metres quantifiables

1. Récepteurs (utilisation du site, distance
de la population, etc.)

2. Causes de dispersion du contaminant
(caractéristiques du sol, profondeur de
la nappe, précipitations, etc.)

3. Caractéristiques du contaminant
(toxicité, propriétés chimiques, etc.)

4. Gestion des déchets (quantité, sécurité,
confinement, etc.)

Back et al., 1982
(Union Carbide, North
Carolina)

Modéle "heuristique" d'éva-
luation du potentiel de
contamination par 1'insec-—
ticide aldicarbe

- Taux d'application de 1'insecticide et
pratiques culturales

-~ Dégradation: pH et température du sol

- Transport: hauteur de précipitation,
irrigation, type de sol, évapotranspira-
tion

- Profondeur de la nappe et de la source
d'eau potable

9L
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4.2.3.3.2 Indexation de la vulnérabilité

L'utilisation d’indices de la vulnérabilité des eaux souterraines a pour principal but
d’uniformiser I’évaluation de la susceptibilité de plusieurs types de sites a la contamination.Elle
a ainsi comme objectif la sélection de sites en vue de minimiser I'impact des décharges ou de
I’enfouissement de déchets toxiques ou polluants, sur la qualité des eaux des aquiféres
(LeGrand, 1984).

Le tableau 4.2 résume les principaux facteurs ou parameétres pris en compte par ces
méthodes d’indexation, lors de I’évaluation de la vulnérabilité des eaux souterraines a la
contamination.A I’intérieur de ces différentes méthodologies d’indexation, la notion de
vulnérabilité des eaux souterraines est principalement per¢ue comme étant liée:

1) au potentiel de contamination des eaux souterraines (caractéristiques
géologiques ou hydrogéologiques du site, facteurs liés au transport et a
Patténuation d’un contaminant migrant vers la nappe), et/ou;

2) a la gravité (risques et impacts) de cette contamination sur l'utilisation des eaux
souterraines comme source d’eau potabilisable (concentration, toxicité, mobilité
et persistance du contaminant dans ’aquifére).

L'utilisation de différents facteurs et/ou parameétres dans I’évaluation de la vulnérabilité
des eaux souterraines est donc principalement déterminée par:

1) la définition de la vulnérabilité ou du potentiel de contaminationdes eaux
souterraines, et;

2) l'utilisation des résultats obtenus a partir des méthodologies d’indexation
(décision et gestion des sites contaminés).



Tableau 4.2 (suite)

Auteur(s)

Approche méthodologique

Facteurs et/ou parametres considérés pour
1'évaluation de la vulnérabilité

LeGrand, 1983
(National Water Well Asso-
ciation, Ohio)

Indexation de 1'hydrogéolo-
gie d'un site (probabilité
de contamination) et matrice
de potentiel d'impact
(gravité de la contamina-
tion)

- Profondeur et pente de la nappe

-~ Distance (en surface) entre la source de
contamination et le point d'utilisation
d'eau le plus prés

- Caractére des matériaux traversé:
perméabilité et sorption

- Sensibilité de 1'aquifére

— Sévérité du contaminant

Aller et al., 1985
(Rapport US EPA)

Superposition d'un cadre
hydrogéologique (unités
cartographiables) et d'une
indexation relative
(méthode "DRASTIC")

- Profondeur de la nappe

- Recharge nette de 1'aquifere

- Composition de 1'aquifére

- Composition de 1'horizon supérieur du sol
- Topographie (pente)

- Impact de la zone vadose

- Conductivité hydraulique de 1'aquifére

8L
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Les facteurs d’atténuation de la mobilité, de la toxicité ou de la concentration de
contaminants peuvent ainsi étre considérés a la fois lors du transport du contaminant vers
la nappe, et lors de sa propagation dans le systtme aquifére.Bien que I'importance de ces
facteurs d’atténuation soit unanimement reconnue dans I’évaluation de la vulnérabilité, il
est tout autant reconnu que la prédiction de leurs effets demeure difficile en raison de la
spécificité de nombreux cas de contamination et des relations complexes que ces facteurs
établissent avec d’autres facteurs (climatiques, pédologiques, hydrodynamiques, etc.).A cet
égard, la matrice de décision élaborée par le "Working Group on Pesticides" (1970), afin
d’aider au choix de sites de décharge de pesticides, constitue une illustration de la
complexité des interactions possibles entre les paramétres caractérisant le contaminant et
les facteurs environnementaux.Pour ces raisons, I'importance des facteurs d’atténuation est
souvent prise en compte de fagon indirecte dans les méthodes d’indexation de la
vulnérabilité. Tout comme dans le cas des représentations cartographiques de la
vulnérabilité, les facteurs d’atténuation sont souvent considérés simultanément avec la
perméabilité ou le contenu en argile de la zone non-saturée.A l'intérieur d'une méthode
d’indexation, le poids (multiplicateur de chacun des facteurs de vulnérabilité, dont la valeur
est déterminée subjectivement selon I'importance relative du facteur) de certains facteurs
est ainsi affecté d’une valeur plus élevée pour tenir compte de 'importance des facteurs
d’atténuation qui leur sont associés (ex.: perméabilité-adsorption).

Puisque les méthodes d’indexation de la vulnérabilité ne constituent qu'une
premiere évaluation du potentiel de contamination des eaux souterraines, I'utilisation des
facteurs d’atténuation (ainsi que de la plupart des autres facteurs liés a la vulnérabilité)
demeure limitée a :

- Pidentification des priorités telles qu’elles sont incluses dans la notion ou la
définition de la vulnérabilité, ainsi que dans le but des méthodes d’indexation;

- Télaboration de classes de valeurs de parameétres représentatifs de ces facteurs
d’atténuation (ex.:persistance, mobilité ou solubilité), et;

- Paffectation d’un poids aux différents parametres, poids susceptible de prendre en
compte subjectivement I'importance de ces facteurs d’atténuation.
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Les paramétres quantifiant les facteurs d’atténuation sont ainsi parfois utilisés &
'intérieur des méthodes d’indexation de la vulnérabilité, comme une indication plus ou moins
précise du destin possible de ces contaminants dans le milieu.Le choix de ces paramétres peut
étre dicté, dans une certaine mesure, par la dépendance des ces grandeurs a d’autres facteurs
environnementaux.Le chapitre suivant résume les principales relations entre d’une part les
valeurs des parameétres bio-physico-chimiques quantifiant la rétention et la transformation d’un
contaminant dans ou a la surface des sols, et d’autre part les différents facteurs
environnementaux.
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4.3 DESCRIPTION DES PRINCIPAUX PARAMETRES
LIES AUX FACTEURS BIO-PHYSICO-CHIMIQUES
ET DE LEURS RELATIONS AVEC LES
CONDITIONS DU MILIEU

Nous décrivons dans ce chapitre la signification environnementale des principaux
parameétres bio-physico-chimiques liés a la réactivité et a la persistance de contaminants dans
les sols.Egalement, nous décrivons I’effet des principaux facteurs environnementaux
(hydrogéologiques et/ou pédologiques, climatiques, etc.) pouvant modifier la valeur ou la
représentativité de ces parametres.

4.3.1 Réactivité chimique du contaminant (adsorption et hydrolyse)

Les principaux paramétres qui caractérisent la réactivité d’un contaminant dans les sols
sont:

- le coefficient de distribution sol/eau (K,), qui quantifie la grandeur de la
rétention d’'un composé dans les sols, et;

- la constante d’hydrolyse (k,), qui quantifie la dégradation chimique ou abiotique
d’un composé en milieu aqueux.

4.3.1.1 Coefficient de distribution sol/eau (Kd)

La valeur de K peut étre influencée 4 la fois par:

- les conditions environnementales: telles que la salinité et le pH de ’eau; la

concentration de carbone organique dissous et de matiéres colloidales en
suspension;
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- les caractéristiques du sol: telles que la teneur en matiéres organiques, en argile et
en eau; la répartition des classes granulométriques des constituants du sol (liée
a la surface de contact) et la capacité d’échange cationique;

- la nature intrinseéque du contaminant; telle que sa concentration; la solubilité et le
coefficient de partition octanol/eau (K ) liés a: la masse molaire, la dimension,
la polarité, ’aromaticité ou le degré d’insaturation, la nature, le nombre et la
position des groupements fonctionnels, I'ionisation, la constante d’acidité ou de
basicité, la balance des interactions hydrophiles/hydrophobes.

4.3.1.1.1 Les vconditions environnementales

-Température:

L’adsorption étant généralement un processus exothermique (cas de la plupart des
pesticides), la valeur de K, décroit avec une augmentation de la température.La chaleur
d’adsorption (AH) résultant de I’adsorption physique (sans formation de liaisons chimiques) est
généralement de quelques centaines de calories par degré et par mole pour de nombreux
composés.Dans le cas d’une adsorption présentant une chaleur de - 500 cal/deg-mole, une
augmentation de température de 20°C a 30°C et une diminution de celle-ci de 20°C 4 5°C
pourraient se traduire respectivement par une diminution de 10% et une augmentation de 18%
de la valeur de K _ ou de K, (Lyman et al., 1982).

La chaleur d’adsorption peut étre obtenue 2 partir de la relation entre la valeur de la
constante d’équilibre d’une réaction et la température (équation de van’t Hoff ou d’Arrhénius).

Dans le cas du coefficient de partition sol/eau d’'un contaminant, la relation entre la
variation de I’énergie libre (AG) de I'adsorption et K, est (Spillner et al,, 1983):

AG = -RTIn (K,) =AH - TAS (4.15)
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AH AS

ot R’ (4.16)

d’ou: In(K,) = -

ol R = constante des gaz (1,987 cal/deg-mole)
T = température
AS = variation d’entropie

Bien que 'adsorption de nature hydrophobique implique de faibles valeurs de AH
(liaisons physiques réversibles), I'effet de la température sur la valeur de K est principalement
attribuable a la modification de la solubilité du contaminant en solution.Plusieurs types de
contaminants peuvent présenter pour ’adsorption une valeur de AH > 0 (processus
endothermique) ou de AH < 0 (processus exothermique): cette valeur est liée a celle de la
chaleur de solubilisation, respectivement de AH (sol.) < 0 et de AH (sol.) > 0.Une
augmentation de la température dans ces deux cas s’accompagne:

1) Pour AH > 0; AH (sol.) < 0: d’une diminution de la solubilité et d’une
augmentation de la valeur de K.

2) Pour AH < 0; AH (sol.) > 0: d’une augmentation de la solubilité et d’'une
diminution de la valeur de K.

Des précautions doivent cependant étre prises lors de la prédiction de la modification de
K, en fonction de la température: certains contaminants particuliers peuvent en effet montrer
une adsorption indépendante de la température (processus athermique), ou méme présenter un
comportement inverse a celui décrit précédemment (valeurs particuliéres de AH et de
AH (sol.)).
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-Salinité de I'’eau;

Une augmentation de la salinité de I’eau peut diminuer de fagon significative la valeur
de K, pour des contaminants existant sous forme cationique.Cet effet peut étre attribué a un
déplacement de I’échange cationique avec la matrice du sol, ainsi qu’a une diminution de
l’activité du composé en solution (accompagnée, éventuellement, d’un "salting-out" ou
précipitation du composé en milieu de force ionique élevée).L'effet de la salinité de I’eau sur
I’adsorption de composés acides ou basiques peut étre déterminé par la valeur du pH du
milieu.Ainsi, la valeur de K, pour certains herbicides acides augmente avec la salinité pour des
valeurs de pH supérieures au pK, (constante de dissociation acide) de ces composés (Lyman et
al., 1982).L’influence de la salinité de ’eau sur I’adsorption de contaminants (ionisés ou
neutres) demeure cependant un effet particulier peu pris en compte lors de I’évaluation de K.

pH:

La partition sol/eau de contaminants ionisables peut étre modifiée par la valeur du pH
du milieu (eau en contact avec le sol): ’adsorption des acides faibles et des bases faibles est
particuli¢rement sensible aux variations de pH rencontrées dans les sols ou les eaux de surface
(pH de 5 a 9).D’une fagon générale, I’'adsorption de la forme neutre ou de la forme acide d’un
contaminant est plus élevée, dans les sols, que celle de la forme ionisée (ou anionique).Une
augmentation significative de ’adsorption d’acides organiques est généralement observée lors-
que la valeur du pH du milieu est voisine de celle de la constante de dissociation acide (pK,) du
composé.Un tel effet peut survenir notamment pour une valeur du pH supérieure de 1,0-1,5
unité & celle du pK, de l'acide organique (Lyman et al., 1982).

-Concentration en matiéres organiques dissoutes:

La présence de matiéres organiques dissoutes dans ’eau interstitielle des sols fait
diminuer, en régle générale, I’adsorption de la plupart des contaminants sur les sols.Cet effet
peut étre attribué a une augmentation de la solubilité d’'un composé complexé par les matieres
organiques, ou 2 une compétition de ’adsorption (sur les sols) avec ces matiéres
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organiques.Hassett et Anderson (1982) ont évalué I’effet de la concentration en matiéres
organiques dissoutes sur ’adsorption du cholestérol et d’'un biphénylpolychloré (BPC) sur des
particules d’une eau de riviere.Ils ont constaté une diminution de I’adsorption de ces composés
hydrophobes avec une augmentation de la concentration en matiéres organiques dissoutes.A
partir d’'un modele simple de la complexation de ces composés par les matiéres organiques,
suivi de I’adsorption posssible de tels complexes, ces auteurs proposent la relation suivante
entre la valeur du coefficient de partition (Kp) et la concentration en matiéres organiques
dissoutes, [OM]:

3 K, K, [OM]
K =K + R TOM % 1 (4.17)

Dans laquelle K, K, et K, sont les constantes associées respectivement a ’adsorption de
la forme non-complexée du contaminant; a 1a complexation du contaminant par les matiéres
organiques dissoutes, et; & 'adsorption de la forme complexée du contaminant.En absence de
matiéres organiques dissoutes, la valeur de K, devient celle de K, (partition de la forme non-
complexée): une augmentation de la concentration en matiéres organiques fait "approcher"” la
valeur de K, 2 celle de K, (partition de la forme complexée).Puisque les valeurs de K, et de K,
sont, pour la majorité des contaminants en présence de matiéres organiques dissoutes,
inconnues, cette relation demeure cependant difficilement applicable aux systémes
environnementaux.La concentration en matiéres organiques dissoutes a partir de laquelle
survient une modification significative de la valeur de Kp est donc, dans I’état actuel des
recherches, inconnue pour la plupart des contaminants.

4.3.1.1.2 Les caractéristiques du sol

-Teneur en matiéres organiques:

La teneur en matiéres organiques d’un sol influence considérablement la partition
sol/eau d’'un contaminant: cette derniére peut alors étre exprimée sur la base d’'une adsorption
sur la matiére organique:



86

w

Koy = (4.18)

ol S_ = quantité de soluté adsorbé par unité de masse de mati¢res organiques
C = concentration de soluté en phase liquide

Compte tenu de la variabilité importante de la composition de la matiére organique des
sols et de la difficulté de quantification de cette composition, le coefficient de partition est
fréquemment exprimé sur la base du contenu en carbone organique des sols: K _.Bien que le
rapport om/oc puisse varier sensiblement d’un type de sol & un autre, on considére dans la
littérature un facteur de conversion tel que (Lyman et al., 1982):

K, = 1724K_, (4.19)

La valeur de K, est corrélée de fagon satisfaisante avec celle de K, pour des sols dont

la fraction en carbone organique (f oc) est supérieure a 0,001 (Schwarzenbach et Westall,
1985):

K, =K, foc (4.20)

La normalisation de la valeur de K, par cette corrélation avec celle de K, diminue
grandement la variabilité du coefficient de partition d'un contaminant présent dans plusieurs
types de sols: celui-ci devient relativement indépendant des autres caractéristiques du sol, telle
que la granulométrie.La valeur de K , pour un contaminant particulier en présence de plusieurs

es de sols et de sédiments peut présenter un coefficient de variation! compris entre 10% et
peut p p

1. coefficient de variation (%) = (déviation standard/moyenne) x 100
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140% (Lyman et al., 1982).Tout comme pour la valeur de K, (sols), celle de K, (carbone
organique) traduit bien la partition de composés hydrophobes qui n’établissent pas ou peu
d’interactions de type électrostatique ou ionique avec la surface du solide.Notons que dans le
cas d’'une fraction de carbone organique trés importante, la matiére organique peut présenter
une structure "compacte” et une surface d’adsorption moins importante que celle provenant
d’une structure plus "reldchée” (d’oll une sous-estimation de la valeur du coefficient de
partition).Inversement, une trop faible fraction de matiere organique peut causer une
surestimation de I'efficacité apparente du sol pour ’adsorption, lors de I’évaluation de K, &
partir de K.

-Granulométrie:

Les fractions fines ( < 50pm) du sol (argile et limon) présentent généralement un
contenu élevé en matiéres organiques et une surface spécifique importante: on considére que la
valeur de K, obtenue 2 partir de cette fraction est supérieure a celle obtenue a partir de
fractions plus grossi¢res.Karickhoff et Brown (1978) ainsi que Karickhoff et al. (1979) et
Karickhoff (1981) ont cependant montré que le coefficient de partition de composés neutres ou
hydrophobes (pesticides tels que le paraquat et le méthoxychlore), exprimé en regard du
contenu en carbone organique (K ), était sensiblement constant pour les différentes classes
granulométriques de sédiments naturels.La variabilité de la valeur de K, observée pour
différentes classes granulométriques de sols ou de sédiments constitue donc, principalement, un
reflet de la variabilité du contenu en matiéres organiques de ces différentes classes.

-Contenu en eau:

Une diminution du contenu en eau d’un sol ou d’un sédiment s’accompagne
généralement d’une augmentation de la quantité de contaminant adsorbé.L’effet du contenu en
eau sur la valeur de K; demeure néanmoins, a ’heure actuelle, peu précisé (Lyman et al,,
1982).Une diminution du contenu en eau d’un sol se traduisant par une augmentation de la

concentration (par volume) de contaminant, il est probable que I’augmentation de la quantité
de contaminant adsorbé soit due en partie & ’augmentation du rapport: [soluté]/nombre de
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sites de ’adsorption.Notons qu'une modification du contenu en eau (par exemple de 0,1g/g a
0,5g/g) affectera davantage la concentration de contaminant dans la phase liquide lorsque
celui-ci est peu adsorbable (K, < 1,0), comparativement a un contaminant plus fortement
adsorbé (K, > 5,0) (Green et Obien, 1969).L’effet d’'une modification du contenu en eau sur la
partition sol/eau d’un contaminant serait alors davantage important dans le cas d’une faible
adsorbabilité de ce composé.

-Capacité d’échange cationique (CEC):

L’échange cationique entre un contaminant chargé et les cations de la surface des sols
peut étre considéré comme étant une composante de I'adsorption.L’ionisation d’'un composé
(liée au pH du milieu) peut en effet influencer sa toxicité, sa solubilité et son adsorbabilité sur
les différentes composantes du sol.La quantité maximale de contaminant adsorbé par échange
ionique, (S), est liée & la valeur de la CEC (Bonazountas, 1983):

S = CEC.MM/VAL (4.21)

MM = masse molaire (ou atomique) du contaminant
VAL = valence du contaminant (ou composé ionique)

D’une fagon générale, ’échange ionique d’'un composé sous forme cationique augmente
avec une diminution de la valeur du pH (augmentation de I’adsorption), et est maximale
lorsque pH = pK,.Pour la condition pH < pK, , une compétition peut survenir entre les ions
hydronium H,O* et le contaminant cationique, ce qui peut se traduire par une diminution de
Padsorption de ce contaminant.Bien que ’échange cationique puisse étre en partie responsable
de Padsorbabilité de certains contaminants dans les sols (tels les bases faibles, dont ’herbicide
atrazine), peu de corrélations ont été établies entre la valeur de K et celle de la CEC.Une telle
corrélation demeurerait cependant limitée a des cas particuliers de contamination, I’échange
cationique n’affectant pas ou peu la partition sol/eau des composés neutres et hydrophobes.
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4.3.1.1.3 La nature du contaminant

-Concentration du contaminant et équilibre de I'adsorption:

On estime que la concentration de contaminant requise pour justifier I’hypothése d’une
adsorption "linéaire" (définition de K, & partir de ’équation de I'isotherme de Freundlich),
pour laquelle N = 1, doit étre inférieure a4 0,01mM (Burns, 1983).Une déviation 2 la linéarité
pour la relation entre la quantité de substance adsorbée (S) et la concentration de soluté en
phase liquide & I’équilibre (C) peut survenir en présence de trés faibles concentrations ou de
concentrations élevées en contaminant (> 10 M).Pour les concentrations en contaminant
fréquemment rencontrées dans les sols, suite notamment 2 'utilisation de pesticides,
I’hypotheése d’une adsorption "linéaire” (lorsque la valeur de N varie en fait de 0,5 2 1,0) peut
conduire & une erreur dans I'évaluation de K, , d’'un facteur maximum de 3 (Rao et Davidson,
1982).Une telle erreur demeure acceptable dans la pratique de la modélisation du transport de
contaminant a partir de source diffuse (ex.: pollution d’origine agricole).Néanmoins, la valeur
de K, peut étre surestimée d’un facteur de 10 ou plus, dans le cas des fortes concentrations en
contaminant (excédant la capacité d’adsorption du sol) telles que celles retrouvées au niveau
des sites d’enfouissement ou de décharge de résidus de pesticides.

On considere également (Rao et Davidson, 1982) que pour le domaine de concentration
en contaminant rencontré suite aux pratiques agricoles (notamment de 0,4 & 10 pg/ml), un état
de non-équilibre de ’adsorption qui se traduirait par une non-singularité des isothermes
d’adsorption et de désorption (hystérése) peut causer une erreur d’un facteur de 2 ou 3 sur
I’évaluation du rapport des quantités de contaminant adsorbé/désorbé (S,/S,).Une sous-
estimation de la quantité de contaminant demeurant adsorbée sur le sol durant la phase de la
désorption, peut devenir importante dans le cas d’'une faible concentration en soluté (<0,1
pg/ml) et d’'une valeur de N tendant vers 1,0 (Rao et Davidson, 1982).Une telle erreur est
cependant considérée comme acceptable lors de I'utilisation de modeles de transport de
contaminants dans les sols.

Enfin, notons que la validité de I'utilisation de K, (défini & partir d’'une adsorption
réversible et instantanée) ne se justifie plus dans le cas d’une adsorption controlée par une
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cinétique lente: les constantes de vitesse de I’adsorption et de la désorption doivent alors étre
prises en compte lors de I’évaluation de la quantité de contaminant adsorbé.

-Solubilité:

La partition sol/eau d’un contaminant étant, pour la plupart des composés en
concentrations telles que celles retrouvées dans I’environnement, inversement proportionnelle
a la solubilité de celui-ci, plusieurs corrélations ont été établies entre K _ et la solubilité.Lyman
et al. (1982) ont effectué une revue des équations de régression linéaire fréquemment utilisées
pour la détermination de K a partir de la solubilité de composés comprenant des pesticides,
des hydrocarbures chlorés et de nombreux composés aromatiques.Le domaine de solubilité
considéré par de ces fonctions de régression varie de 103 mg.l"! (certains biphénylpolychlorés et
le DDT) a 10% mg.1"! (tel que I’herbicide paraquat).L’erreur moyenne introduite dans
I’évaluation de K, (rapport: valeur estimée/valeur mesurée) et due a I’utilisation de ces
fonctions de régression est, pour 31 composés (pesticides et composés aromatiques), de 3.Ces
fonctions de régression ont, en général, tendance 2 surestimer les faibles valeurs de K _ et a
sousestimer les valeurs élevées de K .

La solubilité étant liée a plusieurs caractéristiques physico-chimiques des composés
(masse molaire, dimension, polarité, aromaticité, etc.), quelques corrélations ont été établies
entre la solubilité et ces caractéristiques, dont notamment le parachor.Le parachor (P) est une
fonction constitutive et additive de la structure moléculaire, et est évaluée a partir du volume
molaire et de la tension superficielle du composé.La valeur de P est généralement comprise
entre 100 et 600 g¥%.cm3/(sec¥2.mol) (Lyman et al., 1982).Bien qu’il existe quelques relations
empiriques entre la valeur de K _ et celle du parachor (Briggs, 1981), ce parameétre physico-
chimique nécessite la connaissance précise de la nature et des propriétés des
contaminants.Egalement, la corrélation entre le coefficient de partition et le parachor n’est
valable que pour les composés non-ioniques ne formant pas de liaisons hydrogénes: elle
demeure donc peu utilisée dans les cas de contamination de '’environnement.
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- Partition octanol/eau:

A partir de I’analogie existant entre la distribution sol/eau d’un composé et son
extraction solvant organique/eau, de nombreuses corrélations ont été établies entre la valeur
de K. et celle de K, (coefficient de partition octanol/eau).Ce dernier paramétre, dont la
valeur est connue pour la plupart des contaminants, permet dans la majorité des cas une
excellente prédiction de la valeur de K _ et donc de K.

Lyman et al. (1982) ont effectué une revue des équations de régression linéaire reliant la
valeur de K _ & celle de K, dans le cas de nombreux pesticides et composés aromatiques.Le
domaine des valeurs de K considérées par ces corrélations est compris entre < 11/mg (cas de
certains acides organiques) et 1 x 106 1/mg (cas de biphénylpolychlorés).L’erreur moyenne
introduite dans I’évaluation de K (rapport: valeur estimée/valeur mesurée) et due 2
P'utilisation de ces fonctions de régression est, pour 23 composés (pesticides et composés
aromatiques), voisine de 2.

