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= Ressources en eau et pollution azotée

L’azote est 1’élément le plus abondant dans 1’atmosphére (78% du volume de 1’air) ou il est
présent sous forme gazeuse, peu réactive. Dans la biosphére par contre, 1’azote, sous forme organique,
joue un role fondamental comme constituant essenticl de la matiére vivante. Dans les écosystémes
terrestres ou aquatiques, 1’azote est présent sous forme minérale a différents degrés d’oxydation, de
I’ammonium (NH,") jusqu’au nitrate (NO5"), formes qui s’inter-convertissent rapidement sous 1’effet
de I’activité biologique. On regroupe sous le terme d’azote réactif toutes ces formes organiques et
minérales susceptibles de participer rapidement au cycle biogéochimique court de ’azote dans la
biosphere.

L’accroissement considérable depuis les années 1960 de la fixation d’azote atmosphérique en
azote réactif par I’activité humaine (synthése d’engrais azoté, centrales électriques et moteurs a
explosion, culture de plantes 1égumineuses), a conduit a un bouleversement sans précédent du cycle de
I’azote (Galloway et al., 2004). Il en résulte notamment une accumulation de ’azote et de nombreux
déséquilibres dans les écosystémes et notamment dans les hydrosystemes. L’agriculture représente
environ 75% des apports anthropiques d’azote. Les conséquences qui en résultent dans les
hydrosystémes aujourd’hui sont les problémes d’eutrophisation et d’acidification (Vitousek et al.,
1997). L’eutrophisation est aujourd’hui considérée comme le probléme de pollution principal des
zones cotieres (Howarth et al., 2000; Rabalais, 2002).

La pollution azotée d’origine agricole se traduit par une augmentation des concentrations en
azote minéral dans les eaux souterraines et les eaux de surface. La norme de potabilité en nitrates en
Europe est de 11,3 mgN/L (50 mgNO;/L). Elle est de 10 mgN/L aux Etats-Unis. Cette limite de
potabilité est dépassée dans de nombreux aquiféres et dans les eaux de surface des zones agricoles

intensives (Figure 1).
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B De 40 a 50 mg/l (273 points)

s > 50 mg/l (346 points)

Figure 1 : Localisation des points en eau souterraine ayant des teneurs moyennes comprises entre 40 et 50
mg/l et supérieures a 50 mg/l au cours de la campagne de surveillance de la teneur en nitrates des eaux au
titre de la Directive Nitrates en 2004-2005

= Le drainage agricole

Ces problémes environnementaux posent la question de la durabilité des pratiques agricoles
actuelles et remettent en question aujourd’hui certaines des techniques héritées de la phase de
modernisation de 1’agriculture (Boiffin et al., 2004). Le drainage agricole est un des aménagements
encouragés lors de cette phase de modernisation. Il a permis des pratiques agricoles plus intensives sur
les sols a exces d’eau.

Aujourd’hui en France, le drainage agricole représente 10% de la Surface Agricole Utile
(SAU), soit 3 millions d’hectares (d’apres le Recensement Général Agricole, RGA, en 2000) avec des
taux qui peuvent atteindre 90% de surface drainée au niveau des petits bassins agricoles amont. Les
zones drainées se situent essentiellement dans la moiti¢ Nord de la France et dans le Sud-Ouest. Le
bassin versant de la Seine comprend certaines des régions les plus drainées en France (Figure 2). A
I’échelle européenne, certains pays ont des surfaces drainées qui représentent plus de 75% de la
surface totale cultivée comme par exemple le Royaume-Uni, les Pays-bas, la Finlande, etc...(Source

ICIDY).

": International Commission on Irrigation and Drainage ; http://www.icid.org/
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Figure 2 : Densité de surface drainée dans le bassin versant de la Seine

Le terme drainage regroupe ’ensemble des aménagements hydro-agricoles a 1’échelle de la
parcelle destinés a désengorger les sols qui sont en excés d’eau au moins une partie de ’année. Le
principe du drainage est la création d’un exutoire artificiel pour évacuer gravitairement les eaux.

La technique de drainage la plus employée en France est celle du drainage par tuyaux enterrés

et ¢’est celle a laquelle nous nous intéressons dans cette étude (Figure 3).

Sans drainage Avec drainage

Figure 3 : Comparaison du niveau de la nappe avec ou sans drainage, d'aprés Y. Nédélec (2005)

Le drainage agricole modifie les voies et les temps de transferts de I’eau et donc de polluants
dans les bassins versants. Si le Grenelle de I’environnement (2007) préconise 1’arrét total de
I’installation de nouveaux réseaux de drainage en France, la gestion des aménagements existants reste
un enjeu d’actualité.

La réduction des flux d’azote et la maitrise des impacts environnementaux d’aménagements
tels que le drainage agricole font partie des grands enjeux actuels. La Directive Cadre Européenne sur

I’eau (EU, 2001), fixe comme objectif aux états membres, 1’atteinte d’un « Bon Etat Ecologique »
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pour 2015. Pour cela, la connaissance des sources de pollution et des mécanismes de transferts et de

rétention dans le milieu récepteur est essentielle.