4.3.1.2 Constante d’hydrolyse abiotique (kh)

L’hydrolyse abiotique constitue généralement la plus importante réaction chimique d’un
contaminant organique avec I’eau, et peut ainsi influencer significativement le destin de
plusieurs types de composés dans I’environnement.Bien que I’hydrolyse soit ici classée comme
une composante de la réactivité chimique d’'un composé (réaction d’addition avec I’eau et
formation d’'un nouveau lien carbone-oxygeéne), son importance pourra étre considérée au
niveau de la persistance (voir paragraphe 4.3.2) d’'un composé dans les sols.Elle intervient
notamment dans la dégradation chimique d’halogénures d’alkyles, d’esters d’acides
carboxyliques, d’organophosphonates, de carbamates et de nitriles.Bien que la réaction
d’hydrolyse catalysée par une base, par un acide, ou par I’eau puisse suivre une cinétique
d’ordre 2, on considére généralement que la concentration de contaminant consitue la
concentration limitante de la réaction.Les constantes d’hydrolyse (k) sont donc généralement
associées a une cinétique de réaction de pseudo-ordre 1, de telle sorte que le temps de demi-vie
du composé (t2) devient indépendant de sa concentration initiale.
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On estime que le temps de demi-vie dans ’eau de la plupart des pesticides susceptibles 2
I'hydrolyse peut se situer approximativement, a pH = 7,0 et & 25°C, entre 30 min. et 400 jours
(Lyman et al., 1982).Trois principaux facteurs environnementaux peuvent affecter la valeur de
k,: la température; le pH du milieu, et; 'adsorption du composé sur le sol.

- Température:

Le taux d’hydrolyse d’un contaminant augmente avec la température.Compte tenu de la
valeur de I'enthalpie de la réaction d’hydrolyse pour la plupart des composés organiques dans
'eau, 1a régle générale suivante peut étre considérée dans le cas de températures comprises
entre 0°C et 50°C (Lyman et al., 1982):

- une variation de 1°C cause une modification de 10% de la valeur de k,, et;

- une variation de 10°C cause une modification de la valeur de k, d’un facteur de
2,5.

- pH du miilieu:

L’importance de I'effet du pH du milieu sur la valeur de k, varie selon que la réaction
est catalysée en milieu neutre, ou catalysée par un acide ou par une base.Compte tenu de
I’absence d’information concernant les mécanismes réactionnels de ’hydrolyse de nombreux
contaminants présents dans ’environnement, I’influence du pH sur I’hydrolyse n’est
généralement prise en compte que dans les cas ou une catalyse acide ou basique interviendrait
dans le domaine de pH des eaux naturelles (5 < pH < 8).

-Adsorption sur les sols:

Un contaminant adsorbé sur les sols peut présenter un comportement chimique
différent de celui présenté en milieu aqueux.Certains composés liés a la matiére organique des
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sols seraient moins susceptibles a I’hydrolyse (Perdue, 1981), alors que les substances humiques
des sols constitueraient des catalyseurs acide-base de I'hydrolyse de contaminants organiques
hydrophobes (Perdue, 1983).Un tel effet de I’adsorption sur la dégradation chimique de
composés dans les sols demeure toutefois, dans I’état actuel des connaissances, difficilement
quantifiable.

4.3.2 Persistance du contaminant (biodégradation, volatilisation et
photolyse)

Les principaux paramétres qui caractérisent la persistance d’un contaminant non-
radioactif dans les sols sont:

- la constante de biodégradation, qui quantifie le temps de demi-vie d'un composé
di a sa métabolisation par les microorganismes;

- la constante de Henry et la constante de volatilisation, qui quantifie le transfert
d’un composé de la phase aqueuse 2 la phase gazeuse (partition gaz/liquide),
et;

- la constante de dégradation photochimique, qui quantifie le temps de demi-vie
d’un composé di a la photolyse et aux réactions connexes.

4.3.2.1 Constante de biodégradation (k)

La valeur de la constante de biodégradation pour un contaminant peut étre
principalement influencée par certaines conditions environnmentales (température ...), par
des facteurs liés au substrat ou contaminant (toxicité, concentration ...) et par certaines
caractéristiques du sol (contenu en eau et en matieéres organiques, pH, présence d’oxygéne
...).Compte tenu de I'interdépendance des variables environnementales d’une part, ainsi que de
celle entre ’activité microbiologique et I’ensemble de ces variables d’autre part, peu de
relations quantitatives ont été établies pour prédire la valeur de constantes de biodégradation
de contaminants soumis & des conditions environnementales.
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A titre d’exemple, une augmentation de la température peut s’accompagner d’une
diminution du contenu en eau d’un sol, la modification de chacun de ces deux paramétres
provoquant un effet opposé quant a I'activité microbiologique.Egalement, un contenu élevé en
matiéres organiques d’un sol peut causer une faible valeur du pH du milieu (dd 2 un échange
cationique entrainant une libération de protons en solution), cette derni¢re étant susceptible de
favoriser ’adsorption de contaminants cationiques.Dans ce dernier cas et bien que la présence
de matiéres organiques soit généralement favorable a la biodégradation des contaminants, la
baisse de pH du milieu peut provoquer une inhibition de I'activité microbiologique.La grandeur
des effets synergiques ou antagonistes résultant de la combinaison de variables
environnementales (climatiques, hydrogéologiques et pédologiques), sur la performance de
biodégradation d’'un contaminant dans les sols, demeure & I’heure actuelle peu comprise et
difficilement quantifiable.

Nous considérons ici la variabilité, dans I’environnement, de la valeur de la constante de
biodégradation en regard de deux principaux types de facteurs (Lyman et al., 1982): 1) les
facteurs liés a la disponibilité et a la concentration du contaminant (ou substrat), et; 2) les

facteurs environnementaux pouvant influencer le taux ou la cinétique des réactions de
biodégradation.

4.3.2.1.1 Facteurs liés a la disponibilité et & la concentration du contaminant

Certaines propriétés physico-chimiques du contaminant, celui-ci agissant comme
substrat pour les microorganismes, sont susceptibles d’affecter 'activité de biodégradation.Bien
que quelques corrélations aient été établies entre notamment la structure moléculaire et la
biodégradabilité de certaines classes de composés (incubation en laboratoire sous conditions
contrOlées), ’évaluation de la constante de biodégradation a partir des propriétés physico-
chimiques des contaminants demeure néanmoins spécifique (conditions précises
d’expérimentation) et limitée & ces composés ainsi qu’a des espéces bactériennes
particulieres.Entre autres propriétés physico-chimiques, le taux de biodégradation peut étre
approximativement estimé a partir (Lyman et al., 1982): 1) du degré de branchement de la
molécule; 2) de la longueur des chaines aliphatiques; 3) de I’état d’oxydation du composé; 4) de
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la polarité et du degré d’ionisation; 5) du degré de saturation ou d’aromaticité, et; 6) du
nombre, de la nature et de la position des groupements fonctionnels de la molécule.La
connaissance précise de la nature et des propriétés d’un contaminant, entre autres contraintes,
empéche toutefois la généralisation et I'extrapolation (aux conditions environnementales) de
ces méthodes d’évaluation de la biodégradabilité.

D’autre part, la concentration d’'un contaminant peut agir sur la cinétique et I'ordre des
réactions de biodégradation.Certains composés aisément biodégradés lorsqu’ils sont en
concentration élevée deviennent persistants a de plus faibles concentrations dans les sols.Ceci
peut étre di a I’existence d’une concentration-seuil (stimulus) nécessaire pour induire la
réponse enzymatique spécifique a la métabolisation du composé.Egalement, une concentration
élevée en contaminant peut &tre toxique et inhiber les processus de biodégradation.La
concentration optimale de contaminant pouvant favoriser sa biodégradation demeure ainsi
spécifique au composé et au type de microorganismes, d’ot la difficulté de prévoir la
persistance d’un ensemble de composés ou bien a I'état de traces dans I’eau interstitielle d’'un
sol, ou bien en grande concentration au niveau d’un site massivement contaminé (décharge, site
d’enfouissement ou déversement accidentel).Mentionnons néanmoins que la constante de
biodégradation d’un contaminant sera abaissée de facon significative dans le cas d’une
concentration en composé supérieure 2 sa solubilité dans 'eau (Lyman et al., 1982).

4.3.2.1.2 Facteurs environnementaux

L’effet des facteurs environnementaux (climatiques, hydrogéologiques et pédologiques)
sur la biodégradabilité d’'un composé intervient principalement au niveau de ’activité
microbiologique (cinétique de réaction), plut6t qu’au niveau de la spécificité des mécanismes
de biodégradation.Parmi ces facteurs (ou caractéristiques du milieu), la température, le
contenu des sols en matiéres organiques, en eau et en oxygeéne dissous, ainsi que le pH,
influencent particulierement la grandeur de la constante de biodégradation.

Le taux de biodégradation d’'un composé augmente avec une élévation de la
température, dans le domaine de température toléré par les microorganismes.Par ailleurs, la
croissance bactérienne est généralement favorisée en milieu 1égérement alcalin et peut-étre
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inhibée pour une valeur de pH voisine de 5, alors que 'oxydation de composés par voie
microbiologique est plus rapide a des valeurs de pH comprises entre 6 et 8 (Lyman et al,,
1982).Les modifications de la valeur du pH du milieu peuvent étre dues & une contamination
massive par des composés ionisables, et leur effet sur la constante de biodégradation n’est, a
I’heure actuelle, connu que dans le cas de quelques composés particuliers étudiés en
laboratoire.

Par ailleurs, une augmentation du contenu en eau des sols favorise généralement la
métabolisation des substrats biodégradables.Une relation empirique entre la constante de
biodégradation, k (disparition du composé ou perte de son intégrité chimique) et le contenu en
eau d’un sol 8 (en %), peut étre du type suivant (Ou et al., 1982):

k=aTé+b (4.22)

Dans laquelle a et b sont des constantes.

Le degré d’humidité d’un sol détermine dans une grande mesure la concentration en
oxygéne dissous disponible aux microorganismes, et donc 'importance des voie aérobie ou
anaérobie de la biodégradation.La teneur en oxygéne dissous affecte ainsi le type de voie de
dégradation (principalement aérobie en zone non-saturée et anaérobie en zone saturée) et le
taux de métabolisation des composés organiques.On estime d’une part que I'oxygéne dissous
devient un facteur limitant pour la biodégradation aérobie (zone vadose des sols) lorsque sa
concentration est inférieure 3 1 mg.l"}, et d’autre part que le milieu poreux présente des
conditions anaérobies lorsque le volume occupé par I'air devient inférieur & 10-20% du volume
de la porosité (Lyman et al.,1982).

D’autres conditions pédologiques, telles que la teneur en matiéres organiques, la
présence de substrats limitants, ainsi que la composition et la capacité d’adsorption des sols,
peuvent affecter la valeur de la constante de biodégradation des contaminants en zone
vadose.Comme dans le cas des autres facteurs influengant la valeur de k, I’extrapolation de
résultats de laboratoire concernant I'effet d’'une condition pédologique sur la biodégradabilité
d’un composé, aux conditions variables d’'un environnement contaminé, doit étre réalisée avec
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prudence.Le contréle en laboratoire de certaines conditions expérimentales implique
fréquemment une surestimation de la valeur de k, comparativement a la persistance (due 2 la
dégradation biologique) présentée au niveau d’un site contaminé.D’autre part, la disparition
d’un composé du sol peut impliquer, en plus de la biodégradation, des phénomeénes de
dissipation chimique (photolyse et réactions connexes) et de dissipation physique
(volatilisation) dont I’effet est généralement attribué a la biodégradation.

4.3.2.2 Constante de Henry (Kh) et constante de volatilisation (kv)

La constante de Henry (sans dimension) d'un composé présent dans 1’eau représente la
partition gaz/liquide de ce composé.Le transfert d’'un contaminant vers la phase gazeuse peut
s’effectuer a partir soit de la phase aqueuse, soit de la surface du sol en contact avec I’air.La
volatilisation d’'un contaminant est principalement influencée par les propriétés physico-
chimiques de celui-ci (solubilité, masse molaire, tension de vapeur) et certaines conditions
physiques et climatiques du milieu (profondeur dans le sol, vitesse d’écoulement de 'eau,
turbulence des phases aqueuse et gazeuse ...).En excluant plusieurs conditions telles que le
contenu en eau, le type de sol, la température et les conditions climatiques, la constante de
volatilisation d’un pesticide appliqué a la surface d’un sol peut étre liée a la tension de vapeur
(P,,), 1a solubilité (S) et le coefficient de partition de celui-ci (K, ), par la relation empirique
suivante (Lyman et al., 1982):

In2 . P
= = _vp
k, 7 4,4 x 107 ( Kocs) (4.23)

La prédiction, & partir de cette relation, de la persistance (temps de demi-vie di 2 la
volatilisation) de 4 pesticides a été comparée de fagon satisfaisante aux résultats observés sur le
terrain pour les mémes composés (un facteur inférieur ou égal 4 4 a été observé entre les
résultats prédits et les mesures sur le terrain).Une estimation approximative de la valeur de la
constante de volatilisation peut donc étre obtenue a partir de cette relation, dans le cas d’un
composé appliqué a la surface du sol.
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4.3.2.3 Constante de photolyse (kp)

La constante de photolyse peut prendre en compte 2 la fois une photolyse directe, pour
laquelle le composé lui-méme absorbe la radiation solaire, et une photolyse par contact, par
laquelle I’énergie de la radiation est transmise d’un composé i un autre en solution.La
cinétique des réactions photochimiques, et donc la valeur de k , est principalement influencée
par P'intensité de la radiation, I'exposition et le taux d’absorption de lumié¢re par le contaminant
(coefficient d’extinction molaire).Les réactions photochimiques causant une perte de I'identité
chimique d’un composé peuvent inclure la fragmentation en radicaux libres ou en molécules
neutres, des réactions de réarrangement, d’isomérisation ou de dimérisation, ainsi que la
photo-réduction.

Les méthodes d’évaluation de la persistance de composés soumis a la photolyse, a partir
de la structure moléculaire de ceux-ci, demeurent a ’heure actuelle peu utilisées compte tenu
des difficultés d’extrapolation des résultats aux conditions environnementales.La plupart des
évaluations de kp réalisées en laboratoire ne tiennent compte que de la photolyse en milieu
aqueux, et I'effet de la partition sol/eau et de la partition feuilles/sol (cas d’une application
foliaire) d’'un composé demeure peu connu.Dans ces conditions, on estime que la persistance
(temps de demi-vie di a la photolyse) de pesticides et d’hydrocarbures polycycliques
aromatiques peut varier respectivement de 1 jour a 1 année, et de 0,35 h &4 70 h (Lyman et al,,
1982).La dépendance de la réactivité photochimique d’'un composé aux diverses conditions du
milieu empéche toutefois I'évaluation précise de la persistance d’un contaminant dans ou 4 la
surface d’un sol.
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4.4 SELECTION DES PARAMETRES BIO-PHYSICO-
CHIMIQUES IMPORTANTS DANS I’EVALUATION
DE LA VULNERABILITE DES EAUX
SOUTERRAINES

Ainsi que nous I’avons vu précédemment, 'identification et la quantification des facteurs
représentatifs des processus de rétention et de transformation des contaminants dans les sols,
sont difficiles a réaliser lorsqu’il s’agit de lier ceux-ci aux facteurs hydrogéologiques d’un site
particulier (LeGrand, 1983).Compte tenu notamment de la complexité des relations entre les
différents facteurs environnementaux responsables de la vulnérabilité des eaux souterraines, les
facteurs d’atténuation sont le plus souvent traduits dans les méthodes d’évaluation de la
vulnérabilité par 'utilisation de parametres-clés ne nécessitant pas (ou peu) d’évaluation sur le
terrain.L’évaluation préliminaire de la vulnérabilité est susceptible d’étre suivie par une
expertise hydrogéologique plus précise et plus spécifique.Dans cette perspective, nous
examinerons briévement les parameétres (et leur niveau de précision) importants dans
I’évaluation a priori des facteurs d’atténuation de la mobilité ou de 1a concentration d’un
contaminant dans les sols.

4.4.1 Importance des paramétres

Une méthode d’évaluation de la vulnérabilité des eaux souterraines doit tenir compte,
principalement et entre autres conditions du milieu, de la persistance et de la mobilité du
contaminant dans les zones non-saturée ou saturée des sols.Les paramétres nécessaires a la
quantification de celles-ci, ainsi que leurs fourchettes de valeurs telles qu’utilisées par différents
auteurs dans les méthodes d’indexation (ou autre) de la vulnérabilité, sont indiqués au tableau
4.3.

Bien qu’élaboré a partir d'une revue sommaire de la littérature, le tableau 4.3 met en
évidence la diversité des paramétres, caractéristiques ou phénomeénes liés a I'atténuation des
contaminants dans le systéme eau souterraine-sol, et utilisés pour une évaluation préliminaire
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de la vulnérabilité de ce syst¢tme.Une classification de ces parametres liés aux phénomeénes
d’atténuation peut étre effectuée en relation avec ou bien les caractéristiques du contaminant,
ou bien celles du site.Le tableau 4.4 indique ainsi les principales relations utilisées dans
I’évaluation de la vulnérabilité, entre d’une part les parametres liés aux phénoménes
d’atténuation, et d’autre part les caractéristiques du contaminant et du site.

Il apparait ainsi clairement que 'utilisation des facteurs d’atténuation dans I’évaluation
préliminaire de la vulnérabilité des eaux souterraines peut se résumer a ’emploi de quelques
caractéristiques (ou conditions) ou bien du contaminant, ou bien du site.Ces derniéres sont
généralement choisies d’apres la disponibilité des informations (souvent fragmentaires)
relatives a la fois aux types de contaminants potentiels et aux types de sites visés par les
méthodes d’évaluation de la vulnérabilité.Ainsi, les parametres (quantifiant les facteurs
d’atténuation) représentés dans le tableau 4.4 constituent une sélection des nombreux
parametres bio-physico-chimiques pouvant traduire en premiére évaluation le destin d’un
contaminant dans les sols, et donc la vulnérabilité des eaux souterraines.

4.4.2 Niveau d’utilisation des paramétres

Lutilisation de ces parameétres (ou des caractéristiques du contaminant ou de celles du
site qui leur sont liées) a I'intérieur des méthodes d’évaluation préliminaire de la vulnérabilité,
peut se heurter a deux principaux niveaux de difficulté: la disponibilité des valeurs de ces
parameétres et le niveau de précision requis dans la prédiction du potentiel de contamination.



Tableau 4.3

Paramétres, caractéristiques ou phenomenes liés a 1'atténuation des contaminants dans les sols, et pris en
compte par différents auteurs pour 1'évaluation de la vulnérabilité des eaux souterraines.

1- Persistance

Paramétre, caractéristique ou Index ou Fourchette de valeurs Auteur(s)

phénomeéne classe (ordre croissant de la persis—| Contaminants(s) considére(s)
tance)

Temps requis pour la dispari- 1 1 - 3 mois Working Group on Pesticides,
tion, de la surface des sols, 2 3 - 12 mois ' 1970 (U.S.A.)
de 75% a 100% de la concentra- 3 2 12 mois
tion de contaminant Pesticides
Biodégradabilité 0 Facilement biodégradable JRB Associates, 1982
1 Hydrocarbures a chaines 1li- (U.S5.4)
néaires
2 Composés cycliques (substitués| Tous (décharges et dépo-
ou non) toirs)
3 Composés polycycliques et

hydrocarbures halogénés

Volatilité: pression de vapeur 3 2 73 mm Hg
2 73 - 25 mm Hg
1 25 - 0,1 mm Hg
0 < 0,1 mm Hg
Biodégradabilité (disparition 1 Non-persistant: t;,, < 20 j. Rao et Davidson, 1982
du composé-parent) en condi- 2 Modérément persistant:
tions aérobies (laboratoire): 20 j. £ ty,, <100 j. " Pesticides

tll? 3 Persistant: tlla 2 100 j.
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Tableau 4.3 (suite)

1- Persistance (suite)

Parametre, caractéristiques ou
phénomene

Index ou
classe

Fourchette de valeurs
(ordre croissant de la persis-
tance)

Auteur(s)

Contaminants(s) considére(s)

Facteurs de dégradation liés a:

Back et al., 1982

(1) pH du sol 5 classes pH 2 8,4 a (Union Carbide, U.S.A.)
pH £ 5,5
Insectice aldicarbe
(2) température du sol 6 classes T 2 70°F a
T £ 50°F
(3) % matiéres organiques 4 classes %m0 220 a
% m.0 £ 0,5
2— Mobilité
Parametre Index ou Fourchette de valeurs Auteur(s)
classe (ordre croissant de la mobi- |[Contaminant(s) considéré(s)
lité)
Facteur de rétention (chroma- Immobile 0 - 0,09 Working Group on Pesticides,
tographie en couche mince de Un peu 0,10 - 0,64 1970 (U.S.A.)
sol): Rp "relatif au fructose" mobile
Mobile 0,65 - 1,0 Pesticides
Solubilité 0 Insoluble JRB Associates, 1982
1 Un peu soluble (U.5.A.)
2 Soluble
3 Trés soluble Tous (décharges et

dépotoirs)
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Tableau 4.3 (suite)

3- Ensemble de caractéristiques d'un pesticide causant un potentiel élevé de

contamination des eaux souterraines (Cohen et al., 1984)

Persistance: - t, (dans le sol) 2 2 - 3 semaines
2
- t, (hydrolyse) 2 25 semaines
2
- t, (photolyse) 2 1 semaine (environ)
2
- constante de Henry £ 1072 atm - m®/mol
Mobilité: - solubilité 2 30 mg.17?
- <
KD <5

- K <300 - 500
oc

- dissociation: composé chargé négativement au pH du milieu

€01



Tableau 4.4

Principales relations utilisées dans 1'évaluation de la vulnérabilité, entre d'une part les paramétres liés
a 1'atténuation d'un contaminant, et d'autre part les caractéristiques ou bien du contaminant, ou bien du
site. Ne sont pas pris en compte, ici, les facteurs de risques et d'impact (toxicité, seuil de potabilité,
bioconcentration, etc.).

Caracteristiques ou conditions Paramétres liés aux facteurs d'atténuration| Caractéristiques du
du site contaminant
A- Persistance - Concentration; état
- % matieéres organiques et (liquide, solide,..)
température - Constante de biodégradation
— Constante de photolyse - Coefficient d'extinc-
tion molaire
- Température et pH -~ Constante d'hydrolyse
~ Constante de volatilisation - Pression de vapeur,
constante de Henry
B- Mobilité - Concentration; état
liquide, solide...)
- Profondeur de la nappe - Coefficient de partition sol/eau (k ) - pK versus pH
D a
et coefficient de partition carbone
— Perméabilité (% argile) organique/eau (k ) - 'Solubilité, ou K
oc ow
ou R

F

141]
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4.4.2.1 Disponibilité des valeurs des parameétres

La valeur des parameétres traduisant les facteurs d’atténuation est souvent non-
disponible (la constante de photolyse, par exemple, d’'un contaminant situé a la surface du sol
peut ne pas avoir été estimée).Les problémes de la spécificité (données valables pour un
ensemble de conditions particuliéres de la contamination) ou de la représentativité
(importance relative des différents facteurs d’atténuation pour divers cas de contamination) de
ces parameétres peuvent également limiter la généralisation de leur emploi.

4.4.2.2 Niveau de précision dans la prédiction du potentiel de
contamination

La prise en compte de nombreux paramétres bio-physico-chimiques, lors de I’évaluation
de la vulnérabilité, peut ne pas étre nécessaire (ou méme souhaitable) dans certains cas de
contamination.L’amélioration des connaissances relatives aux phénoménes de rétention et de
transformation des contaminants dans les sols, ainsi que I’amélioration des relations
fondamentales utilisées pour décrire les interactions entre ceux-ci et les conditions du milieu,
peuvent ne pas étre justifiées dans une méthode d’évaluation préliminaire de la
vulnérabilité.L’utilisation des résultats d’'une méthode d’évaluation (sélection d’une facon
relative des sites de dépots, gestion des déchets) peut ainsi ne pas nécessiter un niveau élevé de
précision dans la quantification des phénoménes responsables ou liés a la vulnérabilité.

Le niveau d’utilisation ou de précision des parameétres quantifiant les facteurs
d’atténuation doit donc étre défini en fonction des buts et de I'utilisation des différentes
méthodes d’évaluation de la vulnérabilité.La prise en compte des parametres-clés quantifiant la
persistance et la mobilité d’un contaminant dans les sols (tableau 4.4) constituera néanmoins la
base de la prédiction du comportement bio-physico-chimique de ce contaminant dans les eaux

souterraines.
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4.5 CONCLUSION

L’identification et la quantification des principaux facteurs bio-physico-chimiques
contrélant le destin d’'un contaminant dans les sols, est essentielle pour ’évaluation de la
vulnérabilité des eaux souterraines.Ces facteurs seront responsables dans une trés grande
mesure du comportement et de ’évolution dans le temps des contaminants, ceci a tous les
niveaux de définition de la vulnérabilité des eaux souterraines (transport vers la nappe ou
propagation dans I'eau des aquiféres, risques et impacts associés a la contamination).Il apparait
cependant qu’une telle identification et quantification, a I'intérieur d'une méthode d’évaluation
de la vulnérabilité, sont notamment assujetties aux buts et & 'utilisation des résultats de ces
différentes méthodes.Un niveau descriptif élevé des processus bio-physico-chimiques mis en jeu
peut ne pas étre requis lors d’'une évaluation préliminaire de la vulnérabilité.Utilisées 2 titre
d’indication prévisionnelle ou d’estimation préliminaire, les méthodes d’évaluation de la
vulnérabilité ne nécessiteront pas ainsi une description compléte a la fois des facteurs
d’atténuation et de leurs relations avec les conditions du milieu.C’est davantage la
représentativité et le niveau d’utilisation de ces facteurs d’atténuation, liés & 'importance
accordée aux facteurs de risques et d’impact d’'une contamination, qui déterminent I'utilité ou
la qualité prédictive d’'une évaluation de la vulnérabilité des eaux souterraines.
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5.1 CHOIX D’UNE METHODE D’EVALUATION

Parmi les différentes méthodes d’évaluation de la vulnérabilité des eaux souterraines a
la contamination, ’orientation du choix pour une de ces méthodes dépend principalement
d’une part de I'objectif visé, et d’autre part du concept rattaché a la vulnérabilité. En ce sens
nous proposons un choix, basé sur ce que nous attendons d’'une méthode d’évaluation et sur les
avantages et les inconvénients des différents types d’approche.

En tout premier lieu, reprécisons que la définition de la vulnérabilité peut se faire a
plusieurs niveaux. La vulnérabilité d’'une nappe d’eau souterraine a une contamination peut a
un premier degré étre considérée comme tout risque d’atteinte ou d’arrivée de contaminant a
cette nappe. A un second niveau elle se présente comme la possibilité qu’a ce contaminant de
se déplacer dans cette nappe. Enfin on peut s’intéresser a 'implication de la présence de ce
contaminant dans les eaux.

Ainsi on devra se préoccuper différemment de la possibilité de transport du
contaminant vers la nappe, du transport dans la nappe, et de sa persistance avant et apres sa
pénétration dans les eaux souterraines de la nappe. Ceci revient donc a s’intéresser aux phéno-
meénes et aux processus régissant tout a la fois le transport et la persistance du contaminant, et
donc aux divers facteurs influangant ces processus d’ordre hydrodynamique ou bio-physico-
chimique.

Parmi les méthodes d’évaluation, nous avons distingué les expertises (principalement
hydrogéologiques), les outils d’aide a la décision (arbre ou matrice), les méthodes a indexation,
et les modeles de simulation (principalement mathématiques). Il est bien évident que certaines
méthodes se chevauchent entre elles, ou méme que des méthodes d’un type donné soit utilisées
par un autre type de méthode. Le but de différencier les méthodes n’a pas été de les classer,
mais de faire ressortir leurs principales caractéristiques.

Le premier type de méthode rassemble les évaluations par expertise. L’expertise n’est
qu’un jugement plus ou moins subjectif porté par un spécialiste ou un groupe de spécialistes, et
s’appuyant sur un certain nombre de démarches. Celles-ci sont purement intuitives ou fondées
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sur I'utilisation d’outils divers tels entre autres d’autres méthodes d’évaluation. Elles n’ont donc
en ce sens que la valeur des méthodes et outils qu’elles utilisent, et la valeur de I'interprétation
qu’en font les experts. Il apparait donc que les résultats apportés par la méme démarche, mais
menée par deux experts différents seront différents. Nous ne pouvons donc pas leur attribuer
des avantages et inconvénients intrinséques, sinon le net inconvénient de la non-reproductibili-
té du résultat non seulement entre deux experts, mais entre deux démarches du méme expert.
Les expertises ne se présentent en fait que comme l'interprétation obligatoire de différents
résultats que doit réaliser tout au moins le décideur.

Le second type de méthode est celui des outils d’aide & la décision tels les arbres et les
matrices. Ces méthodes proposent en fait un cheminement plus ou moins standardisé de
I’expertise. Elles aussi n’ont donc entre-elles aucune valeur intrinséque. Elles permettent a
I'expert de mener I’étude sans risque d’oubli majeur d’éléments. Elles favorisent donc la
rigueur de démarche de ’expertise, mais nullement celle du raisonnement ou de
I'interprétation.

Les méthodes a indexation sont des outils de quantification de la vulnérabilité, c’est a
dire du risque de contamination. Elles reposent sur la cotation d’un certain nombre de facteurs
influangant directement le transport ou le persistance du contaminant. L’indice final que
fournit un telle méthode n’est fondé sur aucune réalité physique, phénoméne ou processus, et
ne peut donc pas étre représentatif d'une quantité effective telle qu une concentration, masse
ou toxicité. Ce sont de ce fait les méthodes les plus dangereuses, d’'une part parce que la valeur
numérique qu’elles fournissent n’a pas de valeur physique réelle, d’autre part par 'usage et
I'interprétation que pourraient en faire les utilisateurs. En effet I'indice fourni par ces
méthodes ne peut étre interprété de fagon absolue, ne pouvant étre comparé a une quelconque
norme ou référence. Enfin, les facteurs dont elles tiennent compte, ne sont pas toujours les plus
importants.

Le dernier type de méthodes d’évaluation regroupe les modéles de simulation. Parmi
eux nous considérerons uniquement les modéles mathématiques. Les modeles se présentent
comme les seules méthodes dont le but est la quantification d'un phénomenes physiques, et
dont les résultats ont une réalité transposable et mesurable in situ (débits, concentrations,
temps, ...). Ces résultats peuvent &étre comparés a des références et normes, et leur
interprétation alors ne peut étre qu’objective et unique. Cependant, tous ces modéles ne sont
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pas toujours parfaits. Ceci est dii au fait que d’une part ils ne sont pas tous complets (c’est 2
dire qu’ils n’englobent pas tous les processus importants), d’autre part ils présentent des erreurs
plus ou moins importantes, inhérentes an modéle méme (erreur de calcul, divergence,
oscillations, dispersion numérique, ...), enfin des erreurs existent, commises sur la mesure des
parametres nécessaires aux modeles, et sur ’approche que I’on a de ces paramétres
(déterministe ou stochastique).

Parmi les différentes méthodes d’évaluation de la vulnérabilité des eaux souterraines a
la contamination, il apparait donc sans difficulté, que le seul type de méthodes pouvant
répondre aux préoccupations et aux objectifs visés est celui des modeles mathématiques de
simulation du transport des contaminants. En effet, ce sont les seuls outils qui prennent en
compte les processus physiques mémes régissant le transport et la persistance des
contaminants. Ils fournissent, avec une précision dépendant bien entendu du modéle lui méme,
un résultat ayant une réalité physique définie (concentration, masse cumulée, débit, temps, ...),
confrontable aux mesures réelles in situ. Ces résultats peuvent étre interprétés sans ambiguité,
par comparaison avec des références et des normes. En ce sens ce sont des méthodes fiables et
reproductibles. De plus, dans certains cas, ces outils peuvent étre utilisés ou prévus pour étre
utilisés par des non spécialistes qui n’auront aucune interprétation subjective & donner des
résultats, et dont la validité du résultat sera de ce fait celle du modele lui méme.

5.2 REVUE DES MODELES MATHEMATIQUES DE
SIMULATION

Définis comme des représentations simplifiées des systémes réels, les modéles peuvent
étre descriptifs, physiques, analogiques, ou mathématiques. Ces derniers, du fait de ’avénement
des ordinateurs sont devenus les plus usités. La plupart d’entre eux en effet nécessitent de
nombreux calculs, ce qui se traduit pour la machine en grands temps de calcul et grande
capacité de mémoire.

Les modéles mathématiques ne présentent pas tous la méme approche. A 'opposé des
modeles conceptuels basés sur les processus physiques régissant le déplacement de I’eau et
des solutés dans le sol, les modeles empiriques utilisent des relations généralement simples
établies sur les observations et les mesures de la réalité. Ce sont pour la plupart des
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modeles boites-noires, c’est 4 dire des systémes pour lesquels il existe une relation entrées-
sorties, mais a I'intérieur desquels, aucune description des phénomeénes engendrant cette
relation n’est possible. Certains de ces modeles peuvent donner de bons résultats, tels ceux
représentant des phénomeénes simples, ol peu d’éléments entrent en jeu. Ces modéles en
général sont réservés a un usage limité, pour lequel des modéles plus complexes ne sont pas
nécessaires.

L’avantage des modeles conceptuels est qu’ils reposent sur la compréhension des
processus, et leur représentation sous forme de lois physiques. Lorsque ces processus sont
nombreux, les modeles sont complexes. Ils est alors souvent nécessaire de faire des hypothéses
simplificatrices permettant de négliger parfois I'effet d’un phénoméne devant un autre. De
nombreuses maniéres de classer les modeles conceptuels existent, suivant leur approche de la
réalité, suivant les processus dont ils tiennent compte, suivant le mode de résolution de leurs
équations, etc.. Il est ainsi possible de différencier les modeles statiques de ceux dynamiques,
distinction reposant par exemple sur I’état permanent ou transitoire du régime d’écoulement de
I’eau. De méme on différencie les modeles déterministes des modéles stochastiques; les
premiers utilisant des valeurs ponctuelles des parameétres, les seconds les distributions de ces
valeurs, fonction de leurs variabilités spatiale ou temporelle.

La plupart des modeles mathématiques de simulation utilisent ’équation différentielle
du transport parfois couplée avec celle de I'écoulement. Ces deux équations sont basées sur le
principe de la conservation de la masse et de I'énergie. L’équation du transport intégre des
termes d’advection, de dispersion, d’adsorption, de dégradation, voire de transformation,
filiation, et autre. Chacun de ces termes est régi par une ou plusieurs lois physiques, et les
équations correspondantes. Ainsi la simulation passe souvent par la résolution d’un systeme
d’équations, résolution qui peut étre de ce fait trés complexe. La complexité méme des
équations ne permet pas toujours I'existence d’une solution analytique, ce qui conduit alors a
une résolution numérique.

Les modéles a résolution numérique se divisent en deux grandes catégories; ceux a
résolution par différences finies, et ceux par éléments finis. A ces deux grandes catégories,
s’ajoutent ou se superposent des types de modeles caractérisés par leurs méthodes d’approche
ou de résolution particulieres (particules mobiles, collocation, Galerkin, ...). D’autres
spécificités peuvent encore différencier les modéles, comme les méthodes de correction,
de stabilisation, d’optimisation, ...(schémas explicite /implicite, Crank-Nicholson, ...).
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Dans tout modele il est important, tant pour celui qui le réalise, que pour 'utilisateur,
d’en vérifier la stabilité de la solution, la conservation des quantités, en fait la fiabilité
du modéle. On s’intéresse donc au calage du modele, aux diverses vérifications de stabilité, aux
problémes de troncatures, d’oscillations, de dispersion numérique, a I’optimisation, etc.. Plus
les modeles sont complexes, par les équations qu’ils intégrent, par le type de résolution
numérique, ou par les méthodes correctives qu’ils utilisent, plus les sources d’erreur et de
divergence de la solution sur la réalité, sont nombreuses, et leur importance possiblement
grande. L’art de la modélisation n’est donc pas uniquement 1’élaboration d’un modéle
complexe intégrant le maximum de processus, mais bien plus la réalisation d’un outil fiable
répondant avec justesse aux préoccupations de ces utilisateurs.

Nous récapitulons dans le tableau 5-1, les principales caractéristiques d’un certain
nombre de modeéles existants. Ces caractéristiques sont le nombre de dimensions,
I’hydrodynamisme du milieu (saturé ou insaturé), les processus retenus (advection, dispersion,
adsorption, dégradation, transformation, ...), le type d’approche (déterministe, stochastique), le
type de résolution (analytique, numérique, différences finies, éléments finis, particules mobiles,
...), les caractéristiques spécifiques (Galerkin, Crank-Nicholson, ...), le domaine
d’application (contamination ponctuelle, diffuse, biseau salé, agriculture, recherche ...).
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TABLEAU 5.1: PRINCIPALES CARACTERISTIQUES DE MODELES -

AUTEURS ANNEE DOM DIM MILIEU TYPE RESOL AUTRES PROCESS. ELFM

ADDISCOTT T.M. 1977 A IV ¥ SE MI IE NI

ADDISCOTT T.M. 1982 R 2H S D NUM RA D I

AHLSTROM S.W. et al 1975 G 3 S D NUM DPRW VD

AMOOZEGAR-FARD et al 1982 G 1V S S ANA MC VD SE

BOBBA A.G BUKATA R.P 1980 R 2H S D DIF VDA

BRESLER E. 1967 A 1V V D DIF v SE

BRESLER E. 1973 R 1V v D DIF vD I0

BRESLER E. 1975 R 2v V D DIF AD VD I0

BRESLER E. DAGAN G. 1979 A 1V v D DIF vD SE

BRESLER E. DAGAN G. 1981 A 1V V S ANA MC VD

BURNS I.G. 1974 A IV ¥ D CA VE 10

CABRERA G.MARINO M.A 1976 G 2H S D ELF GA VD 10

DAUS A.D. FRIND E.O. 1985 R 2 S D ELF GA AD VD

DAVIDSON J.M. et al 1975 R S D DIF VDA I0

DE SMEDT F. et al 1978 A 1V V¥ D ANA VD I0

DE SMEDT F. et al 1979 R 1V S D ANA MI VD 10

DOMENICO P.A. et al 1985 R 2H S D ANA VD I0

ELDOR M. DAGAN G. 1972 R 1 S D ANA VDAD

GELHAR L.W. et al 1971 R 1 S D ANA VD

LEGENDE DU TABLEAU:

DOM = domaine d’application (A = agriculture, R = recherche, G = gestion)

DIM = nombre de dimension (1, 2,0u 3; V = verticale, H = horizontale)

MILIEU = milieu (S = saturé, V = insaturé(vadose))

TYPE = type de modele (S = stochastique, D = déterministe, E = empirique, P =
probabilistique)

RESOL = méthode de résolution (NUM = numérique, ANA = analytique, DIF =
différences finies, ELF = éléments finis)

AUTRES = autres caractéristiques (DPRW, méthode des caractéristiques, Galerkin, PIC)

PROCESSUS = processus pris en compte (V = advection, D = dispersion, A = adsorption,
d = dégradation, R = radioactivité)

ELEM = éléments transportés (NI = nitrates, IO = ions, SE = sel, RA = radioactifs,

PE = pesticides)
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TABLEAU 5.1 (SUITE): PRINCIPALES CARACTERISTIQUES DE MODELES

AUTEURS ANNEE DOM DIM MILIEU TYPE RESOL AUTRES PROCESS. ELFM

GELHAR L.W. et al 1979 R 2 S S AN MC VD

GOBLET P. et al 1978 R RD

GOBLET P. 1981 R 2 S D ELF

GRAY G. et al 1983 G 2H S D ELF GA VD

GRISAK G.E. et al 1980 R 2 F D ELF VDA

GUPTA S.K. et al 1979 R IV D ANA VA

GUREGHIAN A.B. et al 1976 R 3 S D ELF GA VDAD

GUREGHIAN A.B. et al 1980 G 2 S D ELF GA VD

HUYAKORN P.S. et al 1985 R 1 S D ELF MB VD

HWANG J.C. et al 1985 R 2 S D FAN VDAD

JURY W.A. 1982 1

KONIKOW L.F. et al. 1974 A 2H S D DIF PIC VD SE

LEISTRA M. 1977 A IV V¥ D NUM RK MI VD PE

LEISTRA M. et al. 1981 A

LINDSTROM F.T. et al 1985 R 1V V D DIF EN VDA

MARINO M.A. 1974 A 1 S D ANA VDA

OGATA A. BANKS R.B. 1961 A 1 S D ANA VD

PANDEY R.N. et al. 1978 A 1 S D ANA MB v SE

PEAUDECERF P. et al. 1978 R 2H S D ANA VD

LEGENDE DU TABLEAU:

DOM = domaine d’application (A = agriculture, R = recherche, G = gestion)

DIM = nombre de dimension (1, 2,0u 3; V = verticale, H = horizontale)

MILIEU = milieu (S = saturé, V = insaturé(vadose))

TYPE = type de modéle (S = stochastique, D = déterministe, E = empirique, P =
probabilistique)

RESOL = méthode de résolution (NUM = numérique, ANA = analytique, DIF =
différences finies, ELF = éléments finis)

AUTRES = autres caractéristiques (DPRW, méthode des caractéristiques, Galerkin, PIC)

PROCESSUS = processus pris en compte (V = advection, D = dispersion, A = adsorption,
d = dégradation, R = radioactivité)

ELEM = ¢€léments transportés (NI = nitrates, IO = ions, SE = sel, RA = radioactifs,

PE = pesticides)
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TABLEAU 5.1 (SUITE): PRINCIPALES CARACTERISTIQUES DE MODELES

AUTEURS ANNEE DOM DIM MILIEU TYPE RESOL AUTRES PROCESS. ELEM

PICKENS J.F. et al. 1976 G 2H S D ELF GA VDAD

PINDER G.F. 1973 G 2H S D ELF GA VD

PRICKETT T.A. et al. 1981 G 2H S D DIF DPRW VDR

RIBSTEIN A. 1984 R D NUM GC VDADR

ROSE C.W.et al 1982 G 1V v D ANA VD

ROSS B. et al 1979 G 2 S D NUM VDD

RUBINS J. et al 1973 R 1 S D NUM GA VDA

SAUTY J.P. 1978 G 2H S D DIF VD

SCHWARTZ F.W. 1975 G 2H S D  NUuM VDAD

SCHWARTZ F.W. et al 1980 G 2 S D-P NUM

SEGOL G. et al 1975 G 2 S D ELF GA VD SE

SEGOL G. 1977 R 3 V-S D ELF GA

SMITH I.M. et al 1973 R 2H S D DIF GA vD

TILLOTSON W.R. et al 1982 A 1V v D DIF VDR NI

VAN GENUCHTEN et al 1976 G 1 S D ANA MI VDA

VAROGLU E. et al 1980 R 1 S D ELF MOC vD

WARRICK A.W. et a1l 1971 A 1 v D NUM

YEH G.T. 1985 R S D ELF DM VD

YOUNG C.P. et al 1976 A 1V V. D NuM

LEGENDE DU TABLEAU:

DOM = domaine d’application (A = agriculture, R = recherche, G = gestion)

DIM = nombre de dimension (1, 2,ou 3; V = verticale, H = horizontale)

MILIEU = milieu (S = saturé, V = insaturé(vadose))

TYPE = type de modéle (S = stochastique, D = déterministe, E = empirique, P =
probabilistique)

RESOL = méthode de résolution (NUM = numérique, ANA = analytique, DIF =
différences finies, ELF = éléments finis)

AUTRES = autres caractéristiques (DPRW, méthode des caractéristiques, Galerkin, PIC)

PROCESSUS = processus pris en compte (V = advection, D = dispersion, A = adsorption,
d = dégradation, R = radioactivité)

ELEM = éléments transportés (NI = nitrates, IO = ions, SE = sel, RA = radioactifs,

PE = pesticides)
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5.3 COMPARAISON DE DEUX METHODES
D’EVALUATION DE 1A VULNERABILITE

5.3.1 Introduction

Dans les chapitres et paragraphes précédents, nous avons établi & partir de la revue de la
littérature que la meilleure approche pour Pévaluation de la vulnérabilité devait &tre basée sur
la modélisation des processus. Cette déduction bien que découlant d'une démarche logique
pourrait étre questionnée. Pour renforcer cette opinion, nous avons donc décidé de comparer
des outils d’évaluation reconnus comme les plus performants. Pour les outils de type a indice, le
plus récent et le plus utilisé selon notre revue de littérature est la méthode DRASTIC. Pour ce
qui est des modélisations qui prennent en compte les processus bio-physico-chimiques le choix
s’est porté sur le modéle PRZM dont les performances sont reconnues dans la littérature.
Nous allons donc, sur la base de ces deux types d’approche, évaluer la vulnérabilité de
différents sites afin de comparer les résultats, et la capacité de chacune de ces approches a
prendre en compte les paramétres et les différents processus intervenants dans I’évaluation de
la vulnérabilité. Il est dés a présent important de préciser que notre démarche n’a pas pour but
de juger de la validité de 1a méthode DRASTIC, mais seulement de voir si les résultats, en
I'occurrence les indices de vulnérabilité peuvent étre corrélés avec les concentrations parvenant
a la nappe.

5.3.2 La méthode DRASTIC

La méthode d’évaluation de la vulnérabilité, DRASTIC, réalisée sur le principe du
consensus Delphi, repose sur la classification-indexation de certains parametres. Ces
paramétres, qui forment ’acronyme DRASTIC, sont la profondeur de la nappe, la recharge
nette, le milieu aquifére, la zone insaturée, la topographie, I'impact de la zone insaturée, la
perméabilité de 'aquifere. Chacun de ces facteurs peut étre indicé suivant un systeme de
rangement en classe. La somme pondérée des indices résultant correspond a I'index DRASTIC.
Un second ensemble spécifique de poids (pondération des indices) a été spécialement
déterminé pour I'application de DRASTIC en contexte agricole. Les auteurs de la méthode
DRASTIC en précisent les conditions d’application du point de vue de I'interprétation des
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indices de vulnérabilité. Celle-ci s’effectue sur le principe de la comparaison des indices de
différents sites situés a I'intérieur d’une méme région. En celd, I'évaluation d’un site est relative
par rapport a un autre site, et non interprétable de fagon absolue.

La méthode DRASTIC donne une évaluation en fonction des paramétres physiques du
milieu. La premiére réserve par rapport a cette méthode est qu’elle ne tient aucun compte des
caractéristiques tant de la contamination (diffuse/ponctuelle, instantanée/continue, quantité,
...), que de celles du contaminant (organiques, chimiques, radioactifs, ...). Ces caractéristiques
peuvent affecter la vulnérabilité d’un site donné, car celle-ci est liée a la quantité de
contaminant qui peut y parvenir. Nous nous sommes donc intéressés 2 voir si dans le cas de la
méthode d’évaluation DRASTIC, il pouvait exister pour un couple contaminant contamination
donné, une relation plus ou moins nette entre 'indice DRASTIC, et la concentration maximale
ou la quantité cumulée de contaminant parvenant a la nappe, pour un ensemble de sites. Ne
disposant bien entendu pas de données réelles de cas de contamination pour un grand nombre
de sites, nous avons réalisé la comparaison des indices DRASTIC avec des résultats de
concentration obtenus & partir du modele de simulation PRZM.

5.3.3 Le modéle PRZM:

Le modele de simulation du transport des pesticides dans le sol, PRZM, est un modéle
mathématique de type déterministe. Il incorpore les différents processus régissant le transport:
infiltration, percolation, absorption par les plantes, adsorption, dégradation. Ces phénomeénes
sont caractérisés par un ensembles de lois physiques ou empiriques représentées par leurs
équations mathématiques. La résolution numérique est effectuée dans chacun des
compartiments du sol définis par I'utilisateur. Le modele fournit des concentrations ou des
masses de pesticides, en débits de flux ou en quantités cumulées. Le modele PRZM, destiné a
un usage en contexte agricole, a été appliqué de nombreuses fois (Lorber and Offutt 1985),
donnant de bons résultats.

5.3.4 Méthodologie:

La comparaison des résultats de 1a méthode DRASTIC et des concentrations obtenues
par PRZM est réalisée sur un ensemble de 1000 sites. Cette opération est renouvelée pour
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différents climats, et différents pesticides. Pour I'utilisation de la méthode DRASTIC, nous
avons respecté la condition de situation des sites & I'intérieur d’'une méme région du point de
vue climatique. Nous considérons cependant la possibilité d’une grande variation des
caractéristiques physiques des sites.

Les deux méthodes ayant été réalisées aux USA, nous avons sélectionné six climats
différents représentatifs de la leur variation spatiale. Ces climats sont ceux de Sacramento
(Calif.), Miami (Flor.), Albany (N.Y.), Bismark (N.Dak.), Houston (Tex.), Seattle (Wash.). Les
moyennes mensuelles de jours de pluie, de précipitations et de températures sont tirées de "The
Water Encyclopedia” (D.K.Todd, 1970). Les données journaliéres de précipitation sont
reconstituées aléatoirement pour les jours de pluie, avec une fonction de distribution normale
(fonction approchée 26.2.22 d’ Abramowitz et Stegun, Handbook of mathematical functions), un
coefficient de variation de 1.6, et les moyennes journaliéres mensuelles des jours de pluie. On
reconstitue ainsi 10 années de données.

La comparaison des résultats des deux méthodes est réalisée sur les 1000 sites. Les
caractéristiques et parameétres de ces sites sont tirés aléatoirement (tirages Monte-Carlo) sur
des distributions données de valeurs (tableau 5.2). Ainsi, la profondeur du sol pédologique est
équiprobablement tirée entre les valeurs 0.30 et 2.00 metres, celle de la zone vadose du
substratum entre 0.0 et 50.0 métres. La perméabilité du substratum (m/s) est donnée par la
relation log(K) = -x, ol x est tiré équiprobablement entre 0.0 et 13.0 . Pour l'aquifére, x est tiré
entre 0.0 et 7.0 . Les fractions granulométriques de sable, limon et argile sont tirées entre 0 et
100, celle en matiere organique entre 0 et S, 'ensemble ramené & 100% . Certains des tirages
effectués sur ces distributions sont présentés sous forme d’histogrammes (figures 5.1 et 5.2).

Pour certains paramétres dépendant d’un ou plusieurs autres, leurs valeurs sont alors
calculées d’apres les fonctions appropriées (manuel d’utilisation de PRZM).
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Tableau 5.2: Plage des valeurs des différents paramétres du milieu

Sable Limon Argile Matiere
0aloo% | Oal00% 0 a 100 % organique

Granulométrie ramenée a 100 % 0as%

Composition du sol ramenée a 100 %

Perméabilité du substratum : 10*m/s avec 0.<x< 13
Perméabilité de ’aquifére: 10*m/s avec 0.<x< 7
Epaisseur du sol: 3022.00m
Profondeur de la nappe: 0 a 50.m (plus sol)
Pente du terrain: 02205

Nombre d’horizon: 0a4

De plus, trois pesticides différents ont été utilisés pour les simulations par le modéle
PRZM. Ce sont I’Aldicarbe, le Carbofurane, et I’Atrazine, choisis pour leurs caractéristiques
différentes. Les paramétres relatifs a ces pesticides sont résumés dans le tableau 5.3.