= Les processus naturels de rétention de I’azote dans les écosystémes

Les transferts d’azote ont déja fait ’objet de nombreuses ¢tudes a 1’échelle du bassin versant.
Tout d’abord, malgré une augmentation des concentrations en nitrate dans les eaux, des bilans d’azote
détaillés, établis a 1I’échelle de grands réseaux hydrographiques (plusieurs centaines a plusieurs milliers
de km?), révélent que seulement 20 a 60 % de 1’apport net d’azote est exporté aux exutoires (Simmons
et al., 1992; Howarth et al., 1996; Behrendt et Opitz, 1999; Billen et Garnier, 1999; Seitzinger et al.,
2002). Une part considérable de 1’apport net d’azote sur les grands bassins versants est donc en
quelque sorte « retenu » ou éliminé. La majorité de 1’eau participant aux écoulements dans les fleuves
entre dans 1’hydrosystéme par des riviéres d’ordre de Strahler inférieur a 3 (Strahler, 1957; Vought et
al., 1994). Le bassin de la Seine ne fait pas exception a la regle. 90% de la surface du bassin est
parcourue par des cours d’eau d’ordre de Strahler 4 ou moins (Sebilo, 2003). De la méme fagon, la
majorité¢ de 1’azote entre dans I’hydrosystéme en amont des bassins versants (Bach et al., 1997).
L’existence de processus naturels d’élimination ou de rétention de I’azote a 1’échelle des petits bassins
versants agricoles amont semble donc étre déterminante pour la qualité de I’eau. Les études menées en
zones agricoles ont montré le réle majeur des zones riveraines des cours d’eau dans la diminution des
flux de nitrates provenant des sols (Lowrance et al., 1984; Peterjohn et Correll, 1984; Jacob et Gilliam,
1985; Haycock et Pinay, 1993; Burt et al., 1999; Cey et al., 1999; Hill et al., 2000; Clement et al.,
2003; Sebilo, 2003). Leur position de bas de versant qui engendre une saturation des sols en hiver,
ainsi que leur forte concentration en carbone organique, font de ces zones riveraines des zones
favorables a la dénitrification. A I’échelle du bassin versant, le processus de dénitrification contribue

donc naturellement a la diminution des flux d’azote d’amont en aval.

= Transfert de I’azote en parcelles drainées

Dans la littérature, I’impact du drainage agricole sur la pollution azotée est plutdt abordé a
1’échelle locale, c'est-a-dire a 1’échelle de la parcelle agricole. La typologie d’exportation de 1’azote
des systémes drainants a été décrite par plusieurs auteurs (Skaggs et al., 1980; Gilliam et Skaggs,
1986; Skaggs et al., 1994, Kladivko et al., 2004). Les processus gouvernant la dynamique de lessivage
de I’azote dans les parcelles drainées ont été caractérisés par 1’étude de Arlot (1999). 11 apparait que le
soluté est transféré de fagon rapide jusqu’au drain a I’échelle événementielle mais qu’une partie du
soluté est stockée dans le sol a 1’échelle saisonniére ou annuelle.

Le drainage en modifiant le fonctionnement hydrologique des parcelles modifie aussi leur

comportement biogéochimique. L’influence du drainage sur les processus de transformation de 1’azote
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est moins bien connu méme si plusieurs études réalisées, en laboratoire et sur le terrain, montrent une
diminution de la dénitrification par le drainage (Garwood et al., 1986; Ryden et al., 1987, Arlot, 1999).
Les aménagements anthropiques semblent donc modifier les processus naturels d’élimination de

I’azote a I’échelle locale qui est celle de la parcelle agricole.

=  Positionnement de la thése

Ce travail se situe a l’interface entre les connaissances acquises a 1’échelle de la parcelle
drainée et celles acquises a 1’échelle de grands bassins. En effet, le drainage artificiel modifie les
chemins naturels de I’eau a 1’échelle de la parcelle mais aussi a celle du bassin versant en créant une
connexion directe entre les sols cultivés et le cours d’eau. Il modifie donc aussi les transferts d’azote a
I’échelle du bassin versant.

L’objectif de cette thése est de comprendre quels sont les mécanismes de transfert et de
rétention de I’azote dans des zones agricoles drainées. L’enjeu est de déterminer a quelles échelles
spatiales 1’¢limination de 1’azote a lieu dans ce contexte, de quantifier cette élimination et de

caractériser quels sont les processus impliqués.

La démarche adoptée s’appuie sur un suivi des débits et de la qualité de I’eau sur une série de
sous-bassins emboités, de la parcelle au bassin versant d’ordre 3 de Strahler. Le bassin versant d’étude
est le bassin versant de I’Orgeval, un bassin versant de 104 km?, affluent du Grand Morin dans le
réseau hydrographique de la Seine. Ce bassin versant est a 80% agricole et a 20% forestier. Plus de
90% de la surface agricole est artificiellement drainée. Le suivi des débits et des concentrations en
azote minéral a des pas de temps trés fins a permis de réaliser des bilans d’eau et d’azote aux
différentes échelles et donc de détecter d’éventuelles rétentions d’azote sur la série de sous-bassins
emboités. Un suivi de la composition isotopique (5'°N) des nitrates aux exutoires des sous-bassins et
de D’azote organique du sol a aussi ¢té réalisé. Ces données, croisées avec les mesures de
concentrations en nitrate, ont pour objectif de déterminer 1’origine et les transformations subies par les
nitrates d’amont en aval du bassin versant. De plus, des mesures de dénitrification sur des sols drainés
du bassin versant d’étude ont été réalisées. Les mesures de terrain ont été confrontées avec les résultats
de différents modéles parmi lesquels, le modéle DRAINMOD-N (Skaggs, 1980; Brevé, 1997; Youssef
et al., 2005) , un modéle hydrologique spécifique aux parcelles agricoles drainées, couplé a un module
biogéochimique des processus du cycle de I’azote, et le modéle SENEQUE (Ruelland et al., 2003;
2007) permettant de simuler les transferts d’azote dans les réseaux hydrographiques et d’estimer la

dénitrification riparienne et benthique.

Le premier chapitre de ce rapport présente une revue bibliographique sur le transfert et les

processus de transformation de 1’azote dans les bassins versants drainés. Le chapitre suivant décrit le
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bassin versant de I’Orgeval et la méthodologie utilisée : les différentes expérimentations mise en place
sur le terrain, les analyses en laboratoire ainsi que le travail de modélisation. Le troisiéme chapitre
traite de la rétention de 1’azote sur la série de sous-bassins emboités estimée par des bilans azotés a
chaque échelle spatiale ainsi que par 1’utilisation du modeéle SENEQUE. Enfin, le quatriéme et dernier
chapitre présente les résultats obtenus sur la dynamique de 1’azote dans les sols drainés a I’échelle de

la parcelle et a celle du groupement de parcelles.
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Chapitre 1 : Transfert et rétention d’azote dans les bassins versants agricoles artificiellement drainés; enjeux

scientifiques

Chapitre 1

TRANSFERT ET RETENTION D’AZOTE
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Chapitre 1 : Transfert et rétention d’azote dans les bassins versants agricoles artificiellement drainés; enjeux
scientifiques

Ce premier chapitre a pour objectif d’établir une synthése bibliographique des connaissances
acquises sur les mécanismes de transfert de [’azote a travers le bassin versant de la parcelle cultivée
Jusqu’a [’exutoire, des enjeux scientifiques actuels ainsi que des différentes approches utilisées pour
caractériser et quantifier les processus de rétention et d’élimination de [’azote.

Sont présentés:

1. les différentes sources d’azote a [’échelle du bassin versant agricole,

2. des exemples de bilans d’azote a [’échelle du bassin versant, mettant en évidence la

proportion d’azote retenu ou élimine,

3. la dynamique spécifique de [’azote engendrée par les réseaux de drainage qui court-
circuitent des zones naturelles d’élimination de [’azote. Plus particuliecrement, [’effet de
[’échelle spatiale sur I’élimination de [’azote est développé,

4. les difféerentes approches méthodologiques utilisées dans la littérature pour caractériser et
quantifier les processus de rétention et d’élimination de [’azote aux différentes échelles
spatiales étudiées,

5. la démarche adoptée pour cette étude, les raisons scientifiques et pratiques qui ont motivé

ce choix.

1.1. BILANS D’AZOTE A L’ECHELLE DU BASSIN VERSANT

1.1.1. Sources d’azote

L’occupation du sol est déterminante pour comprendre la nature et la quantité des apports
externes d’azote a 1’échelle du bassin versant. Les fertilisants représentent la grande majorité des

apports d’azote dans les bassins versants agricoles.

* Apports de fertilisants

Ils varient fortement selon les pratiques culturales et selon la culture elle-méme. Les apports
sur le blé sont en général compris entre 100 et 250 kgN/ha/an et principalement sous forme d’azote
minéral (92% des apports en France et 99% des apports en Ile de France). Les légumineuses ne
regoivent aucun apport azoté. Les prairies temporaires, exploitées une fois par an pour 1’ensilage
peuvent recevoir 100 kgN/ha/an tandis que les prairies permanentes sont souvent menées de maniére
plus extensive avec une fertilisation azotée plus faible (Doré et al., 1998). Pour certaines cultures
comme la betterave ou le mafs, la fertilisation azotée peut augmenter jusqu’a plus de 200 kgN/ha/an
(Doré¢ et al., 1998).

Les engrais minéraux azotés utilisés sont de différentes formes physiques (liquide ou solide)

ou chimiques avec des caractéristiques particulieres de libération de I’azote dans le milieu. La solution

10
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Chapitre 1 : Transfert et rétention d’azote dans les bassins versants agricoles artificiellement drainés; enjeux
scientifiques

azotée et I’ammonitrate (forme solide) sont des fertilisants fréquemment utilisés. De la méme fagon,

les apports d’azote organiques peuvent avoir des origines diverses (boues de STEP, fumiers, etc...).

* Apports atmosphériques
En climat tempéré océanique, la quasi-totalit¢é des apports en eau du sol provient des
précipitations. Elles ne représentent pourtant qu’une faible part des apports azotés. Les concentrations
en nitrate et en ammonium dans les eaux de pluie sont généralement faibles et en dessous de 1 mgN/L.
Les pluies apportent ainsi entre 5 et 20 kg N/ha/an sous forme dissoute ou particulaire (Ro et al., 1988;

Howarth et al., 1996; Boyer et al., 2002; Chen et al., 2008 ; Yoshikawa et Shiozawa, 2008).