Tableau 5.3: Caractéristiques des Pesticides

Pesticide Solubilité Dégradabilité | Taux d’application

(mg/1) (Jour™) (kg/ha)
Aldicarbe 6 000 .02 2
Carbofurane 700 .04 1

Atrazine 33 .01 3
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FIGURE 5.2

Frequency Histogram
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Les simulations ont été réalisées sur dix années de données de précipitation, durant
lesquelles dix cultures différentes pouvaient étre cultivées, tirées parmi sept. Pour chaque
simulation, une seule application de pesticide est effectuée, entre les dates d’émergence et de
maturation de la culture de la premiére année. En effet, Walker (1976) remarque que les
masses dégradées ne dépendent pas du nombre d’applications précédentes. On admet donc que
le principe de superposition (loi d’additivité) est donc applicable pour les masses dégradées et
non dégradées. La masse cumulée & un temps donné résultant de cinq applications sera la
somme des masses cumulées de chacune des applications & ce méme temps.

Le modele PRZM ne simulant que le transport dans le sol pédologique, nous avons
simulé le transport au travers du reste de la zone insaturée du substratum suivant une loi
simple. Nous avons en effet admis que dans cette partie du sol 'adsorption du pesticide était
négligeable, du fait de la quasi-absence de mati¢re organique. Ne nous intéressant de plus qu’a
la concentration maximale ou a la masse cumulée de pesticide parvenant a la nappe, sans
considération de temps, nous avons de plus négligé le terme de dispersion. Seule I'advection a
donc été considérée et son intervention (en terme de temps de séjour) dans la dégradation du
pesticide dans cette zone insaturée.

5.3.5 Résultats et discussion

Nous avons réalisé dix-huit ensembles (six climats * trois pesticides) de mille simulations
(mille sites). Pour chaque ensemble de mille simulations, I'indice DRASTIC de chacun des
mille sites a été calculé et graphiquement comparé avec la masse cumulée parvenant a la
nappe, calculée par PRZM. Le premier climat utilisé pour les simulations a donné des résultats
qui ne présentent pas d’interét parce qu’il était trop sec. Les résultats obtenus avec ce climat
n’ont donc pas été analysés. Les graphes de comparaison pour les quinze ensembles de
simulations ne présentent pas de différences notables entre eux; nous n’en présentons donc que
deux (fig 5.3 et 5.4). Ces figures montrent une grande dispersion des indices DRASTIC pour
une valeur donnée de masse cumulée, ou inversement. Seule une trés légére tendance est
visible.
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Figure 2 DRASTIC vs CUMUL
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Figure 8 DRASTIC vs CUMUL.
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Nous présentons aussi les comparaisons des indices DRASTIC avec les masses cumulées
sortant du profil pédologique pour ces deux cas (fig 5.5 et 5.6). Sur ces graphes on peut
constater qu'aucune corrélation ni tendance n’est visible, et que la distribution des nuages est
homogéne. i}

Sur les figures 5.3 et 5.4, on constate une forte densité du nuage de points autour de la
valeur d’abscisse 20. Cette densification du nuage vers les fortes concentrations, est due a la
distribution des valeurs de perméabilité du substratum (reste de la zone insaturée), qui
interviennent dans le calcul du transport au travers de la zone insaturée inférieure. Pour les
fortes transmissivités, la dégradation est faible du fait du court temps de transit. La valeur de
perméabilité pour laquelle la dégradation devient significative, est fonction de la constante de
demi-vie du pesticide, de I’épaisseur de la zone insaturée inférieure et du débit d’écoulement.
L’agrandissement d’échelle de ce secteur du nuage (fig. 5.7) montre une répartition homogéne
de celui-ci, assez semblable a celle visible sur les graphes des masses cumulées a la sortie du
profil pédologique (figures 5.5 et 5.6). Sur les graphes complets (fig. 5.3 et 5.4), la faible
corrélation observée ne peut étre expliquée que par 'effet des parametres épaisseur et
perméabilité du substratum, qui interviennent dans le calcul du transport dans la zone
inférieure.

Les distributions de fréquence des indices DRASTIC pour les cas donnés sont
présentées (fig. 5.8 et 5.9). Ce sont des distributions gaussiennes limitées entre les valeurs 40 et
200. Ceci est di, malgré la grande variabilité des parametres, au fait que nous sommes en
contexte agricole, donc avec une distribution relativement assez homogéne de certaines des
caractéristiques du milieu, phénoméne renforcé par la sommation des indices respectifs de
chaque paramétres (et non pas multiplication) pour le calcul de I'indice DRASTIC. A P'opposé,
les distributions des masses cumulées (fig. 5.10 et 5.11) sont trés asymétriques.

Nous présentons aussi un graphe de comparaison de I'indice DRASTIC avec la
concentration journaliére maximale de pesticide parvenant a la nappe (fig. 5.12). Pour les
nappes limitées a I’étendue de la zone agricole, les apports d’eau a celles-ci résultent
uniquement de 'infiltration au travers des sols.
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Figure 33 DRASTIC vs CUMUL
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FIGURE 5.8

FreQquency Histogram
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Figure 18 DRASTIC vs MAXIMUM
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De plus, leur renouvellement et homogénéisation sont lents. La concentration
journaliére maximale arrivant & la nappe, est donc représentative et voisine de celle de la partie
supérieure de la nappe, ol s’alimentent la plupart des puits de particuliers. L’allure (pattern)
de la distribution des concentrations maximales (fig 5.12) est la méme que dans le graphe
versus masse cumulée correspondant au méme cas climat-pesticide (fig. 5.3).

Pour expliquer la dispersion importante des nuages, nous avons réalisé une analyse
simple de la sensibilité de DRASTIC et de PRZM a certains paramétres. Ces paramétres sont
ceux pris en compte par la méthode DRASTIC. Nous avons réalisé des simulations PRZM
pour différentes valeurs d’un paramétre donné, et calculé les indices DRASTIC
correspondants, en fixant tous les autres parametres et caractéristiques du milieu 3 des valeurs
moyennes. Les graphes (fig. 5.13 & 5.19) montrent ces divers résultats. Pour la profondeur de
l'aquifére et la perméabilité de la zone vadose (fig. 5.13 et 5.14), nous obtenons une corrélation
significative entre les résultats des deux méthodes. Par contre, pour les autre parameétres (type
de sol, topographie, et perméabilité de I’aquifere) (fig. 5.15 a 5.17), on remarque leur
importance dans le calcul de I'indice DRASTIC et I’absence d’effet notable sur la quantité
cumulée arrivant & la nappe. Ceci s’explique pour le type de sol, du fait que seule la partie
supérieure du sol est prise en compte pour le calcul DRASTIC, alors que I'importance de cette
partie est relative devant I’ensemble de la zone vadose (sol et substratum) pour le calcul
PRZM. Le facteur topographique (pente) entrant pour 12% dans le calcul de I’indice
DRASTIC, n’intervient pas directement dans le modele PRZM; la sous-routine d’infiltration
étant basée plutot sur la structure du sol que sur sa texture et sa déclivité. De méme le
parametre de perméabilité de I’aquifére n’est pas utilisé dans nos simulations du transport des
pesticides, ne nous intéressant qu’au transport vers la nappe (c’est-a-dire la quantité y arrivant),
et non pas au transport dans la nappe.

Inversement, nous avons réalisé les simulations pour les trois pesticides étudiés. Le
graphe montre nettement que la quantité cumulée arrivant a la nappe dépend des
caractéristiques du pesticide utilisé.
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La dispersion des distributions DRASTIC vs PRZM s’explique donc par le fait que la
premiere méthode ne prend en compte qu'un nombre limité de facteurs dont I'importance sur
le transport (en terme de quantité cumulée) estimée par le modele PRZM, n’est pas
prépondérante.

Nous nous sommes finalement intéressés a comparer les cas ou la concentration
journaliére maximale arrivant a la nappe est supérieure a la norme de 10 ppb (norme usuelle
pour la plupart des pesticides), avec les indices de vulnérabilité correspondants. L’indice
DRASTIC ne fournit pas une évaluation absolue de la vulnérabilité d’un site, mais seulement
relative par rapport a un autre site. Il n’est donc pas possible d’interpréter directement ces
indices, mais cependant possible de dire que les sites d’indice DRASTIC inférieur a I’indice
moyen, sont ceux les moins vulnérables.

Sur 1000 simulations, 26 cas seulement présentent une concentration maximale
journalieére supérieure a la norme, dont S fournissent par contre un indice DRASTIC inférieure
a P'indice moyen 105 obtenu sur les 1000 simulations. Inversement, 974 ne présentent jamais de
concentration supérieure a la norme. Pour 512 d’entre-eux, I'indice DRASTIC est cependant
supérieur a I'indice moyen. On retrouve tableau 5.4 et 5.5 les résultats pour deux comparaisons.
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CARBOFURANE BRASTIC —
VULNERABLE ol N
ey o 21 s 2¢
NON 512 462 974
533 467 1000
TABLEAU 5.4

Comparaison de la concordance entre PRZM et DRASTIC pour le carbofurane

ATRAZINE DRASTIC
VULNERARLE o1 NON
PRIN ou! 25 6 31
] s18 4s) 969
343 457 1000
TABLEAU 5.5

Comparaison de la concordance entre PRZM et DRASTIC pour 1'atrazine
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5.3.6 Conclusion

On constate premiérement qu’'une méthode a indice additive a pour fonction de
pondérer un ensemble d’informations et d’en faire la moyenne ce qui se traduit on I’a vu par
une distribution gaussienne des indices lorsque cette méthode est appliquée a plusieurs cas. On
a vu aussi que l'interprétation de la valeur de I'indice en soi est difficile, voire impossible. Ce
n’est qu'en valeur relative qu’il prend sa signification c’est-a-dire par rapport 4 une autre valeur
de I'indice. Cette autre valeur n’a pas de position absolue par rapport au potentiel de
vulnérabilité; en soi un indice n’apporte pas une information suffisante et pertinente pour
Pévaluation de la vulnérabilité d’un site. Par contre on a pu a 'aide du modele PRZM évaluer
la quantité de contaminant qui parvient & la nappe, donc mesurer ’agression envers 1 Ainsi,
alors que PRZM a montré pour un pesticide tel que 'atrazine que seulement 3% des sites
étaient menacés de contamination, DRASTIC n’a pas indicé tous ces sites comme les plus
vulnérables. On en déduit donc que seule une méthode basée sur la modélisation des processus
devrait étre utilisée pour ’évaluation de la vulnérabilité puisqu’elle permet de quantifier pour
un site étudié le niveau d’agression.

Nous venons de voir que les résultats du modele PRZM permettent, contrairement a
Iindice relatif de la méthode DRASTIC, de prédire la quantité de pesticide susceptible de
parvenir a la nappe, ce qui pourrait permettre une évaluation quantitative de la vulnérabilité
des eaux souterraines a la contamination. Bien que le modele PRZM ait été élaboré par 'US
EPA pour estimer la quantité de pesticide disponible aux plantes, il pourrait en théorie étre
utilisé dans une démarche d’évaluation de la vulnérabilité puisque qu’il considére entre autres
les principaux processus responsables du transport de contaminant en zone vadose. Le modele
PRZM utilisé dans une approche déterministe constitue une méthode valable de quantification
de la contamination, pour un seul échantillon de valeurs des différents parametres d’entrée. En
effet, dans une approche déterministe 'utilisation de PRZM implique qu’une seule réponse du
modele (résultat) peut étre obtenue a partir d'un ensemble unique de valeurs pour les
différents parameétres d’entrée (un seul ensemble de conditions du systéme contaminant / sous-
sol / eau souterraine).

Une autre limitation du modele PRZM a son utilisation pour I’évaluation de la
vulnérabilité est ’aspect trop élaboré de ses résultats, ceux-ci étant axés sur une utilisation



146

agro-pédologique plutdt que sur une application hydrogéologique. La prise en compte, par le
modeéle PRZM, de nombreux phénoménes intervenant sur la biodisponibilité des pesticides a la
surface ou prés de la surface du sol (assimilation par les plantes, érosion), ainsi que des
résultats correspondants (quantité résiduelle de pesticide dans le sol...), n’est-pas utile dans une
démarche de modélisation spécifiquement destinée a ’évaluation de la vulnérabilité. Cette
derniére doit permettre une évaluation directe et rapide de la quantité de pesticide susceptible
de parvenir 2 la nappe, et d’en assurer un traitement correspondant aux besoins spécifiques
d’'une évaluation de la vulnérabilité. A cette fin, un modele autre que PRZM doit étre élaboré.

Par ailleurs, I'étude comparative DRASTIC-PRZM que nous avons réalisé nous permet
de constater que les valeurs des différents parametres d’entrée d’'un modéle de transport
peuvent présenter une grande variabilité, variabilité qui peut difficilement étre prisé en compte
par une modélisation déterministe du phénomeéne . Dans ces conditions, seule une approche
stochastique de la modélisation du transport (approche de type Monte-Carlo), utilisant un
grand nombre de simulations, pourrait représenter la variabilité des différents paramétres
d’entrée. Compte tenu de I’aspect trés élaboré du modéle PRZM, son utilisation dans une
approche stochastique se traduirait par un temps de calcul important et deviendrait rapidement
prohibitive. De telles contraintes, lors de la prise en compte de la variabilité des parameétres
d’entrée, montrent qu'un type de modele autre que PRZM doit étre retenu pour une
évaluation réaliste des risques de contamination des eaux souterraines.

Ce type de modele, que nous nous proposons de développer, devrait pouvoir utiliser une
approche basée non seulement sur la description des processus régissant le destin d’un
contaminant dans la zone vadose, mais également sur la prise en compte des incertitudes
provenant de la variabilité in situ des parametres liés a ’écoulement de I’eau et au transport de

soluté.



CHAPITRE 6

CHOIX DE LA MODELISATION
ET
DEVELOPPEMENT DU MODELE
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6.1 INTRODUCTION

Dans le chapitre précédent, nous avons démontré que la démarche la plus appropriée
pour I’évaluation de la vulnérabilité était celle qui prend en compte la mod:lisation des
processus bio-physico-chimiques, ces derniers contrdlant le destin et le cheminement des
substances organiques dans la zone vadose. Cette conclusion met cependant en évidence
I'importance de décrire correctement ces processus et de fixer d'une maniere adéquate les
paramétres qui interviennent dans ces modélisations. La comparaison DRASTIC-PRZM a mis
en lumiére la difficulté de fixer les parameétres & 'intérieur d’'un modéle déterministe de
transport de contaminant. L’approche utilisée dans cette comparaison ne nécessitait pas de
précision sur la valeur réelle des parametres puisque la base d’évaluation était la méme pour
les deux méthodes. Dans les cas réels ou il faut déterminer par exemple la concentration ou la
masse cumulée ayant franchie un horizon de sol, les parameétres utilisés doivent étre
représentatifs du site pour que les résultats de la simulation soient significatifs.

Pour évaluer I'importance de la variabilité des parametres, il faut effectuer une étude de
sensibilité du modele par rapport a ces paramétres. Une telle étude de sensibilité, en plus
d’établir la signification relative des résultats de simulation, doit permettre de choisir une
démarche adéquate pour I’évaluation de la vulnérabilité a I’aide de mode¢les. Ceci nous
conduira a la sélection définitive d’une approche de simulation qui doit tenir compte de la
sensibilité d'un modéle 2 la variabilité des parameétres d’entrée.

La difficulté de fixer d’'une maniére précise la valeur de certains parametres et
I'importance relative de certains processus dans une démarche stochastique influenceront
certainement le développement du modele et sa mise au point. En simulation de type Monte-
Carlo on doit déja chercher a élaborer une stratégie de solution qui soit super rapide (temps de
calcul faible). Dans un contexte de vulnérabilité les sorties ne sont pas nombreuses. Cest
I’analyse de ces sorties qui donne aux résultats toute leur signification. Enfin I’analyse et
I'importance pratique de certains processus devraient nous guider dans le choix définitif des
composantes du modele.
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6.2 ETUDE DE LA SENSIBILITE

Le développement récent de modéles de simulation utilisés notamment pour la gestion
des eaux souterraines, a fait ressortir 'importance des différents facteurs et processus
contrblant le transport de pesticides dans la zone non-saturée. De plus, on doit constater que la
calibration et la validation de ces modeles nécessitent I'évaluation de nombreux paramétres
liés 2 la fois & la nature du pesticide et aux conditions pédologiques et hydrogéologiques d’un
site particulier.

La distribution spatiale et temporelle des concentrations de pesticides dans la zone non-
saturée dépend des paramétres liés au mouvement de I’eau et au transport du composé. Pour le
mouvement, les paramétres qui contrélent la vitesse d’infiltration de 1’eau (conductivité
hydraulique) et les phénomeénes liés a la dispersion d’un soluté sont les plus importants. Les
paramétres qui interviennent dans la quantification de la persistance (temps de demi-vie ou
constante de dégradation) et de la rétention (constante de I’adsorption) du pesticide dans les
sols, sont quant & eux importants pour la prédiction du transport de composés organiques dans
la zone non-saturée. Tous ces parametres interviennent directement dans les modélisations qui
représentent ’advection-dispersion et les processus bio-physico-chimiques contrdlant le destin
d’un pesticide dans la zone non-saturée et saturée. L’importante variabilité in situ de ces

paramétres pourrait conduire a une grande incertitude quant a la représentativité des résultats,
si le modéle de transport est trés sensible 2 la variabilité de certains paramétres.

11 est donc important d’évaluer la sensibilité d’'un modele déterministe par rapport a ses
différents parameétres, et particuliérement par rapport a ceux qui sont grandement variables.
Ceci permet de connaitre la signification des résultats de la simulation du transport, devant un
manque de précision des paramétres de I’advection, de la dispersion, de I’adsorption ou de la
dégradation. De plus, la connaissance de I'impact des erreurs possibles des valeurs de ces
parametres sur les résultats de la simulation ou le suivi de la propagation de pesticides vers la
zone saturée, permet d’en déduire les conséquences pratiques sur I’évaluation expérimentale
des paramétres et sur la conduite d’essais sur le terrain.

La fiabilité des résultats prédits par un modéle déterministe est principalement fonction
de la précision dans I’évaluation et de la représentativité de ces parametres pour un site
spécifique.
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6.2.1 Impact de la variabilité des parametres d’entrée sur les résultats d’un
modéle déterministe; Le cas de Padsorption et de la dégradation

Nous considérons ci-apres, a titre d’exemple, les causes et 'impact de la variabilité des
valeurs des parametres de I’adsorption (coefficient de distribution, K,) et de la dégradation
(constante de dégradation, k) sur les résultats de sortie d’'un modele de type déterministe. Ces
causes sont nombreuses: elles sont principalement liées & ’hétérogénéité du sol et du sous-sol,
a la variabilité des conditions climatiques et des propriétés transitoires du sol, ainsi qu’aux
méthodes ou techniques de mesure & la fois en laboratoire et sur le terrain

La variabilité des parameétres de I’adsorption et de la dégradation est principalement
conditionnée par deux types de facteurs (Rao et al., 1986):

1) les facteurs intrinséques responsables de la variabilité inhérente des propriétés du sol,
et;

2) les facteurs extrinséques responsables d’une variabilité imposée a un site spécifique.

6.2.1.1 La variabilité intrinséque

La variabilité spatiale de la composition et de la structure du sol, qui provient de la
pédogénese du site, est notamment liée a la variabilité de la teneur en matiéres organiques du
sol. Cette derniére sera la principale cause de la variabilité du coefficient de distribution
sol/eau pour les composés hydrophobiques tels que le sont plusieurs types de pesticides. De
méme, la variabilité temporelle des facteurs climatiques entraine celle des propriétés
transitoires du sol (contenu en eau et en oxygéne dissous, température), et ainsi la variabilité
du taux de dégradation du pesticide. Enfin, la nature anisotropique des matériaux du sol, a
Péchelle d’un site, entraine une variabilité des propriétés hydrauliques du sol telle que la
perméabilité. Cette derniére sera responsable d’une variabilité intrinseéque des concentrations
de pesticides retrouvées au niveau de la zone non-saturée, par la variabilité des vitesses locales
entrainant une dispersion et un temps de séjour différents.
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6.2.1.2 La variabilité extrinséque

La variabilité spatiale de la concentration ou du flux de pesticides dans le sol qui est due
aux pratiques de culture et d’épandage, se traduit par une variation des paramétres mesurés de
I'adsorption et de la dégradation. Le type d’application de pesticides (formulation, technique
d’épandage) ainsi que les opérations de labour (profondeur de ’application, technique
d’enfouissement), ont un impact majeur sur la répartition spatiale du pesticide et sur la mesure
des concentrations résiduelles & la surface ou dans le sol. Les pratiques culturales utilisant
I’irrigation et la fertilisation introduisent également une variabilité des facteurs
environnementaux locaux susceptibles d’affecter la capacité apparente du sol a retenir ou a
dégrader le pesticide appliqué.

L’importance relative des effets individuels ou combinés des facteurs intrinséques et
extrinséques responsables de la variabilité totale des propriétés du sol, demeure actuellement
peu connue (Rao et al., 1986). L'impact de ceux-ci sur la représentativité des échantillons
prélevés, ainsi que la fiabilité parfois douteuse des méthodes d’évaluation des parameétres de
Padsorption et de la dégradation, imposent une grande incertitude sur les valeurs de ces
parametres utilisés & I'intérieur d’'un modéle déterministe.

L’analyse de sensibilité d’'un modéle en regard de la variabilité de ces paramétres
permet d’évaluer 'impact de la précision de ceux-ci sur les résultats de sortie du modéle. Elle
permet ainsi de déterminer le niveau de précision ou d’erreur acceptable pour lequel une
augmentation de la précision dans ’évaluation d’un paramétre (obtention d’une valeur
moyenne "vraie") ne se traduit plus par un gain significatif dans la représentativité des résultats
du modéle. Elle permet également d’estimer I'impact de la variabilité potentielle des valeurs
d’un paramétre sur la prédiction, & partir d’'un modéle de type déterministe, du transport de
pesticides dans la zone non-saturée.

6.2.2 Stratégie de simulation pour P’analyse de sensibilité

Nous avons appliqué le modéle déterministe PRZM pour illustrer I'importance de la
variabilité des parameétres de ’adsorption et de la dégradation sur les résultats de la
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contamination dans le sous-sol. Les simulations permettent d’évaluer un profil de concentration
de pesticides a un temps donné dans les différents compartiments de la zone non-saturée, ou
d’établir en fonction du temps une courbe de fuite de la concentration de pesticides parvenant
a une profondeur donnée.

Les simulations sont réalisées pour la région de Portneuf, I'un des plus importants sites
d’application de 'aldicarbe au Québec (culture de la pomme de terre). Ces simulations sont
réalisées pour une période de trois années (1981 & 1983). Une application du pesticide a lieu &
la date des semailles et il y a une seule culture pour chaque année.

Le modéle a été soumis a une large gamme de variations des valeurs des paramétres K
ou k. L’analyse de sensibilité a été effectuée en faisant varier un seul parameétre du modele 2 la
fois, soit K, soit k. Le coefficient relatif de sensibilité S, traduisant le rapport du taux de
variation relatif de la réponse P au taux de variation relatif du parameétre a, s’écrit (Sykes et al.,

1985S; Wilson et Metcalfe, 1985):
_ aP/P
s= &k 6.1)

ol dP/aa est le coefficient marginal de sensibilité de P devant a.

Les bornes des variations considérées pour fixer les valeurs de K, et de k prennent en
compte les erreurs possibles d’évaluation expérimentale ainsi que la variabilité in situ des

valeurs de ces paramétres.

6.2.3 Résultats et discussion

Les résultats des séries de simulations sont présentés aux figures 6.1 4 6.4. L’ensemble
des courbes obtenues pour les valeurs caractéristiques de sortie montre une nette divergence
des résultats quand les valeurs de K, et de k utilisées s’éloignent de plus de 50% de la valeur
moyenne de ces paramétres. Toutes les courbes obtenues peuvent étre représentées par une
fonction de régression entre les paramétres d’entrée et les résultats de sortie, celle-ci ayant la
forme d’une exponentielle décroissante:
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P = A exp(-Ba) (6.2)
oil ¢ = K,/K, ou k/k

Les valeurs des coefficients des fonctions de régression obtenues pour les différentes
courbes sont indiquées au tableau 6.1.

Tableau 6.1. Coefficients des fonctions de régression obtenues pour les caractéristiques

de sortie.

Coefficient A Coefficient B % variation de a
Fig. pour 100% variation

12e | 24e | 36e |12e |24e | 36e | de P au 36e mois*
6.1} 0.30; 0.52| 0.7813.99|3.93|4.22 24
6.2 0.16f 2.13| 4.06|3.57|6.82|6.83 15
6.3 ]85.3 {88.0 | 155 [4.52]4.52 ) 4.54 22
6.4] 165 ] 193 |79.6 14.68 |5.3415.71 17

* Voir texte. @ = K,/K, ou k/k. P = résultat du modele.

L’objectif de cette analyse de sensibilité est de mettre en évidence I'impact de la
précision ou de la représentativité des paramétres de I'adsorption et de la dégradation, sur les
résultats de simulation du transport de pesticide obtenus & partir d’'un modé¢le déterministe pur
tel que PRZM. Pour cette raison, 'impact sur les résultats du modéle de la variabilité des
valeurs de K, et de k autour de leurs valeurs moyennes respectives (-IZd etk) est
particuliérement significatif pour évaluer la représentativité ponctuelle de tels résultats.