* Fixation d’azote atmosphérique

Des micro-organismes vivant dans le sol ou en association avec les plantes, notamment les
légumineuses, fixent directement sous forme organique 1’azote atmosphérique. Les légumineuses
(pois, trefle, luzerne,...) sont les plantes dont la capacité de fixation est la plus importante. La luzerne
peut fixer plus de 200 kgN/ha/an tandis que la fixation de 1’azote atmosphérique par le trefle est
d’environ 120 kgN/ha/an (Heichel et Barnes, 1984). Les prairies ont une faible capacité de fixation et
fixent environ 15 kgN/ha/an (Haynes, 1986; Jordan et Weller, 1996; Zhu, 1997). Les autres cultures
céréaliéres ont une capacité de fixation d’environ 35 kgN/ha/an (Haynes, 1986). Dans les écosystémes
forestiers, la fixation de ’azote atmosphérique peut étre trés variable. La fixation par des micro-
organismes vivant librement dans le sol est faible et inférieur a 2 kgN/ha/an. Pour les plantes ayant des
associations symbiotiques la capacité de fixation de I’azote est plus élevée au environ de 50

kgN/ha/an.

1.1.2. Bilans azotés

En comparant les apports azotés et les exportations d’azote dans les eaux de surface de
plusieurs bassins versants de taille variable (de quelques km? jusqu’a plusieurs milliers de km?), on
constate qu’une treés grande proportion de ’azote est soit retenu, soit éliminé durant son transport a
travers le bassin versant (Figure 1-1). Dans la majorité des cas, la rétention d’azote est comprise entre

50 et 90%.

11
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Chapitre 1 : Transfert et rétention d’azote dans les bassins versants agricoles artificiellement drainés; enjeux
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Figure 1-1 : Bilans azotés de plusieurs grands bassins versants dans le monde (carrés gris : bassins de la
cote Est des USA, Boyer et al., 2002; Points noirs, Seine, Somme et Escaut, Billen et al., 2008)

1.1.3. La dénitrification : principal processus de rétention de I’azote

L’azote subit donc lors de son transport au sein du bassin versant un ensemble de processus de

transformation déterminant la part de 1’azote exporté et celle de I’azote retenu ou éliminé. L’ensemble

de ces processus est présenté dans la Figure 1-2.
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Figure 1-2 : Le cycle de I’azote

La rétention de I’azote (stockage sous forme de matiére organique, absorption racinaire par les

plantes), 1’¢limination par pertes gazeuses et le lessivage sous forme de nitrate dépendent d’un
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équilibre entre ces principaux processus. La plupart du temps dans la littérature, le terme « rétention »
comprend les processus de rétention et les processus d’élimination de I’azote. Le terme rétention est

utilisé avec ce sens large dans la suite du document.

Parmi ceux-ci, la dénitrification est reconnue comme étant le principal processus de rétention

(d’élimination) de 1’azote a 1’échelle des bassins versants (Galloway et al., 2003; Figure 1-3).

Denitrification reduces the downstream transport of N

Land
B
30-70% entering “' /BTS
rivers denitrified I
10-80% ontering Estuarie
estuaries denitrified S _]

> B0% entering | COAL
shelves denitriied | Sholves

2
2 Ocean

Figure 1-3 : Réduction des flux d’azote par dénitrification d’amont en aval (de Galloway et al., 2003)

La dénitrification désigne la réduction du nitrate en azote gazeux par respiration. Le nitrate est
en réalité réduit successivement en nitrite, NO,", qui lui-méme peut étre réduit en NO, N,O, et enfin

No. Elle peut rester partielle et dégager du N,O.

NO; - NO, - NO—- N,O0— N, (1)

Parmi les facteurs qui déterminent la dénitrification dans un milieu, on distingue les facteurs
primaires (carbone organique, taux d'O,, disponibilité en nitrates), eux mémes influencés par des
facteurs secondaires (Groffman et al., 1989; Parkin, 1990), comme la teneur en eau qui influence la

diffusion de 1'0, et la disponibilité en carbone et en nitrates.

* Influence de la teneur en nitrate
La teneur en nitrates est logiquement un des paramétres limitant la dénitrification. Dans la
plupart des expériences, un apport en nitrate augmente effectivement le taux de dénitrification (Bailey,
1976; Ambus et Lowrance, 1991; Luo et al., 1999; Ullah et Faulkner, 2006), indiquant un lien positif

entre la dénitrification et la teneur en nitrate (Zhu et al., 2003).
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* Influence de la teneur en carbone
La teneur en matiere organique influe a deux niveaux sur la dénitrification : sur la capacité de
dénitrification, compte tenu de son rdle énergétique (Lowrance et Smittle, 1988), mais aussi sur le
développement de la population bactérienne (Myrold et Tiedje, 1985). Le carbone organique contribue
aussi, par stimulation de l'activité bactérienne, a la diminution du taux d'O,, ce qui favorise encore plus

la dénitrification, et met encore en évidence les interactions croisées de tous les paramétres.

e Influence du taux d'O,

Le dioxygene, par sa présence, inhibe la dénitrification, qui se fait de préférence dans des
milicux anaérobies. Il semble que I'oxygeéne ait un réle prépondérant sur l'activation ou l'inactivation
des enzymes dénitrifiantes (Knowles, 1982; Parsons et al., 1991). En présence d'O,, la dénitrification
est donc limitée. Dans un systéme ou les racines prélévent 'oxygéne du sol, la dénitrification est plus

intense que dans un systéme sans racine, et donc sans prélévement d'O, (Bailey, 1976).