Dans le cas de la quantité cumulée de pesticide atteignant la zone saturée, I'importance
relative de la variabilité du parameétre de la dégradation devant celle du paramétre de
I’adsorption est illustrée aux figures 6.1 et 6.2. Les valeurs de S obtenues au 36i¢éme mois pour «
= 1 (valeur moyenne de K, ou de k) sont de -4.2 et de -6.8 respectivement. Ces fortes valeurs
mettent en évidence la grande sensibilité de ce résultat a la variabilité des paramétres de
P’adsorption et de la dégradation. La sensibilité des autres caractéristiques de sortie du mode¢le
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(figures 6.3 et 6.4) est également importante et du méme ordre de grandeur 2 la variabilité de
k.

Les résultats indiquent en particulier qu'une incertitude de 15% sur la valeur de k ou de
24% sur celle de K, impose une modification possible de 100% de la valeur prédite de la
quantité cumulée de pesticide parvenant a la nappe aprés trois annnées. De la méme fagon,
une incertitude de 100% sur les résultats de sortie du modéle aprés trois ans de simulation, est
obtenue pour une variabilité de k de 22% dans le cas de la concentration en solution de
pesticide lessivée sous la zone racinaire, et de 17% dans le cas de la concentration parvenant &
la nappe. En ce qui concerne la constante de dégradation, ’ensemble des résultats obtenus
indique, au terme de I'une ou l'autre des trois années de simulation, qu’une variabilité de 20-
25% peut entrainer une incertitude de 100% sur les résultats de la simulation.

En se basant par ailleurs sur une étude de la variabiliié spatiale du coefficient de
distribution et du temps de demi-vie pour I’aldicarbe menée par Rao et al. (1986) au niveau
d’un site de culture d’arachide en Georgie, il est possible d’illustrer I'importance des résultats
de I'analyse de sensibilité que nous avons obtenus avec le modéle. A titre d’exemple typique,
ces auteurs indiquent que la valeur mesurée de k pour I'aldicarbe varie en fonction de la
profondeur de I’échantillonnage. La valeur moyenne de k obtenue & 4 profondeurs et pour 3
types de sols varie entre 0.0112 et 0.0165 jrl, avec une valeur moyenne de 0.0140 jr! (cv =
31%) pour ’ensemble du site. Ceci représente une variabilité verticale de la moyenne de k de
* 20% sur une profondeur de 107 cm. Une telle variabilité verticale est fréquemment observée
lors de mesures sur le terrain.
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Figures 6.1 et 6.2. Effet de la valeur relative du coefficient de distribution (fig. 6.1) et de
la valeur relative de la constante de dégradation (fig. 6.2) sur la quantité cumulée de
pesticide lessivée du dernier compartiment de la zone non-saturée.

Figures 6.3 et 6.4. Effet de 1a valeur relative de la constante de dégradation sur la
concentration en solution de pesticide traversant le dernier compartiment de la zone
racinaire (fig. 6.3) et de la zone non-saturée (fig. 6.4).
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Dans I’hypothése ol k suit une distribution normale et connaissant le coefficient de
variation associé, on peut évaluer la probabilité que k prenne une valeur comprise entre deux
bornes. Pour une valeur moyenne de k de 0.014 jr! et un cv de 31%, il y a 95% des chances que
k ne varie pas de plus de +62%. Ces limites de variation peuvent entrainer, en considérant les
valeurs des coefficients des fonctions de régression que nous avons obtenues pour les courbes
du 36iéme mois de la période de simulation (tableau 6.1), une incertitude possible dans les
résultats du modéle PRZM de: 424% de la quantité cumulée de pesticide parvenant a la nappe;
281% de la concentration de pesticide en solution lessivée sous la zone racinaire, et; 355% de
la concentration de pesticide en solution parvenant a la nappe.

Une tel ordre de grandeur typique pour la variabilité spatiale mesurée des paramétres
K, et k pour un pesticide appliqué sur un site particulier, ne tient par ailleurs pas compte des
erreurs d’évaluation liées a la variabilité temporelle de ces paramétres. Dans les cas les plus
défavorables, I’ajout de ces erreurs pourrait se traduire par des incertitudes encore plus
importantes quant & la représentativité des résultats obtenus a partir d’'un modele déterministe
pur.

6.2.4 Intérét d’une approche de type Monte-Carlo

Les résultats de la simulation du transport de pesticide, c’est-a-dire finalement la
prédiction de la contamination par ce pesticide, sont trés sensibles aux variations de parameétres
d’entrée tels que ceux de ’adsorption et de la dégradation. Compte tenu de I'hétérogénéité
spatiale et temporelle des caractéristiques d’un site, la représentativité de ces résultats est tres
incertaine si I'on n’utilise qu’un seul échantillon de la valeur de K et de k. Dans ces conditions,
une évaluation réaliste du risque de contamination dans le sous-sol, & I’aide d’un modéle
déterministe pur tel que PRZM, nécessiterait une stratégie d’échantillonnage qui puisse tenir
compte d’'une telle distribution in situ des parameétres d’entrée. Compte tenu de Pimportante
variabilité de ces paramétres, seul un nombre suffisant de mesures sur le terrain pourrait
permettre d’obtenir des résultats plus fiables.

Il apparait ainsi qu’une approche stochastique pour la simulation du devenir d’un
pesticide dans la zone non-saturée constitue une bonne alternative pour tenir compte de
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I’hétérogénéité des caractéristiques du sol, et donc de la variabilité des paramétres liés a
I’écoulement de I’eau et au transport du contaminant. Cette approche est celle que ’on doit
retenir pour I’élaboration du modele d’évaluation quantitative de la vulnérabilité que nous
voulons développer: le modéle VUL PEST. Contrairement aux modéles déterministes purs tel
que PRZM, le modéle VULPEST devrait utiliser des valeurs de paramétres obtenues par
tirages aléatoires sur des lois statistiques représentant les distributions réelles de ces
paramétres (approche de type Monte-Carlo). On doit noter cependant que I'insuffisance de
résultats de terrain permettant de caractériser convenablement la distribution in situ des

parameétres pourrait induire une certaine incertitude quant aux résultats de la simulation
stochastique du transport en zone non-saturée, mais pas de fagon aussi importante que dans
une approche déterministe pure.

Tout en prenant en compte les mémes concepts et principes fondamentaux que ceux de
la modélisation déterministe des mécanismes du transport, le modéle VULPEST utilisé dans
une approche de type Monte-Carlo devrait permettre d’obtenir, a partir d'un nombre suffisant
de simulations, des résultats représentatifs de la variabilité des parameétres d’entrée. Ces
résultats interprétables de fagon statistique devraient offrir 1a possibilité de définir des niveaux
de probabilité de contamination. A I’échelle d’un site ou d’une parcelle, cette approche devrait
rendre plus réaliste et plus crédible I'interprétation des résultats obtenus a partir d’un modéle
de transport.

6.3 ’IMPORTANCE DE LA DISPERSION

L’importante variabilité spatiale des propriétés du sol associée a la complexité des
processus intervenant dans la modélisation du cheminement et du devenir des pesticides,
posent certaines interrogations sur la signification et la représentativité des résultats des
modeles déterministes. Suite & une revue exhaustive des modeles et des hypohéses intervenant
dans la modélisation du transport dans la zone vadose, Nielsen et al. (1986) concluent que les
résultats de 'approche déterministe devront &tre intégrés a ceux de approche stochastique
pour obtenir une description réelle et efficace du phénomeéne.

Les modélisations stochastiques sont le résultat d’une telle intégration. Dans ces
modé€lisations, on suppose d’abord que I’équation déterministe classique de convection-
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dispersion est valide pour une colonne de sol limitée latéralement. Ensuite, on effectue des
simulations répétitives avec ce modele déterministe en utilisant des distributions aléatoires des
propriétés hydrauliques du sol. Cest cette démarche que 'on appelle modélisation stochastique
ou approche de type stochastique. Les résultats de ces simulations fournissent des données
statistiques sur I’ensemble des conditions représentant la variabilité spatiale des parameétres.
Sposito et al. (1986) ont mis en relief les nombreux problémes théoriques soulevés par ce type
d’approche. Parmi les problémes énoncés par ces auteurs, on remarque que les résultats
obtenus avec une modélisation stochastique de convection-dispersion sont insensibles a la
valeur du coefficient de dispersion. Les auteurs concluent que la variabilité spatiale du taux
d’infiltration est suffisante pour expliquer la dispersion observée a I'échelle d’un site. Il est alors
possible de négliger la dispersion et d’utiliser simplement une modélisation stochastique de
convection. Ce type de modéle étant beaucoup plus simple, il permet des solutions analytiques
comme celle de Simmons (1982). De plus, et ceci est un avantage trés significatif, dans un tel
modele il n’est plus nécessaire d’estimer le coefficient de dispersion .

6.3.1 Les modélisations stochastiques

L’approche classique pour la modélisation du transport d’un soluté en milieu poreux est
basée sur le principe de la conservation de masse et sur la loi de Fick. Cette approche permet
la formulation d’'un modele déterministe de convection-dispersion.

Dans le cas d'un composé non dégradé et non adsorbé, I'équation du transport dans un
milieu unidimensionnel s’écrit:

aC 8*C aC
—_ = —_ -V

at at az (6.3)
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Les variables utilisées dans les différentes équations sont définies au tableau 6.2. Si on
élimine de cette équation le terme de la dispersion, elle devient:

aC aC
a—t' =-V 5 (6.4)

Ces équations peuvent étre résolues analytiquement lorsque ’hypothése d’un
écoulement permanent est retenu. Dans le cas ol le modéle déterministe de convection-
dispersion considére une application soudaine et continue de polluant de concentration fixée,
la solution établie par Ogata et Banks (1961) pour un milieu homogéne semi-infini est:

C-= ;9[ erfc ( %t) + exp(E>) erfe( ;7*5 ] (6.5)

Dans le cas du modeéle déterministe de convection, on obtient plut6t:

C=C, quand z<wt
C=C,/2 quand z = vt (6.6)
C=0 quand z > vt
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Tableau 6.2. Définition des variables.

NOTATION

a dispersivité [L]

C concentration [ML-3]

C9 concentration injectée [ML3]

C concentration relative

c* concentration relative moyenne
cv coefficient de variation

D coefficient de dispersion [27°1]

E( ) espérance mathématique

erfc( ) erreur fonction complémentaire
exp( ) fonction exponentielle

n nombre de réalisations

P( ) probabilité

nombre de Peclet

nombre de Peclet moyen

déviation standard de v

temps [T]

paramétre de temps adimensionnel
paramétre de temps adimension. moyen
taux d’infiltration [LT]

taux d’infiltration moyen [LT™']
profondeur [L]

N< < —~A—c+Q OO

Dans les modeéles stochastiques comme celui de Bresler et Dagan (1983), le variabilité
spatiale du taux d’infiltration est représentée par une distribution aléatoire des valeurs de ce
paramétre. On y suppose que I'espérance mathématique de la concentration & une profondeur
donnée et pour un temps donné peut étre évaluée a partir de I'’ensemble des résultats du
modele déterministe. Ceci s’exprime ainsi par la relation suivante:

(-4
E(C) =/ C(z,t,D,v) P(v) dv (6.7)
-0
Il n’est pas toujours facile de trouver une solution exacte a cette équation. Cependant,
on peut obtenir une solution numérique en utilisant une approche de type Monte-Carlo. Il est
alors nécessaire de générer un échantillon de plusieurs taux d’infiltration dont la distribution
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correspondra 2 celle observée au niveau des sites. Par exemple, Russo et Bresler (1981) ont
montré que la conductivité hydraulique suit une distribution log-normale (coefficient de
variation compris entre 0.41 et 0.74, selon la profondeur). D’autres chercheurs, en particulier
Jury et al. (1983), ont obtenu des résultats similaires pour différents sites. Pour établir un
échantillon représentatif des taux d’infiltration il s’agira d’utiliser une loi de distribution log-
normale avec une moyenne et une variance préalablement établies. La forme discréte de
P’équation 6.7 est donnée par la relation suivante:

1 n
E(C) = 1im - 2 C((z,t,D,v,) (6.8)
nese n i=1

6.3.2 Comparaison entre le modéle stochastigue de convection-dispersion et

le modéle stochastique de convection

Il est intéressant de déterminer sous quelles conditions les résultats de ces deux modéles
sont suffisamment similaires pour que ’on puisse justifier, dans des applications pratiques,
Pomission du coefficient de dispersion. Pour simplifier les simulations, nous effectuons dans les
équations 6.3 et 6.6 les changements de variable suivants:

tv
T = — (6.9)
zv
P, = 5) Nombre de Peclet  (6.10)
. C
C= o) (6.11)

La figure 6.5 montre les résultats des deux modéles en fonction de ces parameétres
adimensionnels.

Chaque élément de ’échantillon des taux d’infiltration permet de calculer une
réalisation indépendante & I’aide du modele déterministe, fournissant une courbe de sortie
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comme celle montrée 2 la figure 6.5. Les courbes stochastiques sont obtenues en faisant la
moyenne des différentes courbes résultant de chaque simulation. C’est donc 2 partir des
modeles déterministes que les modeles stochastiques sont établis en utilisant I’intégration
décrite a I’équation 6.8. Les parameétres adimensionnels sont aussi influencés par la variation
des taux d’infiltration.

Les paramétres du modele stochastique deviennent alors:

tv
T= (6.12)
v
P= I (6.13)
C= EC) (6.14)
ov= g (6.15)

La figure 6.6 présente quelques résultats obtenus a partir des deux modélisations
stochastiques en fonction de ces parameétres adimensionnels. On peut constater que ces deux
modeéles fournissent des résultats trés similaires lorsque la valeur du nombre de Peclet est
suffisamment grande. Ceci confirme le peu de signification du coefficient de dispersion dans
certaines conditions. Plusieurs simulations ont été réalisées avec les deux modeles stochastiques
en utilisant différentes combinaisons de nombres de Peclet et de coefficients de variation. Le
but de ces simulations est de déterminer les conditions pour lesquelles les deux modélisations
fournissent des résultats numériques similaires. Pour chaque simulation, la similarité peut étre
évaluée en calculant la déviation moyenne absolue et la déviation maximale absolue entre les
deux courbes de fuite pour un paramétre adimensionnel de temps fixé.

Les résultats de ces calculs sont montrés aux figures 6.7 et 6.8. Les déviations constatées
sont plus importantes que celles que 'on aurait pu observer avec un trés grand nombre de
simulations. Les résultats présentés ont en effet été obtenus a partir d’'un échantillon de
seulement cent (100) taux d’infiltration.
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6.3.3 Discussion des résultats

On peut choisir comme critére de ressemblance une déviation maximale absolue de 0.5
entre les deux modéles. Cette déviation est peu significative si ’on prend en compte la faible
précision des données habituellement disponibles pour simuler le comportement et le devenir
des pesticides dans la zone non-saturée. Le modéle stochastique de convection peut alors
remplacer avantageusement le modele stochastique de convection-dispersion, lorsque les
valeurs du nombre de Peclet et du coefficient de variation sont telles que le critére de
ressemblance est respecté. D’aprés la figure 6.7, la condition mentionnée ci-haut est respectée
pour:

P,> 20cv! (6.16)

Il est également possible de vérifier si la condition exprimée par ’équation 6.16 est
réalisable lorsque I’on modélise un cas réel de transport de pesticides dans la zone non-saturée.

Premiérement, on peut généralement évaluer le coefficient de dispersion a partir de
I’équation suivante:

D=av (6.17)
La dispersivité observée dans les sols est, selon Bresler et Dagan (1983), d’environ 0.3 m
Deuxiémement, les taux d’infiltration au niveau des sites sont généralement distribués
avec un coefficient de variation d’environ 0.5.

Finalement, si 'on combine les équations 6.16 et 6.17, on obtient:

z>12 (6.18)

Ainsi, dans la pratique et sous des conditions réelles de terrain, I'utilisation stochastique
d’un modéle déterministe de convection est numériquement équivalente a l'utilisation
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stochastique d’un modéle déterministe de convection-dispersion, lorsque la profondeur
d’infiltration est supérieure 2 1.2 m.

6.3.4 Intérét d’un modél convection

Puisque la modélisation stochastique avec un modele de convection peut
avantageusement remplacer dans ces conditions la modélisation stochastique avec un modéle
de convection-dispersion, et puisque I’étude de la vulnérabilité des eaux souterraines a la
contamination considére la quantité de pesticide parvenant a la nappe (la profondeur de celle-
ci étant généralement supérieure a 1.2 metres), il semble inutile de prendre en considération le
phénomene de la dispersion.

6.4 LE MODELE VULPEST

On a établi dans les deux paragraphes précédents que pour simuler convenablement le
transport d’un pesticide en solution dans la zone vadose, on devait utiliser une approche
stochastique, négliger la dispersion et prendre en compte la dégradation du contaminant. On a
aussi établi que pour que I'approche stochastique soit efficace, il fallait utiliser un modéle avec
un temps de calcul pour la simulation le plus faible possible. Enfin il n’a pas été possible de
choisir un modéle ou une méthode de simulation qui puisse regrouper tous les éléments
satisfaisant aux contraintes, & la complexité et aux exigences de I’évaluation de la vulnérabilité
en conditions réelles de terrain. Pour établir le nouveau modele VULPEST, on admet que le
transport peut &tre modélisé convenablement par I'équation différentielle de I'advection. Pour
la résolution de cette équation, on utilisera une solution exacte pour diminuer le temps de
calcul et minimiser les erreurs de calcul. Ce modeéle déterministe sera utilisé dans une approche
de simulation stochastique (type Monte-Carlo) pour prendre en compte la variabilité spaciale
des caractéristiques hydrogéologiques du sol a I'échelle du site.
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6.4.1 L’équation du transport.

Le transport de contaminant en solution est généralement décrit par I’équation
différentielle usuelle suivante

aC 3*C aC
-éT = 517 -V E (6.19)

ou v (vitesse de pore) représente la composante advective du transport et D la
composante dispersive. Le terme D regroupe les phénomenes de diffusion moléculaire et
dispersion cinématique. A I'opposé du premier phénomene de diffusion pouvant étre décrit par
une loi fickienne, la dispersion cinématique apparait comme le résultat d’un ensemble de
causes. Certains auteurs admettent que la dispersion cinématique peut étre décrite par une loi
fickienne, par similarité avec la diffusion moléculaire. D’autre auteurs montrent que la
dispersion cinématique peut étre le résultat des variations locales des vitesses de pore
(Matheron et de Marsily, 1982; Simmons, 1982; Dagan, 1982; Sudicky, 1986).

Dans une démarche déterministe, ot les valeurs des différents parametres sont fixées a
des valeurs discrétes, le terme dispersif de I’équation du transport est nécessaire pour
représenter la réalité du phénoméne. A 'opposé, dans une démarche stochastique ou I’on
prend en compte les variabilités tant spatiale que temporelle des paramétres, la dispersion
cinématique résultant de la variation des vitesses de pores, est représentée par la variabilité des
parameétres influengant ’écoulement de I’eau. L’effet de la diffusion moléculaire étant la
plupart du temps trés faible devant I'advection (et devant la dispersion cinématique), ce terme
peut étre le plus souvent négligé.

Admettant que le terme dispersion de I’équation puisse étre représentatif du
phénomene, Isabel et Villeneuve (1987) remarquent que dans les conditions réelles de terrain
et en simulation stochastique celui-ci exerce une trés faible influence sur les résultats.
Lapproche stochastique prennant en compte la variabilité spatiale des proprietés hydrauliques
du sol le fait de négliger ce terme de I’équation du transport n’entraine pas une erreur signi-
ficative.
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Quant a ’écoulement dans le sol, il peut &tre considéré comme s’effectuant a travers
une multitude de tubes verticaux de différentes dimensions (Van der Zee et Van Riemsdijk,
1986; Van Ommen, 1985). L’équation unidimensionnelle régissant le transport d’un soluté dans
un tube est décrit par I'équation: )

aC ac
R (6.20)

La variabilité spatiale de la conductivité hydraulique de ces tubes peut expliquer les
variations locales des vitesses de pore, engendrant le phénoméne de dispersion.

Le modéle VULPEST est basé sur cette approche, et prend en compte la variabilité
spatiale et temporelle des différents paramétres. Dans cette optique, le terme dispersif de
’équation du transport est omis.

Les contaminants auxquels le modéle s’intéresse étant les pesticides, le processus de
Padsorption sur la phase solide doit étre pris en compte. On admet généralement que I’adsorp-
tion peut étre suffisament représentée par un équilibre instantanné réversible caractérisé par le
coefficient de partition phase solide / phase liquide (Bourg et Sauty, 1987). Ce processus est
décrit par:

=KC, (6.21.a)

sol

De méme nous avons admis que les différents processus de dégradation des pestides
peuvent étre représentés par une cinétique du premier ordre

Q = MC + ppS (6.21.b)

ol ) et y représentent la dégradation a la fois en phase liquide et sur la phase solide, p la
densité séche du sol et 8 le contenu en eau.
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Ces deux termes peuvent étre introduits dans I’équation du transport:

R Z-.v 2 sC (6.22)

oi R =1+ pk/8
et B =X+ ppk/6

Onnote que B = AR quand p = A

6.4.2 1’approche Monte Carlo.

La démarche stochastique qui introduit la variabilité des paramétres pour la simulation
du transport du contaminant, peut étre réalisée par une approche Monte Carlo. Cette approche
comnsiste 2 effectuer un nombre suffisant de simulations pour chacune desquelles les paramétres
sont fixés au moyen d’un tirage aléatoire. Ces tirages sont effectués sur les distributions des
valeurs des parametres.

Le modéle VULPEST permet la déclaration de distributions de différents types. Elles
peuvent étre discrétes, uniformes, normales, lognormales ou asymétriques (loi Béta). Le tirage
aléatoire d’une valeur sur une distribution donnée s’effectue en deux étapes. La premiére
consiste 2 calculer, au moyen d’un algorythme approprié générateur de nombre aléatoire, une
densité de probabilité, équiprobable entre 0 et 1. La seconde étape calcule, par la fonction
densité de probabilité inverse de la distribution donnée, la valeur du parametre correspondant.
Les différents calculs pour chaque type de distribution sont explicités en annexe B.

Afin d’obtenir un résultat statistiquement proche de la réalité, un nombre suffisant de
simulations doit étre effectué. Pour le modéle VULPEST, considérant les variabilités
importantes possibles des différents paramétres, un nombre de 1000 simulations a été fixé. Ce
nombre est suffisant de plus pour que les résultats puissent étre traités de maniére statistique.
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6.4.3 La solution analytique,

L’approche Monte Carlo nécessitant un grand nombre de simulations, le choix de la
méthode de résolution de ’équation du transport est d’'une grande importance pour la rapidité
des calculs. Pour cela nous avons opté pour I'utilisation d’une solution analytique plutét que
pour celle d’une résolution numérique. Ceci présente en outre d’autres avantages tels que la
facilité d’écriture de la solution, la stabilité de calcul, et la fiabilité du résultat.

L’équation (6.22) avec les conditions aux limites suivantes

C=0 pour z>0ett=0
(6.23)
C=C, pour z=0ett>0
admet comme solution:
C(zt) =0 pourt < zR/v
(6.24)
C(zt) = C, exp(-zAR/v) pourt > zR /v

Cette solution définie en tout point spatial et temporel, nécessite que les différents
paramétres soient constants dans I’espace et le temps. Considérant le sol comme un ensemble
de tubes continus, la continuité spatiale verticale de ’écoulement est admise. Le modéle
permet cependant la discrétisation du sol en différents horizons pouvant présenter des
caractéristiques différentes. Ces horizons sont définis par I'utilisateur.

En revanche, I’écoulement apparait comme un phénomeéne transitoire dans le temps. Le
modele integre donc les valeurs mensuelles de précipitation, d’évaporation et de transpiration,
en tenant compte de la température, pour obtenir une valeur moyenne d’infiltration. A partir
de cette valeur, en fonction de la perméabilité et de la porosité du sol, le modéle évalue la
vitesse moyenne de pore de 'eau. La démarche stochastique permet cependant dans une
certaine mesure, de simuler le c6té transitoire de ’écoulement, en intégrant la variabilité des
valeurs des facteurs influengant I'infiltration.
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Les conditions aux limites (6.23) de I'équation (6.22) définissent une source de pesticide
de valeur constante dans le temps, continue ou de durée finie.

6.4.4 Les résultats du modéle .

Les résultats fournis par les simulations sont de différents types. Le modele fournit la
courbe de fuite (breakthrough curve) stochastique, correspondant a I’intégration temporelle
des courbes de fuite de chaque simulation Monte Carlo. On obtient aussi la concentration
maximale, la concentration moyenne annuelle et la quantité cumulée (masse) pour chacune des
simulations Monte Carlo.

Ces résultats sont présentés sous forme de fichiers et de graphiques (courbes,
histogramme), suivant le désir de I'utilisateur. Les résultats peuvent étre traités sur une base
statistique, en terme de risque (probabilité) de dépassement de valeurs, entre autre des normes
et références entrées par I'utilisateur.

6.5 LE LOCICIEL VULPEST

Le logiciel VULPEST version 2.00 est la traduction en langage informatique du modéle
VULPEST. Le logiciel permet d’effectuer rapidement la simulation stochastique du
cheminement de la contamination par un pesticide dans la zone vadose. Le logiciel traduisant
le modele VULPEST respecte essentiellement les hypothéses, les conditions de modélisation et
les contraintes qui ont été mises de I’avant dans les paragraphes précédents.

Le logiciel VULPEST version 2.00 a été congu pour étre utilisé dans un contexte de
gestion par un personnel qui n’a pas nécessairement une connaissance de pointe de la
problématique de la contamination par les pesticides. Il est donc structuré et programmé pour
agir en interaction avec l'utilisateur qui lui fournit les données d’entrée. Cette interaction
logiciel-utilisateur est rendue encore plus efficace par la possibilité de visualisation qui a été
prévue dans ce logiciel. Enfin, cette interaction logiciel-utilisateur devient évidente lors d’'une
premiére utilisation puisque 1’exploitation pratique du logiciel est basée sur une structure de
fenétres imbriquées les unes dans les autres, selon une démarche logique qui fait cheminer
Iutilisateur de I’entrée des données 2 la sortie des résultats.



172

Le logiciel VULPEST version 2.00 est constitué de quatre modules principaux. Le
premier est le bloc d’entrée des données, le second est le bloc de simulation, le troisi¢me est le

bloc de résultats et le quatriéme est le bloc d’appel et de sauvegarde des fichiers.

6.5.1 Le logiciel

1-Définition des données;
2-Simulation;
3-Visualisation des résultats;
4-Gestion des fichiers.

6.5.2 Le module définition des données

C’est a ce niveau que l'utilisateur fournit les données pour que le logiciel puisse
effectuer les simulations stochastiques. C’est dans ce module que ’on choisit aussi les
distributions théoriques qui représenteront au mieux les distributions observées pour chacune

des variables d’entrée du modele. Ces données sont de quatre ordres:

1-Données climatiques;
2-Caractéristiques du sol;
3-Caractéristiques des cultures;
4-Caractéristiques du pesticide.

6.5.3 Le module simulation
Ce module est constitué de deux éléments:

1-Choix du nombre de simulations;
2-Simulation.

C’est dans ce module que sont effectuées les simulations stochastiques. L’utilisateur
peut choisir le nombre de simulations qui lui semble valable pour une analyse statistique (le
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nombre maximum de simulations a été fixé par défaut a mille (1000), car nous considérons que
ce nombre est amplement suffisant pour effectuer ’analyse statistique des résultats).
L'utilisateur ne devrait pas utiliser un nombre de simulations inférieur & deux cents.

Pour chaque simulation (boucle) Monte-Carlo, les parameétres du sol sont initialisés
dans la sous-routine INISOL. Les valeurs sont tirées aléatoirement sur les distributions, a partir
des différents coefficients donnés en (1) par I'usager. DISTRI retourne une valeur de
paramétre pour la distribution choisie, discréte, uniforme, normale, lognormale, ou
asymétrique (loi Beta). Ces calculs sont effectués d’abord a I'aide de la fonction RND qui
fournit un nombre aléatoire équiprobable entre 0 et 1. Ensuite, la fonction XNOR fournit une
valeur distribuée normalement qui correspond & une probabilité donnée entre 0 et 1. Enfin, des
calculs sont effectués pour établir la concordance entre les fonctions densité de probabilité des
différentes distributions.

Pour chaque simulation, les parametres du pesticide, de I'application et de la culture
sont initialisés par la sous-routine INIAPL de la méme maniére que précédemment. INIAPL
calcule aussi l'infiltration moyenne en fonction des données climatiques (précipitations,
évapotranspirations potentielles, températures) et des besoins en eau de la culture. A partir de
ces valeurs initialisées, VULPEST établit les parameétres de I’équation du transport a l'aide
desquels la solution analytique est calculée.

6.5.4 Le module visualisation des résultats

Ce module est constitué de quatre éléments correspondant chacun & une sortie du
modeéle. Les résultats obtenus par simulation sont les concentrations maximales (écoulement
piston) et les temps correspondants (temps d’arrivée et durée). A partir de ces valeurs, le
logiciel calcule les concentrations moyennes annuelles et les quantités (masses) cumulées. La
courbe de fuite stochastique est enfin calculée a ’'aide des concentrations maximales par inté-
gration temporelle. Ces modules sont définis de la fagon suivante:

1-Concentration maximale;
2-Concentrations annuelles;
3-Masses cumulées;

4-Courbe de fuite stochastique.
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Le module visualisation permet de visualiser & I'écran ces divers résultats sous forme de
courbes ou de tableau de valeurs.

Pour les trois premiers éléments, on peut:

1-Tracer la courbe des valeurs classées;

2-Tracer I'histogramme;

3-Etablir des tables de probabilité au dépassement;
4-Vérifier une norme.

6.5.5 Le module gestion des fichiers

Ce module permet de choisir des fichiers autres que ceux qui ont été appelés par défaut.
Il permet aussi de sauver les fichiers créés lors de la préparation des données d’entrée ainsi que
les fichiers de résultats si I'utilisateur le désire.

Le module est constitué des éléments suivants:

1-Lecture des fichiers de données;
2-Ecriture sur disque des données en mémoire;
3-Ecriture sur disque des résultats.

Une description détaillée de ces diverses composantes est donnée dans le manuel

d’utilisation du logiciel.
6.6 CONCLUSION

Le logiciel VULPEST a donc été congu pour étre utilisé trés facilement et avec un
minimum d’information. Il peut étre utilisé par des quasi profanes de la micro-informatique.
Comme on pourra le voir dans le prochain chapitre, il crée un lien d’exploitation d’information
entre l'utilisateur, ses données et son proble¢me.



CHAPITRE 7

APPLICATION
DU MODELE VULPEST
SUR DES SITES
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7.1 DESCRIPTION DES SITES CHOISIS POUR
L’APPLICATION DU MODELE VULPEST

L’application d’'une méthode quantitative d’évaluation de la vulnérabilité des eaux
souterraines a la contamination par les pesticides, peut se réaliser notamment a deux niveaux:

1)étude de I’évolution possible d’un site déja contaminé et suivi de la propagation
de la contamination dans le sous-sol, et:

2)prédiction des conditions pouvant conduire a une contamination, & partir de
données concernant un site destiné a une (ou de nouvelles) pratique(s)
culturale(s).

Le présent paragraphe décrit les caractéristiques de quatre sites appartenant a ces deux
catégories et qui ont été choisis pour I'application du modele VULPEST.

Parmi les 4 sites, les trois premiers dont nous décrivons les caractéristiques pédologiques
et les pratiques culturales appartiennent 2 la premiére catégorie. Il s’agit de zones agricoles
actuellement exploitées et ayant fait ’'objet d’un suivi plus ou moins long de la qualité (dosage
de pesticide) de I’eau souterraine. Ces trois premiers sites présentent des échelles bien
différentes (d’une parcelle expérimentale a une grande région de culture); mettent en jeu des
types de culture et de pesticide employé également bien différents; et présentent des résultats
de dosage de pesticide dans ’eau ou bien de la zone saturée, ou bien de la zone non-saturée.
Le quatriéme site, qui constitue un exemple de principe, appartient a la seconde catégorie: il
s’agit d’une zone cultivable pour laquelle ’évaluation prédictive de la vulnérabilité est
principalement destinée & la gestion préventive de la ressource en eau, notamment par
I'utilisation cartographique des résultats du modele.
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7.1.1 Site - Region de Portneuf (Québec

7.1.1.1 Problématique

Au début des années 1980, des analyses réalisées par le Ministére de I’environnement du
Québec ont mis en évidence des concentrations anormales en azote et en pesticide(s) dans
I'eau d’alimentation de certaines municipalités situées dans le comté de Portneuf. Entre autres
endroits considérés, une attention particuli¢re a été portée sur les eaux de puits municipaux et
privés alimentant la région de Ste-Catherine, dans lesquelles diverses concentrations en
insecticide carbofurane furent mesurées (0 a 30 pg/1)™

Egalement, des séries d’échantillonnage d’eau de 25 puits privés ou municipaux situés en
zone agricole ont permis de constater depuis 1984 certains cas de contamination par
I'insecticide aldicarbe utilisé pour la culture de la pomme de terre. Des concentrations trés
variables en aldicarbe (de 0 a 30 ug/1)% ont été mesurées entre juillet 1984 et juillet 1986 dans
certaines eaux de puits situés prés des municipalités de Ste-Catherine, de Pont-Rouge et de St-
Ubald. Le suivi de la qualité des eaux de puits de cette région est actuellement assuré par le
Ministere de I’Environnement du Québec (Programme TEMIK).

7.1.1.2 Contexte général de P’utilisation de PPaldicarbe

L’aldicarbe est un insecticide systémique du groupe des carbamates utilisé au Québec
depuis le début des années 1980 presqu’exclusivement pour la culture de la pomme de terre.

1 La concentration maximale permise de carbofurane, d’aprés le Réglement sur 'eau
potable du Gouvernement du Québec, décret 1158-84, est de 70 ppb. Le Ministére de
IEnvironnement du Québec (MENVIQ), utilisant une recommandation du Centre de
Toxicologie du Québec (CTQ), préconise une norme de potabilité de 10 ppb.

2Norme fixée par le CTQ: 7 ppb. Norme de la National Academy of Science/National
Research Council, U.S.A. (NAS/NRC), pour une concentration non-toxique: 7 ppb. Norme de
I’'US EPA pour une concentration sans risques pour la santé: 10 ppb.
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Aux Etats-Unis, il est utilisé dans des régions diverses pour la culture du soja, du citron, de
I'orange, d’arachide, du coton, de la betterave a sucre et de la canne a sucre. D’importants cas
de contamination des eaux souterraines par ’aldicarbe, lors de la culture de la pomme de terre,
ont été constatés notamment & Long Island, N.Y., dans la partie centrale du Wisconsin et en
Floride. Les principales caractéristiques de I’aldicarbe sont indiquées au tableau 7.1.

L’aldicarbe est utilisé pour environ 25% des superficies de culture de la pomme de terre
au Québec (soit sur 4500 a 5000 ha), a partir du comté de Papineau a I'ouest jusqu’a Riviére-
du-loup a P’est. Utilisé en quantités approximativement équivalentes tant sur la rive nord que
sur la rive sud du fleuve Saint-Laurent (consommation totale en 1985: environ 10° kg), c’est
toutefois dans la région de Joliette et celle de Portneuf que I’aldicarbe est le plus employé. La
superficie des aires traitées dans la région de Portneuf est d’environ 1400 ha. Comme dans le
cas des autres régions du Québec ou se pratique la culture de la pomme de terre, 'aldicarbe est
appliqué dans la région de Portneuf sur un sol sablonneux pauvre en matiéres organiques.

L'utilisation abondante et généralisée de I’aldicarbe au Québec, la tendance actuelle de
la vente de pesticides privilégiant le groupe des carbamates devant celui des organochlorés plus
persistants dans I’environnement, le type de sol ol il est appliqué, ainsi que ’apparition de cas
de contamination des eaux souterraines dans certaines régions & grandes superficies cultivées
dont celle de Portneuf, constituent autant d’éléments démontrant I'intérét de ce site pour
I’application d’une méthodologie d’évaluation prédictive de la vulnérabilité des eaux
souterraines.

7.1.1.3 Caractéristiques du sol et pratique culturale

La localisation des zones de la région de Portneuf prises en compte par le programme
TEMIK du Ministére de ’Environnement du Québec est indiquée a la figure 7.1. La
localisation des sites d’échantillonnage des eaux de puits situés prés des municipalités de Ste-
Catherine/Pont-Rouge, de Saint-Raymond et de St-Ubald, est indiqué sur les cartes
pédologiques des figures 7.2, 7.3 et 7.4.

Les surfaces de culture de la pomme de terre sont relativement homogénes et sont
principalement constituées de sable moyen, parfois grossier (sable Morin). Ce dernier recouvre
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le fond de vallées glaciaires & caractére deltaique, ou encore s’identifie & des terrasses d’origine
marine ou fluviatile pouvant atteindre par endroits une vingtaine de meétres d’épaisseur au-
dessus du lit d’argile de la mer de Champlain. Le sol est du groupe podzol humo-ferrique
orthique, avec un contenu moyen de matiéres organiques en surface variant entre 3% et 5% .
La composition typique du profil d’un sol cultivé est donnée au tableau 7.2.

L’aldicarbe utilisé est de formulation granulaire, c’est-a-dire que le pesticide (5%, 10%
ou 15% en matiere active ou m.a.) est li€ & un substrat inerte composé de gypse ou de résidus
d’épis de mais. Il est appliqué annuellement & un taux de 2.24 kg m.a./ha. Les granules sont
enfouies mécaniquement & une profondeur normalement comprise entre S et 10 cm au moment
des semailles (mi-mai): le pesticide est alors lessivé de son support au contact de 'humidité du
sol. L’émergence et la maturation des plantes surviennent respectivement vers la mi-juin et la
mi-aoit, et la récolte des tubercules a lieu vers la mi-septembre. La zone racinaire des plantes
est de 15 245 cm.



181

Tableau 7.1. Principales caractéristiques de ’aldicarbe*

Formule empirique: C,H, N,0,S

Masse molaire: 190

Solubilité: 6000 mg/1 (20°C)
Densité: 1.195 g/ml (25°C)

Point de fusion: 99-101°C

Pression de vapeur: 107 mm Hg (25°C)
Apparence: cristaux blancs

DL;, cutanée pour rats: 3 mg/kg

DL;, orale pour rats: 0.9 mg/kg

Assimilation quotidienne acceptable (OMS): 0.005 mg/kg

Risque aigii du produit technique pour la santé (OMS): extréme

Constante de dégradation (sols): environ 0.01 & 0.03 jr!
Coefficient de distribution octanol/eau (K ): 5.0

*oxime de méthyl-2 (méthylthio)-2 propionaldéhyde et de O-(méthylcarbamoyl)

Tableau 7.2.Composition typique du profil d’un sol cultivé de la région de la région de

Portneuf*
Horizon | Profondeur | Sable | Limon | Argile c CEC
(cm) % % % org.% | me/100 g
Ap 0-18 91.0 8.0 1.0 1.51 6.2
Ae 18-26 87.0 | 13.0 0.0 1.27 3.7
Bf 26-34 88.0 | 12.0 0.0 2.20 8.3
Bm 34-75 96.0 3.0 1.0 0.44 2.4
c ar7s 96.0 4.0 0.0 0.15 2.3

* Relevé effectué prés de Pont-Rouge. D’aprés Raymond et al., 1976.
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Carte de localisation des puits d’échantillonnage des eaux pour le
dosage de I'aldicarbe (voir agrandissements sur les cartes
pédologiques aux figures 7.2 a 7.4). )
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Figure 7.3. Sites d’échantillonnage dans la région de Saint-Raymond(Portneuf).
Carte pédologique, échelle: 1:50,000. -
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Figure 7.4 Sites d’échantillonnage dans la région de St-Ubald (Portneut) Carte
pédologique, échelle: 1:50,000.
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LEGENDE DES FIGURES 72 A 74
Lecture des cartes pédologiques

Bev - sable fin loameux Bevin

Mb - sable grossier loameux graveleux et caillouteux
Matabin

Mo - sable Morin

Mt - sable loameux graveleux Mont-Rolland

P  -sable grossier & loam sableux grossier Pont-Rouge

S  -sable grossier loameux a sable grossier Sorel

Th -sable loameux St-Thomas

Up - sable a loam sableux Uplands

Résultats du dosage de V’aldicarbe

Résultat (ug/1)3 | Années de
Site Date Agr. Can.| U.C. traitement
MENVIQ *
1 Juillet 1985 N.D. 3
Octobre 1985 3.2 10
Juillet 1986 23.7 30
2 Juillet 1984 6.2 7 2
Octobre 1984 9
Mai 1985 9.8 8
Juiltet 1985 6.3 6
Octobre 1985 5
Juillet 1986 3
3 Juillet 1985 N.D. Plusieurs
Octobre 1985 N.D.
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Résultats du dosage de ’aldicarbe (suite)

Résultat (pg/1)> | Années de
Site Date Agr. Can. | U.C. traitement
MENVIQ *

4 Juillet 1984 N.D. N.D. 2
Juillet 1985 N.D.
Octobre 1985 N.D.
Juillet 1986 N.D. N.D.

5 Juillet 1984 N.D. 2 a3
Juillet 1985 N.D.* 1
Octobre 1985 N.D.
Juillet 1986 N.D.

6 Juillet 1984 N.D. Plusieurs
Juillet 1985 N.D.
Octobre 1985 N.D.
Juillet 1986 2

7 Octobre 1985 N.D. Ancien
Juillet 1986 N.D. réservoir

8 Octobre 1985 1 Puits ville
Juillet 1986 5

9,10 Juillet 1985 N.D. 3

Octobre 1985 N.D.
Juillet 1986 N.D.

11 Juillet 1985 N.D. N.D. 3
Juillet 1986 N.D.

12 Juillet 1985 N.D.* N.D. 3
Octobre 1985 N.D.
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Résultats du dosage de Paldicarbe (suite)

Résultat (pg/1)3 | Années de
Site Date Agr. Can.| U.C. traitement
' MENVIQ *

13 Juillet 1985 2.6 3 3
Octobre 1985 2
Juillet 1986 N.D. 1

14 Juillet 1985 N.D. 3
Octobre 1985 N.D.* N.D.
Juillet 1986 2.4 4

15 Juillet 1985 1* N.D. 3
Octobre 1985 N.D.
Juillet 1986 4

16 Juillet 1984 N.D. -
Juillet 1985 N.D.
Octobre 1985 N.D.
Juillet 1986 N.D.

17 Juillet 1985 N.D. 1
Juillet 1986 3

18 Juillet 1985 N.D. -
Octobre 1985 N.D.

19 Juillet 1985 3 2
Octobre 1985 1
Juillet 1986 2

3 N.D.: non-détectable (limite de détection: 1 ppb). Dosages effectués ou bien par le
Ministére de I'agriculture du Canada (Agr. Can.), ou bien par le Ministére de ’environnement
du Québec (MENVIQ), ou bien par le manufacturier Union Carbide (U.C.).
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7.1.1.4 Résultats du programme de surveillance TEMIK

Les figures 7.2 a 7.4 précisent la localisation des sites d’échantillonnage ainsi que la
nature des sols cultivés. Parmi les 25 sites de la région de Portneuf ayant permis environ 65
dosages d’aldicarbe depuis 1984, 5 sites prés de Sainte-Catherine et 1 site prés de Saint-
Raymond n’ont pu étre cartographiés de facon précise (dans tous ces cas représentant 9
dosages, I'aldicarbe fut non détecté). Les 25 puits privés ou municipaux (dans ce dernier cas: 3
puits et un ancien réservoir) ont une profondeur moyenne de 5-6 m. Les puits privés (zones
agricoles) sont situés a une distance comprise entre 10 et 120 m des champs traités avec
I’aldicarbe (distance moyenne d’environ 40 m). Dans les cas ot I'information a pu étre obtenue,
la superficie des aires traitées autour des puits privés varie grandement, entre 1 et 60 ha, avec
une moyenne de 18 ha. La pente des terrains vers les puits est trés variable (0 a4 4 m), et la
profondeur moyenne de la nappe est d’environ 3 m. Les puits sont ou bien des citernes en
feuilles de béton, ou bien des pointes d’acier.

La légende des figures 7.2 a4 7.4 indique les concentrations en aldicarbe mesurées aux
différents sites, la date de I’échantillonnage ainsi que le nombre d’années d’application de
I'aldicarbe dans les champs entourant les puits. Sur les 19 puits cartographiés, 10 d’entre eux ne
contenaient pas de quantités détectables d’aldicarbe ( 1 pg/1), 8 ont montré une concentration
comprise entre 2 et 10 pg/l, et 1 puits a montré une concentration en aldicarbe supérieure a 10

pg/l.
7.1.2 Site 2 - Station agronomique de Saint-Augustin (Québec

7.1.2.1 Contexte

La station agronomique de la Faculté des Sciences de I’'Université Laval est située a
Saint-Augustin-de-Desmaure (Portneuf), & 45 km a P'ouest de la ville de Québec (figure 7.1).
Entre autres parcelles expérimentales d’étude de diverses cultures, la station contient une
parcelle de culture du mais sucré (52 m * 18 m) traitée avec I'herbicide atrazine. Un réseau de
lysimétres a suction a été installé sur ce dernier site par le Ministére de ’Environnement du
Québec en décembre 1985. Cette installation de 30 lysimetres en champ cultivé a pour but
d’assurer le suivi, en pratique culturale réelle, de la qualité de I’eau interstitielle de la zone
non-saturée jusqu’a une profondeur d’environ 1.5 m. Un contr6le permanent des pratiques
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culturales, une historique connue de I’application d’atrazine, ainsi que le type de sol
(minoritaire dans le comté de Portneuf mais représentatif des sols cultivés du comté de
Lotbiniére), sont les principaux avantages de ce site pour 'application d’'une méthodologie
d’évaluation de la vulnérabilité des eaux souterraines. -

7.1.2.2 Caractéristiques physiques du site

La carte pédologique de la figure 7.5 indique la localisation du réseau de lysimétres &
Vintérieur de la station agronomique. Ce réseau est situé a la limite d’une terrasse et prés d’une
dénivellation de terrain. Le site environnant posséde un relief ondulé et la pente y varie entre
2% et 5% . Le sol, peu fertile et faiblement pierreux, y subit un drainage artificiel rapide: il est
apparenté 2 la série Saint-Antoine (matériaux originels perturbés en surface). Ce type de sol
n’occupe qu’une trés faible superficie a 'intérieur de la station (environ 1.6 ha soit 0.52% de la
superficie totale de la station), et est peu représentatif des sols cultivés du comté de Portneuf.

La classe texturale de ’horizon Ap de ce site a été identifiée & un loam sableux fin
(Baril, 1974), et le rapport pédologique du comté de Portneuf indique que le sol de la série
Saint-Antoine retrouvé dans ce comté est un loam sableux graveleux (Raymond et al., 1976). Le
contenu en matiéres organiques a la surface du sol est voisin de 1.5% (septembre 1986) ou de
2.2% (avril 1986). Un schiste argileux se retrouve a une profondeur moyenne de 1.6 m,
profondeur maximale des lysimétres installés. La description d’un sable loameux de la série
Saint-Antoine est donnée au tableau 7.3 (Baril et Rochefort, 1957).

Tableau 7.3. Description sommaire du sable loameux grossier Saint-Antoine.

Horizon  Epaisseur (cm) Description
Ao 1.2-2.5 Humus non minéralisé (type mor)
A, 1.2-7.5 Sable grossier, friable
B,h 2.5-15 Sable a sable loamo-schisteux
B, 7.5-17.5 Sable loamo-graveleux/fragments schiste
8251 25-35 Loam sableux avec beaucoup de schistes
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Figure 7.5. Localisatiort du réseau de lysimétres sur la carte pédologique de la
station agronomique de Saint-Augustin (Portneuf). Echelle: 1:3600.
Description du sol de la série Saint-Antoine (An/1-c): loam sableux
fin; groupe podzol humo-ferrique orthique; faiblement pierreux; relief
ondulé (pente: 2% a 5%).

RESEAU DE

LYSIMETRES

ECHELLE : | /7 3600
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7.1.2.3 Réseau de lysimetres et application de pesticide(s)

La figure 7.6 décrit I'installation des 30 lysimetres a suction (Hoskin soil moisture) sur la
parcelle expérimentale. Un total de 12 stations comprenant chacune 2 ou 3 lysimétres situés a
différentes profondeurs, ont été installées en début décembre 1985. Les profondeurs des
lysimétres sont de 0.5 m, 1.0 m, et approximativement 1.5 m.

Depuis 1981, les pesticides appliqués sur ce site ont été les suivants:

- 1981 : atrazine 85% W

- 1982 : atrazine 85% W

- 1983 : atrazine 85% W

- 1984 : métolachlore (Dual) + alachlore (Lasso)

- 1985 : glyphosate (Rondup) sur jacheére

- 1986 .. 14 mai: semis de mais sucré avec engrais

8:16:8 a4 500 kg/ha

. 28 mai: métolachlore (Dual) 2 2.5 1/ha
.29 mai: atrazine 80% W
. Fin juillet: carbofurane

Les taux d’application des produits devraient correspondre a ceux recommandés par les
manufacturiers. Un labour sur le site a été réalisé en septembre de chaque année.

Depuis 1986, le Ministere de I’Environnement du Québec a effectué quatre séries
d’échantillonnage des eaux des lysimétres pour le dosage de I'atrazine, aux dates suivantes:

- 25 novembre au 2 décembre 1986: Installation des lysimetres.
Dosage I’atrazine dans le sol.

- 5au 9 mai 1986: Dosage de I’atrazine et de I'alachlore

- 11 au 12 juin 1986: Dosage de I'atrazine

- 21 aofit et 21 octobre 1986: Dosage de I'atrazine en cours
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Figure 7.6. Schéma du réseau de lysimétres de Saint-Augustin (Portneuf).
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Latrazine est un herbicide systémique du groupe des s-triazines, abondamment utilisé
dans les basses terres du Saint-Laurent, au Québec, presqu’exclusivement pour la culture du
mais. Son utilisation est particuliérement importante dans les bassins hydrographiques des
rivieres Yamaska et Richelieu, et le taux d’application peut varier entre 2 et 4 kg m.a./ha.
L’atrazine est retrouvé dans les eaux des aquiféres a plusieurs endroits au Québec comprenant
différents types de sol, parfois méme dans des formations situées sous 10-15 m d’argile. Ses
principales caractéristiques sont données au tableau 7.4.

L’atrazine sous forme de poudre mouillable est pulvérisé sur le site au moment de
Iémergence des mauvaises herbes, environ 1 semaine aprés les semailles. En 1986, le taux
d’application d’atrazine sur la parcelle expérimentale a été de 2 kg m.a./ha. Les semailles sont
effectuées en début mai, ’émergence des plantes survient vers la mi-mai, la maturation et la
récolte ont lieu en début aolt. La zone racinaire des plantes est de 60 a 120 cm.