* Influence de la teneur en eau

La teneur en eau est un des plus importants parametres dit secondaires, étant donné son role
dans la diffusion et la solubilit¢ du dioxygene, mais aussi sur les mouvements des substrats et leur
disponibilité. Luo et al. (1999) ont montré montre que le carbone préférentiellement utilisé est le
carbone soluble. Plus les sols ont une forte teneur en eau, plus grandes sont les pertes d'azote dues a la
dénitrification (Weier et al., 1993). Une relation exponentielle a été trouvée. Mais il semblerait qu'un
seuil doive étre atteint avant de constater cet effet (Machefert et Dise, 2004; Ruser et al., 2006). En
effet, l'augmentation du taux de dénitrification avec la teneur en eau commence a partir du seuil de 20

a 40 % de la teneur en eau gravimétrique ou de 60 a 80 % des pores saturés.

* Influence de la température
Parce qu’elle influence la diffusion des gaz et la solubilité des substrats, la température affecte
le taux de dénitrification (Hutchinson et al., 1993). Elle est également un paramétre de contrdle des
processus biologiques (Ullah et Faulkner, 2006). A de faibles températures, 'activité bactérienne est
en effet ralentie. A 5°C, la dénitrification est complétement inhibée (Stanford et al., 1975; Bailey,
1976).

Les riviéres et leurs zones riveraines apparaissent comme des zones privilégiées de
dénitrification. Seitzinger et al. (2002) montrent que le pourcentage d’azote dénitrifié dans ces zones
suit une relation inverse avec le temps de résidence de 1’eau en riviére sur une gamme de bassins
versants ¢liminant de 1 a 80% de I’azote. Cette étude montre que dans les petits bassins versants

amont, la part de 1’azote éliminée est plus grande que dans les bassins versants de plus grande surface.
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Malgré tout, la dénitrification totale est plus importante a I’échelle de ces derniers car les apports
d’azote sont plus importants.

Seitzinger et al., (2002) estiment que la dénitrification ¢élimine de 30 a 70% de ’azote apporté
a la riviére sur un ensemble de grands bassins versants de 1’Est américain. Billen et Garnier (1999),
estiment cette dénitrification entre 25 et 55% de 1’azote apporté au réseau de surface (provenant soit de
la zone sous-racinaire soit des aquiféres) sur le bassin versant de la Seine. D’aprés Sebilo (2003), la
dénitrification riparienne et benthique expliquerait 30% de la rétention d’azote sur le bassin versant du

Grand Morin.

Les aménagements anthropiques tels que le drainage agricole modifient le comportement
biogéochimique du bassin versant et influencent les processus de rétention de 1’azote. Billen et Garnier
(1999) déterminent des coefficients de transfert riparien, en utilisant le modele SENEQUE sur
différents sous-bassins de la Seine. Ils font correspondre le pourcentage de drainage des sous-bassins
au ccefficient de transfert riparien (Figure 1-4). Mais le type de zones ripariennes, le fonctionnement
hydrogéologique des sous-bassins pourraient étre aussi a 1’origine de cette variation du coefficient de

transfert riparien.

riparian transfer vs drainage

il Grand Morin
‘9 Eure L
g 07
E - Petit Morin
£ o6 Surmeli

urmelin

g - n
E Oise )
= 05 gum  mupperSeine
'§ ] Saulx a Marne

0.4 . . '

0 20 A0 60

% watershed drained

Figure 1-4 : Coefficients de transfert riparien en fonction de la surface agricole artificiellement drainée
des bassins versants (de Billen et Garnier, 1999)

Différentes zones du bassin versant peuvent &tre identifiées comme ayant un comportement
spécifique vis-a-vis de 1’azote (Figure 1-5). En amont du bassin versant, les transferts de soluté de la
zone racinaire vers les aquiferes sont essentiellement verticaux avec des processus de transformation
de I’azote spécifique de la zone non saturée du sol et des zones saturées sous-jacentes.

Le long du versant, des sols jusqu’au cours d’eau, les transferts entre les eaux souterraines et

les eaux de surface sont essentiellement horizontaux, a travers les zones d’interface que sont les zones
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ripariennes. Enfin, a I’échelle du bassin versant, les processus de transfert et de rétention de 1’azote
¢voluent d’amont en aval du bassin dans le réseau hydrographique de surface.

Comme montré précédemment, le réseau de drainage de sub-surface semble modifier les voies
et les temps de transferts de 1’eau et établit une nouvelle dynamique de 1’azote a 1’échelle de la
parcelle agricole mais aussi plus en aval dans le bassin versant en diminuant la rétention riparienne.
Une synthése bibliographique des processus hydrologiques et biogéochimiques contrlant la
dynamique de 1’azote de I’échelle de la parcelle drainée a celle du bassin versant drainé fait I’objet du

paragraphe suivant.

i ' f Upland/
Upland/ Riparian | Stream| Riparian :
Hillslope P . P Hillslope

Zones Zones

Shallow Vater
Table

| Restrictive
[ayer

Deep aguifer
{(Mlixing of
infiltrated waters
from forested and
agricultural areas)

Figure 1-5 : Principales zones du bassin versant controlant la dynamique de I’azote