7.1.2.4 Résultats du dosage de P’atrazine

La figure 7.7 indique les résultats du dosage de I’atrazine* dans I’eau des lysimétres
obtenus en mai-juin 1986 pour 'ensemble des stations du réseau, ceci a environ trois semaines
avant et deux semaines aprés I'application d’atrazine. Par ailleurs, la figure 7.8 indique la
concentration en atrazine mesurée dans les échantillons de sol prélevés a proximité des
lysimeétres lors de I’installation de ceux-ci en décembre 1985 (la précédente application
d’atrazine avait été effectuée en 1983). La figure 7.8 indique également les résultats du dosage
du carbone organique dissous (COD) réalisés par 'PINRS-Eau en octobre 1986 dans les eaux
des lysimétres. La mesure du COD dans I’eau interstitielle de la zone non-saturée constitue une
bonne indication de la répartition des composés organiques naturels soumis au transport vers la
zone saturée.

4 Niveau recommandé dans ’eau potable (NAS/NRC): 7 ppb. Limite de détection:
dans I’eau: 0.05 ppb; dans le sol: 0.001 mg/kg.
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Enfin, le tableau 7.5 donne les résultats du dosage de I’atrazine et du contenu en

matieres organiques effectués par 'INRS-Eau sur des échantillons de sol (1 carottage) prélevés
a différentes profondeurs, jusqua 60 cm. Ce dernier prélévement a été effectué a la fin juillet

1986, 4 environ 0.5-1.0 m en direction nord-ouest de la station de lysimétres no. 5.

Tableau 7.4. Principales caractéristiques de ’atrazine*

Formule empiri e CH,,CIN

Masse molalre

Solubilité: 33 mg/l (25°C)

Point de fusion: 175-177°

Pression de vapeur: 3 X 107 mm Hg (20°C)
Constante de dissociation acide (pKa): 1.68 (21°C)
Apparence: cristaux incolores

DL, orale pour rats: 3080 mg/kg

DL o cutanée pour lapins: 7500 mg/k

Assimilation quotidienne acceptable %NAS/NRC) 0.0215 mg /kg
Risque aigii du produit technique pour la santé (OMS): néghgeable

Constante de dégradation (sols): environ 0.006 a 0.015 jr'
Coefficient de distribution octanol/eau (K ,): 212

* chloro-2 éthylamino-4 isopropylamino-6 s-triazine

Tableau 7.5. Dosage de I’atrazine et du contenu en matiéres organiques dansle sol
a différentes profondeurs (maximum 60 cm). Ca rottage effectué pres

de la station no. 5 (23 juillet 1986).

Profondeur | Contenu en eau | Fraction matieres Atrazine
(cm/cm3) organiques (mg/kg)
0-10 0.164 0.062 0.11
10-20 0.197 0.068 0.02
20-30 0.191 0.067 0.008
30-40 0.189 0.068 0.002
40-50 0.181 0.061 <0.002
50-60 0.159 0.044 0.004
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Figure 7.7. Résultats du dosage de I’atrazine dans I'eau des lysimétres (1986).
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Figure 7.8. Résultats du dosage de I'atrazine dans le sol et du carbone organique
dissous (COD) dans I'eau des lysimetres (1986).
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7.1.3 Site 3 - Région de Abbotsford (Colombie-Britannique)

7.1.3.1 Problématique -

En 1985, I'Institut national de recherche en hydrologie (INRH, Canada) a réalisé une
étude préliminaire de la contamination par les pesticides de I’eau d’un aquifére situé au sud et
au sud-ouest de la municipalité d’Abbotsford, en Colombie-Britannique. L’étude a révélé la
présence de I’hydrocarbure chloré dichloro-1,2 propane (1,2-DCP) dans I’eau de 9 puits ou
points de captage parmi les 21 sites sélectionnés de fagon aléatoire sur une surface d’environ 20
km? intensivement exploitée pour I'approvisionnement domestique et industriel en eau.

L’importance de la contamination de I'eau de cet aquifeére est actuellement peu connue,
et 'INRH se propose de poursuivre ’échantillonnage (piézomeétres et lysimétres) et ’analyse
de cette eau souterraine durant les deux ou trois prochaines années. L’exploitation agricole et
industrielle intensive de cette région d’une superficie d’environ 40 km?, ainsi que 'importante
utilisation de 1’eau souterraine comme source d’approvisionnement en eau potable, impliquent
un suivi rigoureux de la qualité de cette eau et application de mesures préventives pour limiter
la contamination de la ressource.

7.1.3.2 Caractéristiques générales du site

En 1981, 44% de I’eau utilisée dans les Basses-terres du fleuve Fraser, en Colombie-
Britannique, provenait de I’eau souterraine (Halstead, 1986). La municipalité d’Abbotsford est
située au sud du Fraser (sud-ouest de la partie continentale de la cbte du Pacifique), a environ
5 km de la fronti¢re avec les Etats-Unis (figure 7.9).

La précipitation annuelle moyenne (de 1969 a 1978) mesurée a la station de I'aéroport
d’Abbotsford est de 1.5 m, et les précipitations constituent la seule source de réalimentation
des eaux souterraines. L’aquifére libre de cette région est constitué de sable et de gravier, et
posséde une épaisseur d’environ 20 m 2 proximité de la station de recherche du Département
canadien de P'agriculture (5 km au sud-ouest de la municipalité).
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Figure 7.9. Carte d’emplacement des Basses-terres du fleuve Fraser (C.-B.).
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La figure 7.10 indique la localisation des puits de production situés prés de la
municipalité. L'unité hydrostratigraphique de surface de la zone considérée est principalement
composée de sable et de gravier glacio-fluviaux trés perméables, pouvant atteindre par endroits
une épaisseur de 30 m. La composition de la couverture pédologique du site nous est, a ’heure
actuelle, inconnue.

En 1984, le Ministére de I’Agriculture du Canada a installé 3 piézometres & I'intérieur
de la station de recherche d’Abbotsford, cette derniére étant située dans le secteur ouest de la
zone d’étude considérée (figure 7.10). La composition des profils de sol obtenue pour chacun
de ces forages est indiquée au tableau 7.6.

Tableau 7.6. Composition des profils de sol & Pintérieur de 1a station de recherche

d’Abbotsford (Agriculture Canada).

Piézometre 1 Piézométre 2 Piézométre 3

0-.05 m: sol de
surface

0-1.5 m: sable et
limon bruns

0-8.5 m: sable brun
avec peu de gravier

.05-.9 m: sable et
Timon bruns

1.5-10 m: sable avec
peu de gravier

8.5-17 m: graviers

.9-10 m.: interlits

de sable et gravier

10-14 m: gravier
grossier

14-18 m: gros galet
18-21 m:sable/gravier

10-19 m: gravier et
lentilles de sable

19-21 m: sable et
lentilles de gravier

17-18 m: gravier et
lentilles de sable

Jusqu’a 22 m: ?
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Figure 7.10. Puits de production situés prés de la municipalité de Abbotsford. En
encadré: zone d’échantillonnage pour le dosage du 1,2-DCP (voir
figure 7.11). -
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7.1.3.3 Utilisation du 1,2-DCP

Parmi les nombreux types de pesticides employés dans la région d’Abbotsford, le
fumigant du sol 1,2-DCP est utilisé & proximité ou a l'intérieur d’une zone de production de
petits fruits et 1égumes (framboises, brocoli...). Bien que les conditions d’utilisation de ce
nématicide dans la région d’Abbotsford ne nous sont pas connues (nombre et taux
d’application), le 1,2-DCP est généralement injecté dans le sol 2 une profondeur d’environ 15-
30 cm. Il est toujours appliqué en combinaison avec le dichloro-1,3 propéne (1,3-DCP), ce
dernier étant le principal responsable de la toxicité du mélange. Les principales caractéristiques
du 1,2-DCP sont données au tableau 7.7.

Tableau 7.7.Principales caractéristiques du dichloro-1,2 propane (1,2-DCP)

Formule empirique: C5H.CI,

Masse molaire: 116

Solubilité: 2700 mg/1 (20°C)
Densité: 1.159 (20°C)

Point de congélation: - 70°C

Point d’ébullition: 95-96°C
Pression de vapeur: 210 mm Hg (20°C)
Apparence: liquide incolore

DL, orale (rats): 1900 mg/kg (avec le 1,3-DCP: 140 mg/kg)
DL;, cutanée (lapins): 8750 mg/kg (avec le 1,3-DCP: 2100 mg/kg)

Dans le cas de la protection des petits fruits, le mélange liquide est appliqué & un taux
variant entre 220 et 350 1/ha, a une profondeur de 20 cm. Sachant que la quantité de matiéres
actives (mélange d’hydrocarbures chlorés) telle que précisée par un fabricant du nématicide
peut étre d’environ 700 g/1, et sachant que le mélange est composé de 1,3-DCP et de 1,2-DCP
respectivement a environ 50% et 30%, le taux d’application de 1,2-DCP peut varier entre 45 et
75 kg/ha. En présence de sols "minéraux" (non-tourbeux), on recommande pour la culture des
petits fruits un taux d’application maximal du mélange de 280 1/ha, soit un taux en 1,2-DCP
d’environ 60 kg/ha, d’aprés la composition précitée du mélange. Dans ces conditions,
I’application doit avoir lieu trois semaines avant la plantation. Dans le cas de la culture de la
framboise, la plantation peut avoir lieu en début mai: la maturation et la cueillette des fruits
surviennent 2 la fin juillet de 'année suivante.
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Localisation des sites d’échantillonnage et résultats du dosage du 1,2-

DCP (31 aofit 1984).
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LEGENDE DE LA FIGURE 7.11
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Site Nature du site Commentaires* Résultat (ppb)
1 Vieux puits (Agr. Niv. stat.: 15 m 5.52
Can. Res. Station)
2 Puits domestique Framboises 0.74
foré Niv. stat.: 15 m
3 Puits ordinaire Brocoli 0
4 Puits Framboises 0
5 Robinet de prise Framboises 0.79
Niv. stat.: 3.7 m
6 Robinet de prise Framboises 0.42
Niv. stat.: 6.1 m
7 Framboises 0
8 Robinet de prise "Processors" 0
9 Robinet de prise "Processors” 1.91
10 Robinet de prise Framboises 0.15
Niv. stat.: 7.0 m
11 Puits foré Framboises 0
Irrigation

* Niv. stat.: niveau statique de 1’eau.
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LEGENDE DE LA FIGURE 7.11 (SUITE)

Site Nature du site Commentaires* Résultat (ppb)
12 | Puits Framboises 0
Irrigation
13 Puits ordinaire Framboises . 0
(<4 m des plants) Niv. stat.: 3.7 m
14 Puits ordinaire Niv. stat.: 2.4 m 0
15 Puits Fraises/Framboises 1.22
Niv. stat.: 3.7 m
16 Puits Framb./irrigation 0.38
Niv. stat.: 3.7 m
17 Framboises 0
18 Framboises 0
19 Puits ordinaire Framboises 3.5
(<4 m des plants) Niv. stat,: 3.7 m
20 Puits ordinaire Etat délabré 0
21 Puits ordinaire Neuf 0
* Niv. stat.: niveau statique de 1’eau.
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LEGENDE DE LA FIGURE 7.11 (SUITE)

Site Nature du site Commentaires* Résultat (ppb)
12 Puits Framboises 0
Irrigation
13 Puits ordinaire Framboises 0
(<4 m des plants) Niv. stat.: 3.7 m
14 Puits ordinaire Niv. stat.: 2.4 m 0
15 Puits Fraises/Framboises 1.22
Niv, stat.: 3.7 m
16 Puits Framb./irrigation 0.38
Niv. stat.: 3.7 m
17 Framboises 0
18 Framboises 0
19 Puits ordinaire Framboises 3.5
(<4 m des plants) Niv. stat.: 3.7 m
20 Puits ordinaire Etat délabré 0
21 Puits ordinaire Neuf 0
* Niv. stat.: niveau statique de 1’eau.
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7.1.3.4 Résultats du dosage du 1,2-DCP

La figure 7.11 précise la localisation des 21 sites d’échantillonnage situés prés de la
municipalité d’Abbotsford, ainsi que les concentrations en 1,2-DCP mesurées en 1984 dans
’eau de chacun des puits ou des points de captage correspondants®. Parmi les 9 sites dans
lesquels le pesticide fut détecté, 5 d’entre eux contenaient des quantités en 1,2-DCP inférieures
a 1 pg/l, 3 sites ont montré une concentration comprise entre 1 pg/l et 5 pg/l, et 1 site a montré
une concentration supérieure a 5 ug/1.

7.1.4Si otentiel 4- Représentation des résultats modéle LPEST a
une échelle régionale: Un exemple d’utilisation potentielle a partir de |

cartographie écologique

Nous avons vu en début de paragraphe que 'application d’'une méthode d’évaluation de
la vulnérabilité des eaux souterraines peut s’effectuer a deux niveaux:

1) étude des conditions pouvant étre responsables d’une contamination déja observée et
prédiction de I’évolution de celle-ci dans le sous-sol, et;

2) évaluation prédictive des conditions pouvant conduire a une contamination au niveau
de sites ou de régions destinés a une nouvelle pratique culturale.

Le type de site que nous décrivons ci-apres est lié & ce deuxieéme niveau d’exploitation
des résultats du modéle. Il constitue en fait un exemple de principe illustrant utilisation
possible des résultats du modele a des fins de gestion de la qualité des eaux souterraines en
territoire agricole, ceci par I’établissement d’une cartographie de la vulnérabilité des eaux
souterraines a la contamination par les pesticides. Ce quatri¢me site ne représente donc pas
une zone agricole particuliére localisée géographiquement, mais une quelconque zone

5 Limite de détection: 0.1 ppb.
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homogéne cultivable pour laquelle un certain nombre d’informations pédologiques et
hydrogéologiques pré-établies peuvent étre utilisées comme données d’entrée au modele
VULPEST.

7.1.4.1 Données d’entrée et exploitation des résultats du modéle VULPEST

Le mode¢le VULPEST est congu de fagon a évaluer la quantité de pesticide pouvant
parvenir a la nappe sous des conditions pédologiques, météorologiques et culturales
particulieres: il peut étre appliqué a un site ponctuel ou a une zone étendue si celle-ci est
suffisamment homogéne. Cette condition d’homogénéité implique par exemple que la zone
considérée appartienne & une méme unité pédologique, qu’elle soit soumise au méme climat,
qu’elle ait une couverture végétale sensiblement uniforme, enfin qu’elle soit traitée par un
méme pesticide ou par des pesticides appartenant 3 une méme famille et possédant
sensiblement les mémes caractéristiques.

Les données nécessaires a 'application du modele doivent ainsi étre définies a I’échelle
du site ou de la zone homogéne considérée. Elles doivent étre représentatives des distributions
statistiques des parametres et des variables sur le domaine considéré, domaine qui a été
délimité sur la base de 'homogénéité spatiale de ces mémes parametres et variables. Quant
aux résultats du modele, le traitement statistique des différentes quantités caractéristiques
déduites des simulations peut étre interprété par comparaison avec des normes de qualité de
I’eau. A I’échelle d’une région ou d’un bassin hydrographique, la représentation du niveau de
vulnérabilité d’eaux souterraines comprises a I'intérieur de plusieurs zones homogénes peut
étre obtenue sur chaque élément de la discrétisation spatiale. Le résultat des simulations
réalisées a une telle échelle peut ainsi permettre la cartographie de la probabilité de risque de
contamination, ceci aux fins d’aménagement du territoire et de la gestion préventive de la
qualité des ressources en eau souterraine.

L’utilisation du modéle VULPEST, en vue d’une représentation cartographique de la
vulnérabilité des eaux souterraines a la contamination, nécessite donc en premier lieu
Pinterprétation d’informations et de données pré-établies a I’échelle de zones homogénes. Un
exemple de cadre de référence donnant une caractérisation physique déja établie de zones-
cibles, est le découpage territorial d’unités écologiques représentant les variations
géomorphologiques a I'intérieur d’une région. La cartographie écologique peut ainsi constituer
la base d’une cartographie de la vulnérabilité lors de la représentation des résultats du modéle.
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7.1.4.2 Utilisation de la cartographie écologique et perspectives

Les cartes écologiques sont réalisées par la Direction des réserves &cologiques et sites
naturels du Ministére de ’Environnement du Québec (Ducruc et Bérubé, 1985). Elles sont
obtenues a partir d’'une photo-interprétation réalisée sur des photographies infra-rouge fausses-
couleurs prises aprés la chute des feuilles. Elaborées a I’échelle 1:20000, elles proposent un
découpage territorial basé€ sur des caractéristiques stables et permanentes du milieu, ¢’est-a-
dire sur des éléments physiques liés & 1a morphogénese et a la géomorphologie de la région. La
cartographie écologique met en évidence 1’organisation spatiale de ces éléments dont les
caractéristiques et la surface d’occupation sont précisées a I'intérieur d’un fichier descriptif.

La délimitation d’unités écologiques repose sur la mise en évidence de fortes
discontinuités dans I’'une et/ou l'autre des trois caractéristiques suivantes du milieu: 1) la
nature du dépdt de surface (origine pédologique, épaisseur, texture et morphologie); 2) le relief
(pente) du terrain, et; 3) le drainage vertical. Chacune des unités cartographiées est décrite en
pourcentage d’occupation spatiale des séries de sol qui la composent. La carte écologique
comprend également quelques informations hydrogéologiques (perméabilité du sol, profondeur
approximative de la nappe) pouvant étre utilisées comme données d’entrée au modeéle
VULPEST.

La Division des inventaires écologiques (Ministére de ’Environnement du Québec) a,
jusqu’a présent, réalisé ou supervisé la cartographie du cadre écologique de référence de
plusieurs municipalités régionales de comté (MRC) situées dans la plaine du Saint-Laurent. La
description et la cartographie des unités écologiques peuvent étre utilisées comme données
d’entrée et comme cadre pour la représentation des résultats du modéle VULPEST. Une telle
exploitation du modele VULPEST aux fins de la gestion de la qualité des eaux souterraines est
actuellement a I’étude, et celle-ci devrait étre développée dans une phase ultérieure
d’application du modele.
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Tableau 7.8 Données d’entrée - Région de Portneuf (Québec).

Donnée d’entrée

Caractéristiques du sol

Profondeur de la naé)pe (m): 3-5

Epaisseur du sol pé ologi?ue (m): 3-5

Nombre d’horizons: S (incluant horizon C)

Epaisseur des horizons (m): 0.18; 0.08; 0.08; 0.41; 2.25-4.25
Perméabilité des horizons (m/s): 10° **

Pourcentage de sable des horizons: 91; 87; 88; 96; 96
Pourcentage de limon des horizons: §; 13; 12; 3; 4
Pourcentage d’argile des horizons: 1; 0; 0; 1; 0

Pourcentage de carbone organique: 1.51; 1.27; 2.20; 0.44; 0.15
Porosité des horizons (cm3fcm3): 0.1-0.3

Densité des horizons (g/cm?): 1.25-1.76

Perméabilité verticale du substratum (m/s): inclus dans horizons
Porosité du substratum (cm3/cm3):

Pente du terrain (%): 1égere a prononcée

Caractéristiques du pesticide

Nombre d’applications par an: 1

Taux d’application (kg m.a./ha): 2.24

Profondeur de I'application (m): 0.05

Jour d’application (1-365): 135

Solubilité du pesticide (mg/1): 6000

Coefficient de partition carbone organique (K ): 3.1
Constante de d%gradation G1: 0.01-0.03

Caractéristiques de la culture

Nombre de type différent de cultures: 1

Date d’émergence (1-365): 165

Date de maturation (1-365): 225

Potentiel maximum d’évapotranspiration: 200
Numéro d’ordre annuel des cultures: 1

" distribution lognormale (¢ = 10”) (valeur moyenne évaluée 2 partir de la
%ranu)l)ométrie par les formules de Hazen (1893) et de Mash et Denny
1966
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Tableau 7.9 Données d’entrée - Station agronomique de Saint-Augustin
(Québec). -

Donnée d’entrée

Caractéristiques du sol

Profondeur de la nappe (m): - Lysimétres en zone non saturée
Epaisseur du sol pédologique (m): 1.60

Nombre d’horizons: 3 (incluant horizon C)

Epaisseur des horizons (m): 0.075; 0.28; 1.25

Perméabilité des horizons (m/s): 4 10%; 3 107; 3 107
Pourcentage de sable des horizons: 65; 80; 80

Pourcentage de limon des horizons: 25; 15; 15

Pourcentage d’argile des horizons: 10; 5; §

Pourcentage de carbone organique: 1.2; 1.0; 0.1

Porosité des horizons (cm3f cm?): 0.1-0.3

Densité des horizons (g/cm3): 1.25-1.75

Perméabilité verticale du substratum (m/s): inclus dans horizons
Porosité du substratum (cm3/cm?3):

Pente du terrain (%): 2-5

Caractéristiques du pesticide

Nombre d’applications par an: 1
Taux d’application (kg m.a. /ha;: 2.0
Profondeur de I'application (m): 0
Jour d’application (1-365): 120
Solubilité du pesticide (mg/1): 33

Coefficient de partition carbone organique (K_): 130.7
Constante de dégradation (j!): 0.006-0.015

Caractéristiques de 1a culture

Nombre de type différent de cultures: 1

Date d’émergence (1-365): 145

Date de maturation (1-365): 210

Potentiel maximum d’évapotranspiration: 200
Numéro d’ordre annuel des cultures: 1

** distributions lognormales (¢ = moyenne) (valeurs évaluées a partir des
granulométries par la formule de Hazen (1893)
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7.2 SIMULATIONS LES SITE

7.2.1 Résultats du logiciel VULPEST

Les résultats obtenus a 'aide du logiciel VULPEST sont les concentrations maximales
(parvenant a la nappe), les concentrations moyennes annuelles, les masses cumulées, et la
courbe de fuite stochastique. Ces résultats sont disponibles sous forme de fichiers en valeurs
classées, et sous forme visualisable (graphiques).

Les graphiques présentés sur les planches 7.13 & 7.14 sont quelques-uns des résultats
obtenus a l'aide du logiciel VULPEST. Nous présentons les polygones des valeurs classées des
concentrations maximales, des concentrations moyennes annuelles, et des masses cumulées, en
graphe normal ou semi-log. Nous donnons aussi la courbe de fuite stochastique, et les
probabilités de dépassement pour les concentrations maximales et moyennes annuelles. La
norme de 0.01 mg/1 (10 ppb) est une norme moyenne de potabilité de 'eau pour de nombreux
pesticides.

7.2.2 Signification des résultats

La concentration maximale parvenant a la nappe, résultant de chaque simulation
Monte-Carlo, représente la plus forte des concentrations que I'on pourrait mesurer en un point
donné de I'interface zone saturée - zone non saturée. C’est une concentration ponctuelle dans
Pespace et dans le temps, de I'’eau interstitielle de la zone non saturée.

La concentration moyenne annuelle de chaque simulation Monte-Carlo, pourrait
s’apparenter a la concentration mesurée en un point donné de la zone saturée (nappe), voisin
de l'interface. En effet, si 'on admet que I’écoulement de la nappe (gradient) est relativement
faible, et que la recharge en eau s’effectue verticalement au travers de la zone non saturée, la
concentration en un point donné de la zone saturée proche de la surface de la nappe résulterait
de 'homogénéisation des concentrations parvenant a la nappe au travers de la zone non
saturée, durant le cycle hydrologique annuel.
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Figure 7.12 Résultats du logiciel VULPEST pour la région de Portneuf.
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La masse cumulée de pesticide arrivant a la nappe pour chaque simulation Monte-Carlo
est 'intégration des concentrations transitant en un point donné de I'interface zone non saturée
- zone saturée.

La courbe de fuite stochastique représente la distribution temporelle des concentrations
ponctuelles (résultant des simulations Monte-Carlo) parvenant & la nappe (en tous les points de
I'interface). Elle correspond au profil de concentration dans le temps a I'interface saturée - non
saturée. Elle s’apparente a la courbe de fuite obtenue par une modélisation déterministe ou la
dispersion est représentée par un terme spécifique dans '’équation du transport.

7.2.3 Région de Portneuf

Les résultats obtenus pour la région de Portneuf et I’application de I’aldicarbe (pour les
valeurs de paramétres estimées correspondant au type de sol du site) sont présentés sur la
planche 6.1.

Pour les concentrations maximales, on constate que la norme de 10 pg/1 (ppb) est
dépassée 984 fois sur 1000. Ceci signifie que si I’on effectuait le suivi de 1’évolution de la
concentration en 1000 points statistiques du site, les pics de concentration dépasseraient la
norme de 10 ppb dans 984 cas. La moyenne des concentrations maximales des 1000 simulations
est 782 mg/1.

Pour les concentrations moyennes annuelles, c’est-a-dire les concentrations mesurables
dans la nappe et résultant d’'une alimentation verticale au travers de la zone non saturée, 781
cas dépassent la norme, avec une concentration annuelle moyenne de 0,117 mg/1.

La masse cumulée moyenne de pesticide parvenant & la nappe est 0,30 kg/ha. Cette
valeur représente environ 13% de la quantité de matiére active appliquée. Ce pourcentage est
trés voisin de ceux rapportés pour I’aldicarbe par d’autres auteurs, pour des sols de type sableux
semblables. Ainsi Jones et al. (1987) et Dean ¢t al. (1987) indiquent une masse cumulée
d’aldicarbe parvenant a la nappe de 1,5 kg/ha et 0,8 kg/ha pour des taux d’application
respectifs de 11,5 kg/ha et 5,6 kg/ha.
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Figure 7.13 Résultats du logiciel VULPEST pour la station de Saint-Augustin.
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La courbe de fuite stochastique obtenue montre une arrivée des concentrations signi-
ficatives & compter de la 24ieme semaine, avec une concentration maximale de 0,75 mg/l
durant la 30i¢me semaine.