1.2. CYCLE DE L’AZOTE: CONNAISSANCES GENERALES ET
PARTICULARITES DES SYSTEMES DRAINANTS

Plus de 95% de I’azote du sol est présent sous forme organique. La matiére organique vivante
correspond aux racines des végétaux et aux micro-organismes qui sont présents dans le sol. On appelle
matic¢re organique fraiche la litiére et les résidus de culture. Enfin, la matiére organique réfractaire
correspond a la matiére organique stabilisée, I’humus, issu de la décomposition des maticres
organiques fraiches et des micro-organismes. L’azote n’est pas directement utilisable par les plantes.
L’azote organique n’est en général disponible par les plantes qu’aprés minéralisation, sauf pour
quelques trés petites molécules comme 1’urée. Les 3 formes d’azote minéral présentes dans le sol sont
les ions ammonium (NHy"), les ions nitrites (NO,), et les ions nitrates (NO3). Les ions nitrites sont
toxiques pour les plantes et sont en trés faible quantité dans les sols. En effet, ils sont trés instables en

présence d’oxygene car ils sont oxydés en nitrate. Les nitrates sont la forme la plus soluble, ils sont
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présents dans la solution du sol. Ceci est di a leur charge négative qui les empéche d’étre retenu par
les colloides argileux ou organique du sol qui sont eux aussi de charge négative. Au contraire, les ions
ammonium sont pour la plupart fixés sur les colloides du sol. Les nitrates constituent une source
privilégiée d’azote pour les plantes par rapport a ’ammonium de par leur présence dans la solution du
sol. Par contre, cela les rend vulnérables a la lixiviation vers les eaux souterraines ou les eaux de

surface. Ils représentent la grande majorité de 1’azote exporté des sols agricoles.

1.2.1. Le cycle de I’azote dans le sol

* La minéralisation
La minéralisation de 1’azote organique par décomposition microbienne des plantes, des
animaux et des substances humiques produit de I’ammonium. Elle est régulée par de nombreux
facteurs : la nature du substrat organique, la température, ’humidité et le pH du milieu (Haynes,
1986). Plus faible est le rapport C/N du substrat, plus la minéralisation est favorisée. Une bonne
acration du sol et un pH neutre sont ¢galement favorables a la dégradation de la mati¢re organique du
sol. Une trop faible humidité diminue le développement bactérien tandis qu’une humidité trop forte

provoque une baisse de I’aération du sol et donc de la minéralisation.

L’influence du drainage sur la minéralisation est probable, mais pas vraiment analysée. Il
semble que la minéralisation soit favorisée par le drainage qui engendre une meilleure aération du sol
(Brevé et al., 1998). Des bilans réalisés, a 1’échelle de la parcelle, montrent que les parcelles drainées
produisent plus d’azote minéral au cours de la saison de drainage. Arlot (1999) attribue 1’augmentation
de I’absorption racinaire d’une culture de blé en parcelle drainée a la minéralisation. Au cours de cette
expérience, la différence d’absorption racinaire entre un blé sur parcelle drainée et un blé sur parcelle

non drainée s’éléve a 60 kgN/ha.

» L’assimilation par les micro-organismes
L’azote minéralisé peut étre assimilé par les micro-organismes, c’est ce que 1’on appelle
I’assimilation ou I’organisation. L’azote ammoniacal est assimilé préférentiellement a I’azote nitrique.
La minéralisation dégrade la matiére organique du sol et I’assimilation reconstruit le stock d’azote

organique. Ces 2 processus constituent le cycle interne du cycle de I’azote dans les sols.

* La nitrification
La quantité de substrat, le pH, I’aération, I’humidité et la température du sol sont les facteurs
influant sur la nitrification. En condition anaérobie, la nitrification est absente ou trés limitée (Haynes,

1986). La température optimale se situe autour de 30-35 °C. Le pH idéal est compris entre 6 et 8. La
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réaction est favorisée par une augmentation de la teneur en eau jusqu’a 80% de la capacité au champ,

puis ralentie par le manque d’oxygene.

* L’absorption racinaire

Les formes solubles et minérales de 1’azote, ammonium (NH,") et nitrate (NOs") sont
assimilées en tant que nutriments par les plantes ainsi que par la biomasse microbienne. L’absorption
varie suivant le type de plantes de 100 a 250 kg N/ha/an. Celle-ci peut étre considérée comme un flux
sortant pour les parcelles agricoles car la récolte des cultures engendre une perte de 1’azote assimilé
pour le systéme. Par contre, les résidus végétaux non récoltés dans les sols agricoles, et la totalité de la
production végétale dans les sols non cultivés, alimentent le stock trés important d’azote organique du
sol.

* Les pertes gazeuses

La dénitrification

Les flux de dénitrification sont trés dépendants des conditions du milieu. La dénitrification
nécessite un temps de résidence de I’eau dans le sol assez long pour permettre 1’établissement des
conditions réductrices (quelques jours) (Durand et al., 2000). De plus, la température influe sur la
réaction qui atteint son optimum vers 30-35°C. Enfin le type de sol et ’occupation du sol ont un réle
dans la dénitrification. La teneur en matiére organique d’un sol dépend du type de sol et de son
occupation. Un sol de type limoneux stocke plus d’azote organique qu’un sol sableux. Les conditions
y sont donc plus favorables a la dénitrification. Pour une méme topographie et un méme type de sol,
les zones cultivées sont moins dénitrifiantes que les zones naturelles.

Dans les sols agricoles, il a été montré que la dénitrification joue un rdle trés important sur les
flux d’azote exportés et la qualité de I’ecau. La revue de Barton et al. (1999) montre que la
dénitrification peut représenter une perte de quelques kg de N/ha/an a plus de 200 kgN/ha/an. Mais la
moyenne des taux de dénitrification se situe a 13 kgN/ha/an. Dans les sols limono-argileux, la
dénitrification varie de 5 a 29 kgN/ha/an.

Plusieurs études réalisées en laboratoire montrent une diminution de la dénitrification par le
drainage (Kliewer et Gilliam, 1995). Sur le terrain, il est admis que le drainage diminue la
dénitrification (Garwood et al., 1986; Ryden, 1986 ; Arlot, 1999) mais la quantification est moins
nette. Magré tout, il semble que la dénitrification en zones agricoles drainées soit en général inférieure
a 10 kgN/ha/an (Colbourn et Harper, 1983; Thorp et al., 2008). Certaines études trouvent tout de
méme de forts taux de dénitrification en sols drainés. Dans une zone drainée, Giraud et Birgand (1995)
estiment une dénitrification de 570 g/ha/j dans un sol riche en matiére organique (de 8 a 10% dans les

30 premiers cm du sol).
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La volatilisation

La volatilisation de I’ammoniac, passage de I’ammoniac de la solution du sol vers
I’atmosphére, constitue également une perte d’azote pour le sol. Elle dépend de I’équilibre entre
I’ammonium et 1’ammoniac dans la solution du sol. Plus le pH du sol et la température sont élevés
plus la volatilisation est importante. La volatilisation est aussi favorisée sur des sols secs lorsque le sol
s’humecte a la faveur d’un épisode pluvieux. Les phases d’humectation et de dessiccation sont
propices au processus (Smil, 1999). La volatilisation est plus importante dans les sols a faible capacité
d’échange cationique (CEC) comme les sables par exemple (Stevenson, 1986). Dans les sols agricoles
cultivés lorsque les fertilisants sont apportés sous forme d’urée ou d’urine, la volatilisation peut
concerner plus de 50% de 1’azote appliqué (Hargrove, 1988). Mais lorsque 1’azote ammoniacal est
appliqué sous une autre forme d’engrais, la part de la volatilisation reste minime et ne dépasse pas

10% des apports (Bouwman et VanderHoek, 1997).

1.2.2. Un bilan d’azote excédentaire

En zone d’agriculture, le solde des apports d’azote et des exportations par la récolte est
souvent de plusieurs dizaines de kgN/ha/an. 11 est d’environ 24 kgN/ha/an pour I’ensemble des terres
agricoles en France (Figure 1-6).
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Note : bilan calculé hors dépéts atmosphériques et volatilisation de I'ammoniac lors de I'épandage.
Source : ministére de I'Agriculture, de I'’Alimentation, de la Péche et des Affaires rurales (Scees)

Figure 1-6 : Evolution du bilan d’azote agricole au sol (Source Institut francais de I’environnement)

Il est généralement admis que le drainage augmente le lessivage de 1’azote a la sortie des
parcelles (Gilliam et Skaggs, 1986; Skaggs et al., 1994). L’exportation des nitrates est tout d’abord
liée a l'intensité de la lame d’eau drainée (Arlot, 1999). Gilliam et Skaggs (1986) parle d’une
augmentation du lessivage des nitrates d’un facteur 10 par rapport a des zones non drainées. Ce chiffre
est cohérent avec les expérimentations de Arlot (1999). Une analyse fréquentielle des quantités

lessivées réalisée par Arlot, 1999, sur plusieurs sites drainés en France et a 1’étranger montre que les
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quantités de nitrate lessivées supérieures a 100 kg/ha/an sont trés peu fréquentes, 90 % sont inférieures
a 55 kg/ha/an et 60 % inférieures a 25 kg/ha/an.

Les zones agricoles sont de toute fagon fortement exportatrices d’azote. En comparaison, les
pertes par lixiviation dans les écosysteémes naturels tel que les écosystémes forestiers sont faibles. Van
Breemen (2002) estime 1’exportation en azote organique dissous a environ 0,75 kgN/ha/an tandis que

Goodale (2002) estime les pertes en nitrate entre 1,1 et 2,9 kgN/ha/an pour différents types de forét.

1.2.3. Fonctionnement hydrologique des sols drainés: des processus controlant le

lessivage de I’azote

1.2.3.1. Des écoulements de drainage saisonniers, des exportations d’azote
saisonniéres

Une des premiéres caractéristiques du drainage c’est qu’il est limité aux périodes d’excédent
de bilan hydrique. Il est donc fortement dépendant des conditions climatiques. En climat tempéré, les
¢épisodes de drainage sont généralement regroupés en une seule saison de drainage hivernal. Lorsque
les précipitations sont plus importantes que 1’évapotranspiration en hiver, une nappe perchée se forme
dans le premier métre du sol. Au contraire en saison estivale, I’évapotranspiration est plus importante
que les précipitations ce qui explique I’absence de nappe perchée et donc d’écoulement de drainage.

Des reprises de drainage sont cependant possibles en cas de fortes averses ou d’orages.