Ces résultats permettent de conclure que la nappe aquifére alimentée par les eaux
infiltrées au travers des sols du site étudié est trés vulnérable a I'utilisation du pesticide
aldicarbe. Ceci est en accord avec les résultats du suivi de la qualité des eaux de puits effectué
sur cette région. Cette grande vulnérabilité découle de la faible adsorbabilité de ce pesticide
(faible valeur du coefficient de partition octanol/eau et du contenu en carbone organique du
sol) et de la perméabilité élevée du sol.

7.2.4 Site de Saint-Augustin

Pour la station agronomique de Saint-Augustin et ’application d’atrazine, les résultats
sont présentés sur les planches 6.2 et 6.3, et correspondent aux profondeurs de 0,5 et 1,0 m. Ces
profondeurs sont celles des prises d’échantillons d’eau des lysimétres.

Pour les concentrations maximales, les probabilités de dépassement de la norme (10
ppb) sont respectivement de 100,1 cas et de 19,7 cas sur 1000, avec des valeurs moyennes
respectives de 17 pg/l et de 1,5 pg/l.

Les concentrations moyennes annuelles donnent des probabilités de dépassement de 9,3
et de 0,8 cas sur 1000, avec des concentrations annuelles moyennes de 0,37 ug/!1 et de 0,03 ug/1.

Les courbes de fuite stochastiques donnent des temps d’arrivée des concentrations de 71
et de 108 semaines. Les valeurs maximales des concentrations sont de 4,2 ug/1 et de 0,7 pg/1.

La nappe aquifére sousjacente au site ne parait donc pas vulnérable a I'utilisation de
’atrazine dans les conditions étudiées. Ceci est di & la faible perméabilité du sol, et a la forte
rétention du pesticide sur la mati¢re organique du sol. Le long temps de séjour du pesticide
dans la zone non saturée permet ainsi une dégradation importante de celui-ci, réduisant le
risque de contamination de la nappe.
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Figure 7.14 Résultats du logiciel VULPEST pour la station de Samt-Augustm
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7.3 CONCLUSION

L’application du logiciel VULPEST sur deux sites québécois a permis de montrer
Pintérét d’un tel outil dans I’évaluation de la vulnérabilité des eaux souterraines de la nappe. Il
a en effet été possible de quantifier les risques de contamination de I’eau souterraine par
I'utilisation d’un pesticide avec des grandeurs physiques significatives. Ce sont des grandeurs
qui peuvent étre réellement mesurées sur des échantillons d’eau, et qui peuvent étre
directement comparées & des normes, des critéres ou des seuils de qualité.

Tenant compte de la variabilité spatiale et temporelle des différents phénoménes
contrdlant le destin du pesticide, le modele fournit un ensemble de résultats probabilistes. Ces
résultats correspondent aux multiples conditions pouvant étre rencontrées sur le site.
L’interprétation statistique de ces différents résultats permet de définir la vulnérabilité des
eaux souterraines.

I’application du modéle sur ces deux sites hydrodynamiquement différents et a ces deux
pesticides de propriétés tres dissemblables, a permis de montrer la grande vulnérabilité du
premier site au pesticide concerné, et la non vulnérabilité du second en regard du pesticide
appliqué. Ces résultats, appuyés par les mesures de concentration réalisées, pouvaient étre
pressentis par les caractéristiques hydrodynamiques des sols, et par les caractéristiques physico-
chimiques des pesticides. Cependant seule I'utilisation du logiciel VULPEST a permis de
quantifier la vulnérabilité, d’'une part sur des grandeurs physiques mesurables, et d’autre part
de maniére statistique par des probabilités de dépassement de norme de qualité.
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C’est donc dans ce contexte général de protection de I’environnement et plus
particuli¢rement dans le but de protéger le potentiel des ressources en eau souterraine, que
s’inscrit le présent rapport. Le projet a eu pour objectif premier d’établir une méthodologie
d’évaluation du potentiel de vulnérabilité des eaux souterraines a la contamination par les
pesticides.

La vulnérabilité d’un syst¢me d’eau souterraine a la contamination est un concept
complexe, mal défini et qui peut représenter autant la sensibilité et la susceptibilité a la
contamination, que les conditions naturelles qui influencent la pénétration, la propagation et
méme la purification dans le milieu. Dans cette étude, le concept de vulnérabilité a été défini
comme toute introduction de contaminant dans le systéme.

En premier lieu, nous avons établi que les différents facteurs intervenant et influengant
la vulnérabilité des eaux souterraines a la contamination sont ceux liés aux phénomeénes de
pénétration et propagation dans I'aquifére.

Nous nous sommes aussi intéressés aux différentes méthodes d’évaluation de la
vulnérabilité des eaux souterraines. Les plus anciennes et plus fréquemment utilisées sont les
expertises, études réalisées par des spécialistes tels des hydrogéologues. Plus récemment, des
méthodes a indexation ont offert une procédure standardisée de I’évaluation du potentiel de
contamination. Finalement, dans une approche trés différente, mais dans une méme
perspective, des modeles mathématiques de simulation du transport des contaminants ont été
développés et appliqués.

Nous avons établi qu'une méthode d’évaluation de la vulnérabilité des eaux souterraines
doit tenir compte, principalement et entre autres conditions du milieu, de la persistance
(constante de dégradation) et de la mobilité (ou facteur retard déterminé par la valeur du
coefficient de distribution K;) du contaminant dans les zones non saturée ou saturée des sols.
C’est davantage la représentativité et le niveau d’utilisation de ces facteurs d’atténuation, liés a
I’importance accordée aux facteurs de risques et d’impact d’'une contamination, qui
déterminent l'utilité ou la qualité prédictive d’une évaluation de la vulnérabilité des eaux
souterraines.
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Parmi les différentes méthodes d’évaluation de la vulnérabilité des eaux souterraines a
la contamination, il apparait que le seul type de méthode pouvant répondre aux préoccupations
et aux objectifs visés est celui des modéles mathématiques de simulation du transport des
contaminants.

Nous avons montré que les résultats de la simulation déterministe du transport de
pesticide, c’est-a-dire finalement la prédiction de la contamination par ce pesticide, sont trés
sensibles aux variations de parameétres d’entrée tels que ceux de I’adsorption et de la
dégradation. Compte tenu de la variabilité spatiale et temporelle des caractéristiques d’un site,
la représentativité de ces résultats est trés incertaine. Il apparait ainsi qu'une approche
stochastique pour la simulation du devenir d’un pesticide dans la zone non saturée constitue
une bonne alternative pour tenir compte de la variabilité des caractéristiques du sol, et donc de
la variabilité des paramétres liés & I'’écoulement de I’eau et au transport du contaminant.

Nous avons aussi démontré que pour des conditions réelles de terrain, I'utilisation
stochastique d’'un modele déterministe de convection est numériquement équivalente a
Putilisation stochastique d’un modéle déterministe de convection-dispersion.

Pour établir le nouveau modele VULPEST, on a admis que le transport peut étre
modélisé convenablement par 1’équation différentielle de ’advection. Pour 1a résolution de
cette équation, on utilise une solution exacte afin de diminuer le temps de calcul et de
minimiser les erreurs de calcul.

La modélisation déterministe doit étre utilisée dans une approche de simulation
stochastique (type Monte-Carlo) pour prendre en compte la variabilité spatiale des
caractéristiques hydrogéologiques du sol a I’échelle du site. Cette approche consiste a effectuer
un nombre suffisant de simulations pour chacune desquelles les paramétres sont fixés au moyen
d’un tirage aléatoire. Ces tirages sont effectués sur les distributions des valeurs des parameétres.

Différents résultats sont obtenus par les simulations. Le modeéle fournit la courbe de
fuite stochastique, correspondant a I'intégration temporelle des courbes de fuite de chaque
simulation Monte-Carlo. On obtient aussi la concentration maximale, la concentration
moyenne annuelle et la masse cumulée de pesticide pour chacune des simulations Monte-
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Carlo. Les résultats peuvent étre traités sur une base statistique, en terme de risque
(probabilité) de dépassement de valeurs, telles des normes et références entrées par
Putilisateur.

Le modéle VULPEST a été traduit sous forme de logiciel interactif. La structure du
logiciel facilite I’entrée des données. Basé sur un systéme de menu déroulant, il offre une
visualisation directe des données entrées, des distributions choisies des paramétres, et des
résultats de simulation. Il permet aussi la gestion des différents fichiers.

Le modéle a été appliqué sur deux sites québécois (région de Portneuf et Saint-
Augustin), avec deux pesticides différents. Les résultats obtenus sont trés réalistes et
satisfaisants, malgré le manque de certaines données nécessaires. '

Ainsi, ce nouveau modéle apparait comme un outil trés utile pour 'identification des
sites vulnérables, la quantification de leur niveau de vulnérabilité actuelle ou potentielle, et la
détermination des propriétés et de la quantité du pesticide qui devrait étre utilisé pour
minimiser les risques de contamination. Finalement, nous espérons qu’il sera bient6t possible,
avec un nombre suffisant de données de terrain, de calibrer le modele dans 'optique de vérifier
la concordance entre les valeurs prédites et celles mesurées.
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FIGURE A.1: Matrice de décision; enfouissement des déchets de pesticides
(Working Group on Pesticides, 1970)
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FIGURE A.3.1: Classification de la vulnérabilité des eaux souterraines
en regard de la protection contre la pollution par la surface

FIGURE A.3.2: Schéma d'évaluation du ca
luantes (SILKA et al., 1978).

(VIERHUFF, 1981).
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FIGURE A.4.1: Signification des symboles représentant la composition et

1'épaisseur des couches recouvrant 1
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FIGUEE A.4.2: Exemple d'évaluation EDP (HAERTLE, 1983).
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FIGURE A.5: Catégorisation d'un site (MC GHEE et al., 1983).

General tion

1 Homogenous impermeable clays.
Groundwater below base of
excavation. ..

2. Homogenous impermeable elays.
Groundwater above base of
excavation

3. Predominantly homogenous
impermeable clays with isolated
silty, sandy or peaty layers.
Groundwater below base of
excavation.

4. Predominantly homogenous
impermeable clays with isolated
silty, sandy, or peaty layers.
Groundwater above excavation
base.

S. Homogenous impermeable clays
underlain by permeable silts,
sands or peat. Groundwater
below excavation base.

8. Permeable silts and sands.
Groundwater below excavation
base.

7. Permeable silts and sands. Ground
water above excavation base.

8. Silty or sandy soils underlain by
impermeable clay soils. Ground-
water level above excavation
base.

9. Impermeable clays cap underlying
permeable sands or silts. Ground-

water level above excavation base.

Table 1 - Site Categorization

Considerations

Soils sufficiently impermeable and
groundwater sufficiently low to
not restrict development.

Sofls sufficiently impermeable.
Soll instability likely in excava-
tion.

Permeable inclusions will permit
jeachate transmission. Ground-
water ghould not restrict oper—
ations

Permeable inclusions will permit
leachate transmission. Soil {nsta-
bility likely in excavations.

Sofls sufficiently impermeable.
Bottom heave possible.

Solls insufficiently impermeable.

Soil insufficiently impermeable.
Groundwater will interfere with
eonstruction.

Soils insufficiently impermeable
except at base. Groundwater
will interfere with construction.

Subsurface soils insufficiently
impermeable. Groundwater will
interfere with construction.

’ Number
Recommendations Found
Site suitable for development. L

Detailed slope stabllity analysis. 10
Consider above ground disposal.

Permeable inclusions overexca- 7
vated, backfilled with fat clay and
compacted to provide suitable liner.
Sidewall slope dictated by back{ill

and compaction.

Detailed slope stability analysis. 9
Consider above ground disposal.

Maintain sufficient soil thickness 14
sbove permeable strata to resist

heave. Consider lowering ground-
water. If permeable layer is

peaty assess consolidation.

Construct leachate barrier with 29
either imported clay or synthetic
Yner.

Construct leachate barrier with 15
either imported clay or synthetic

liner. Draw down groundwater

during construction and filling
operations.

Evaluate slurry trench cut-off 6
wall or dewatering and barrier
eonstruction,

Evaluate above ground disposal 10
or dewatering and barrier con-
struction.
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FIGURE A.6.1: Exemple de cotation d'une lagune aprés 1l'étape 7,
(LEGRAND, 1983). -

An example of a rated lagoon, after Step 7

Gradient Permeability-sorption
Water table Degree of confidence
Distance Miscellancous identifiers

~\A g

Total rating IB-3834ABWM

FIGURE A.6.2: cotation du potentiel de pollution (SILKA et al., 1978).

) -— . .
[ = [ V] - Q -— o 1) -— o
O ] ] O L] [¥] [¥] —— v w
~ c > c 2 c c O m =4 =}
(Y] [-¢ (Y] o (Y] [ - [ [o Y}
. © © © © -~ I iy -] © O -
- — . - . - [ 3] - « € - - cC o
© - X |- X | - D x o - “— 0 -
w c c c " c - n N c —_—
[ (<] . s} . (=] 0 (=] « O Y ® (<] —.—
> (=] (L § %) (L. ) = 3 () (L6 X x (%] 8 ‘r—:‘
28
STEP STEP STEP STEP STEP STEP T -




- A7 -

FIGURE A.7: Inter-relation des facteurs hydrogéologiques clés aux sites
d'enfouissement. Tendances de ces facteurs a étre favorables ou

défavorables (LEGRAND, 1984). )
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FIGURE A.8: Schéma pour 1l'évaluation de la vulnérabilité des eaux

souterraines dans l'aquifére principal supérieur pour le cas
multi-couches (HAERTLE, 1983).
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FIGURE A.9.1: Sources principales de contamination et type de contamina-
tion (TODD et al., 1976), (LEGRAND, 1983).
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FIGURE A.9.2: cotation des caractéristiques des déchets pour plusieurs
composés chimiques courants (JRB Associates, 1982).
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RATING FORM FOR WASTE DISPOSAL SITES
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FIGURE A.11.1: Lignes directrices pour 1l'utilisation d'un résultat
global pour définir le niveau absolu de danger des sites de
disposition de déchets (JRB Associates, 1982).
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FIGURE A.11.2: Lignes directrices pour l'utilisation du résultat -
potentiel pour déterminer un niveau approprié d'intervention
(JRB Associates, 1982).
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FIGURE A.12: Restriction des activités & 1'intérieur des zones de pro-
tection (VAN WAEGENINGH, 1981).
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FIGURE A.13.1: Sommaire des principaux facteurs contrélant la suscep-

tibilité des eaux souterraines {(NORTON et al., 1982).
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FIGURE A.13.2: Carte de vulnérabilité du Doubs (BRGCM, 1975).
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FIGURE A.14.1: Carte de vulnérabilité du bassin de la rividre Yamaska
(P.Q.) (Mac CORMACK, 1985).
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FIGURE A.14.2: Carte de vulnérabilité de la région de CGranby (GRENIER et
al., 1985). o
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FIGURE A.{S: Carte de la vulnérabilité des eaux souterraines a la pollu-
tion (carte d'aptitude no. 1) (BRGM, 1983).
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2. ACYVIVITES INDUSTRIELLES
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FIGURE A.18: Carte de distribution du contenu en sel (ENNABLI, 1981).
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FIGURE A.19: Echelle de cotation numérique des différents facteurs
(OLIVIERI et al., 1986).

TABLE §.—Toxichy Scaes

Category
Scors | Oral LDSO (mg/kg) | Dermal LDSO (mo/g) | Aquatic LCSO (mg/L)
m @ () 4)
SCALE 16—~ACUTE TOXICITY
10 L -] 1
L] $-50 $-200 1-10
3 $0-500 200-500 10-100
1 $00-5,000 500-5,000 300-1,000
0 §,000 $,000 1,000
0-10 * * °
SCALE 17—CARCINOGENICITY
Score Category
w =‘ L g it II“I“ L4 b i J L
-] Animal suspect
0 Not a known aarcinogen
0-10 ®
TABLE 1.—8its Sensitivity Scale Factors SCALE 186—~MUTAGENICITY
Distance © poirt ol | iensity of present Grounowater  Score Category
L waler use Depth 10 groundwaier | tabie grackent ve & organi ; ;
 scaies) (4 scaies) (7 wcaies) (ocae) ¢ Fosie  maeclioar ey 414 mucroorga
i\ @) ® @ 3 Positive in microorganism
Public wel! down- } Population served | Shaliow ground- Ground- 0 Not & known mutagen
gradient estimate water water 0-10 *
table . *Insufficient Information. _
Public well not Number of public | Existing and poten- po':z'l:ntnor:::meo: of ¢ 15). toF death in 50% of the exposed
downgradient | wells tial supplies LCS0 = Dose of chemical (i.e.. concentration) in water needed o produce death
Private well Number of Permeability of three in S0% of the exposed aquatic organisms.
downgradient private wells 2ones (barners)

Conduits for poten-

TABLE 8.—integrated Contamination Powntia!

tial contaminant
migration Sne Senswuvity Contamenant Severtty
Scale Deta Score | Uncertainty | Scale | Deta | Score | Uncertamty
TABLE 2.—Contaminant Severity Scale Factors ) @ () “ 5) L o )
T Physcal-chemcal - of . 1 1,500 m 2 -_— 16 | S0-500 3 -_
) ) ! @ )' v g “ ) 2 600 m 4 _ 17 ? 0-10 0-10
o) @ G 3 ? 0-10 0-10 18 ? 0-10 0-10
) 4 r Jow] o0 19 28 | 4 -
Acute Soil sorption @ con in [ 0 0 - 20 26 3 -
soil and groundwater [ ? 0-10 0-10 21 0 [ -—
hronic Biosccumulation Contaminant plume dimensions 7 2 L) - n 130 20 -
Mutagenic Number of chernicals [} ®%m 15 — px] ] 0 —_
9 % m 7 -— 24 1 1 -
TABLE 3.—-Scale Factor Weightl 10 “m | 7 -
bl 11 | B0days| 6 -
Toual points % of ol 12 [ 100days | 3 -
(1) (2) (3) 13 j100days | 3 -
Site sensitvity M b 5 -
Distance to point of wat (3 scales) 2 10 15 10 2 —.
pownt o water use sKales
Intensity of present water use (4 scales) 35 15 Total = 43 +%0 et = 3 *20
Depth to water tables (7 scales) 60 25 Range = 45.5 10 75.5 Range = 31 to 51
Gradient of shallow water table (1 scale) 10 _4 Total score = 76.5 to 126 5
130 54
Contamunant seventy TABLE 7.—Summary of She Scores
Towaty (3 scales) 0 13 Sre Sensitvity score Seventy score Tota! score
Physical /chermucal properties (2 scales) :; 2: ) @ 3 “
i )
Magnitude of contamination (4 scales) 5 - 3 5758 3151 76.5-126.5
2 63.2-72.7 55-85 118.2-157 7
Total ponts 240 100 3 37.5-62 75.2-85.2 1127-1609
4 28 5-68 65-85 93 5-153

TABLE 4.—Typics! Permeability Veluss for Various Classes of Soll Muteris! (5)

Casfhoaertt of permaabiy, m>/m’ /d (m/d)
)

Representatve massna!
(2)

TABLE 8.—Exsmple of She Ranking

10 (-10°) Clean gravel 5"" “‘""":‘;’; score ) “(;’)“‘

10° (-10") Clean sand and gravel (b :

10' (-107)) Fine sand 3 160.9 1
107! (-107) Sandy silt 2 157.7 2
107 (-1079) Silt. clay mixtures 4 153.0 3
107 (<107™) Massive clay 1 126 5 4
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FIGURE A.20: Représentation graphique des cotations numériques des
différents facteurs (OLIVIERI et al., 1986).
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FIGURE A.21: Modéles utilisés dans l'évaluation des ressources en eaux
souterraines (FAUST, 1981).

Table 15. Matrix Summarizing Relisbility snd Credibility of Modets Used im Ground Water Resource Evalustion (Key 10 Matrix in Table 1b)

Moaowe! Types -
Spers! cons.cersrions Srre Loce! Regiona!
" Trensport Transport Transport
Polistent movement, Trensport Trensport Flow w/o w’ Fiow w/o
#ony. Flow only w/o resctions w/resciions only reactions reactions only reactions
oot | aot |amsar | muiti { sat | sat | wnset | smt st | wnset | st | smt st a8t sat &1 1 s81 | s#t | sB? F* M
Fiow condivions riF r tivid { P | F P 4 F [ 4 PIF [ 4 F 4 Flp]F P F
s )
Ouantity
Avsilabie supples 312 4 3 3 3
COusntity
- Connciwe use 3 1 4 3 3 3
Qualiy
Accidental h) 3 2 1 2 )
Petioleum products
Ouatity
Accidents’ 3 2 2
Road st
Quatity
Accigents! 3 2 2 2 1 0 3 2 2 (4]
tndustrisl chemicals
Quality
Ag icutture 3 2 2 2.1 (1] 3 2 2 4]
Pescioes & nerbiciges
Quatity '
Agiicutture 312 2 3 2 |
$a't busloup [ ]
Quastity
Waste disposs’ 3 2 2 2 1 0 3 2 2 0
Landt by ‘
Quaiay . !
WVaste disposs’ 3|2 2 ’ 2 1 0 3 2 2 0
nest.0n ! i H
Quaiity ' ' ) : lw
Sea wate: intrusion 3 3 2 [ 2 J 3 2 J 2 J’ 2
Table 1b. Key to Matrix in Table 12
Rows tssue and subissue areas.
Columns mode! types and scale of applications; for example, sixth
column applies to a site-scale problem in which potiutant
movement is described by a transport model without reactions
and with saturated flow in fractured media.
Application scale
Site area modeled less than a few square miles.
Local area modeled greater than a few square miles but less than a
few thousand square miles.
Regional area modeled greater than a few thousand square miles.
Abbreviations Entri .
w! with, niries bi . . . .
wio without. 4 3 useable Qrgdncgve toofl hgvmg a high degree of reliability
sat saturated ground-water flow conditions. 5 ""dl?f;‘dtblhtv glven! su f;coem dlata.
unsat unsaturated flow conditions. are n.a .e cormepxua too! capable of shc.:r‘i-term (a few vea‘rs)
P porous media prediction with a moderate leve! of credib:iity given sutficient
F fractured, fissured, or solution cavity media. data. | | |
2 a usetul conceptual too! for helping the hydrologist synthesize
complicated hydrologic and qua! 1y data
1 2 mode! that is still in the research stage
0 no model exists.
blank mode! type not applicable 10 issue aree
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FIGURE A.22: Evaluation du risque de contamination (HAYMES et al.
1985).
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Lois de distribution

Les distributions pouvant &tre déclarés pour les données d’entrée au modeéle sont
des distributions discrétes, uniformes, normales, lognormales ou asymétriques (loi

Beta).

1- Distribution discreéte

L’utilisateur fournit au modéle pour un paramétre donné une valeur unique. La
probabilité est donc 1. Si tous les paramétres avaient des valeurs uniques, le modéle

serait de type déterministe pur.

2- Distribution uniforme

La valeur d’un paramétre est uniformément distribuée entre deux valeurs (bornes
inférieure et supérieure de la fourchette de valeurs) quand la probabilité d’avoir
une valeur donnée est la méme que celle d’avoir une quelconque autre valeur sur la

distribution.

3- Distribution normale

Une variable X est dite normale lorsque sa fonction densité de probabilité cor-
respondante est:

1 1 X -mq2
e [P
o {2n c

Cette distribution est unimodale. L'intervalle de variation de la variable x s’étend de

-0 3 +o,
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4- Distribution lognormale

Une variable Y est dite log-normale ou logarithmico-normale lorsque son logarithme
(X=logY) posséde une distribution normale. Son intervalle de variation s’étend de 0 a
+o,

La fonction densité de probabilité correspondante est:

2(y) = 1 exp[__l_[LOgy-mLogy]z]

Y OLog ¥y J:Zn OLog vy

Cette distribution est unimodale et caractérisée par une dissymétrie gauche.

Les relations entre les moyennes et variances des variables initiale Y et transformée

X sont:

my = exp(mx + ox2/2)

~N

oy? = exp(2my + ox2)(exp(ox?)-1)

my
J(my? + oy?)

my = Log

0x? = Log (1 + oy2 / my2)
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La figure ci~-dessous donne des exemples de dissymétrie de la distribution pour

différents rapports de my et oy.

5- Distribution Beéta

La famille des distributions Béta est composée de toutes les distributions ayant une

fonction densité de probabilité de la forme:

1
Y = a-1 (1-x)b-1 0<x<1
g(x) Bab) X (1-x) (0sx<1)
b !
avec B(a,b) = E(_a)__l‘u ou If(a) = bkl
T'(a+b) a

L’intégrale de probabilité de la distribution jusqu’a x est appelée Fonction Béta In-

compléte et notée Ix(a,b).

Ix(a,b) =

‘{ ta-1 (1-t)b-1 dt (0=x<1)

[

B(a,b)
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L’approximation de la Fonction Béta Inverse est donnée par Abramovitz et Stegun

(éq. 26.5.22):

Si Ix(a,b) = pet Q(y) = p

a
X X ——
a + bezv
v {(htj) 1 1 5 2
W h —[2b-1_2a-1][1+5'§]

=
!
~—
lH
l._.
[—
|
[y

La figure ci-aprés montre différentes représentations de fonctions de densité de

probabilité de distributions Béta pour différentes valeurs de coefficients.
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Beta Density Functions