* Variations saisonnieres des exportations

La variation des flux d’azote exportés au cours de la saison de drainage dépend tout d’abord
des flux d’eau. On peut distinguer 3 phases distinctes : le début de la saison de drainage, période de
formation de la nappe, la saison de drainage intense, période ou la nappe superficielle est en place au
dessus du niveau des drains et enfin la phase printaniére de récession de la nappe superficielle (Arlot,
1999). Durant la premiére phase, le coefficient de restitution de la pluie est faible. Il augmente jusqu’a
une valeur proche de 1 au cours de la saison de drainage intense. Enfin, le coefficient de restitution
diminue au cours de la derniére phase de récession de la nappe superficielle.

Les flux d’eau en début de saison de drainage sont en général plus concentrés que durant les 2
autres phases suivantes de la saison de drainage. De 1989 a 1997, sur le site de la Jailliére (Maine-et-
Loire, France), le début de la saison exporte 39% des flux de nitrate pour seulement 23% des flux
d’eau. En saison de drainage intense, 52% des flux de nitrate sont exportés pour 60% des flux d’eau.
Enfin, la période printaniére de récession de la nappe exporte 9% des flux de nitrate et 16% des flux
d’eau (Arlot, 1999). Dans le contexte américain, les travaux de Kladivko et al. (2004) sont en accord

avec ces résultats.
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Les concentrations en début de saison sont au—dessus de la moyenne saisonniere. Lors d’une
saison de drainage, les premiers épisodes de drainage représentent souvent une part significative des
flux de nitrate exporté par le réseau (Ng et al., 2002). L’absence de drainage pendant la saison estivale
et la minéralisation de la matiére organique qui a lieu pendant cette période ont pour conséquence une
augmentation du stock d’azote minéral dans le sol. Ce stock d’azote se trouve entrainé durant les
premiers épisodes de drainage. Il est aussi appelé le reliquat entrée hiver et il est estimé en fonction du
précédent cultural et contrdle le stock potentiellement lessivable.

Les exportations printaniéres peuvent étre aussi trés importantes lors d’un épisode de crue
juste apres un apport de fertilisants azotés (Arlot, 1999). En sols a dominante sableuse ou limoneuse,
les exportations de printemps sont toujours trés limitées, moins de 1% du total des exportations en sol
sableux a moins de 5 a 10% en sol limoneux. Elles peuvent étre plus importantes en sols argileux
lourds du fait de la fissuration importante du sol lorsqu’il se desséche (Goss et al., 1990). Goss et al.
(1990) montrent que les exportations de printemps sont nulles 4 années sur 10, inférieures a 1 kg/ha 2

années sur 10 et de I’ordre de quelques unités 3 années sur 10.

1.2.3.2. Faibles exportations d’azote par ruissellement

La répartition entre les écoulements de surface et de sub-surface est modifiée par le drainage.
En cas de drainage de sub-surface, le ruissellement s’observe en sols trés superficiels, principalement
en sols argileux lourds et mal drainés. Malgré tout, Kao et al. (1998) et Augeard et al. (2005) montrent
que la part du ruissellement diminue fortement au profit de I’infiltration en parcelle drainée. De méme,
Arlot (1999) montre que les quantités ruisselées en parcelles a sols engorgés et non drainées
représentent 80 a 90 % de la recharge nette incidente. En parcelles drainées, le ruissellement est
inférieur a 7 % de la recharge nette. Il n’y a que lors de trés forts pics de crue, lorsque la pluie dépasse
la capacité d’infiltration du sol, que le ruissellement devient le mode d’écoulement prédominant et que

I’influence du drainage n’est plus réellement visible (Oberlin, 1981 ; Robinson et Rycroft, 1999).

Les eaux de ruissellement ont des concentrations en nitrate qui dépassent rarement quelques
mgN/L (Angéliaume, 1996 d’aprés Meals et Budds, 1994) et méme de moins de 1 mg N-NO;/L
(Hubbard et Sheridan, 1983). Ces concentrations correspondent aux concentrations en nitrate dans les
eaux de pluie. Les exportations d’azote par ruissellement restent faibles a I’échelle de I’année avec des
exportations de 2 a 5.5 kgN/ha/an en zones de grandes cultures en fonction des pratiques agricoles
(Drury et al., 1993). En sols a exces d’eau drainés, les pertes par ruissellement ne dépassent pas 10%

des pertes par lessivage dans les réseaux de drainage (Scholefield et al., 1993).
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1.2.3.3. Exportations d’azote par le drainage

Contrairement aux sols sains pour lesquels les mouvements d’eau sont verticaux, en parcelle
drainée, ils sont horizontaux et verticaux. Arlot (1999) montre que c’est la dynamique propre de la
«nappe drainée» qui explique une partie du comportement de lessivage de ’azote de la parcelle et non
pas uniquement les écoulements préférentiels par la macroporosité du sol (Jacobsen and Kjaer, 2007).
La présence de drains influence considérablement les écoulements, qui deviennent bidimensionnels.
Dans la zone saturée, les écoulements sont radiaux avec un fort gradient hydraulique (forte variation
du champ de vitesse) a proximité du drain qui est a pression atmosphérique et, a I’interdrain, les
écoulements sont horizontaux avec une faible contribution de la composante gravitaire. Dans la zone

non saturée, les écoulements sont principalement verticaux (Paris, 2004).

Mais ce schéma ne tient compte que du fonctionnement hydraulique du drainage. Dans le
milieu naturel, des processus biogéochimiques modifient ces transferts et influent aussi sur la quantité
de polluant lessivé a I’exutoire des parcelles drainées.

Arlot (1999) souligne la complexité des interactions entre le fonctionnement biologique et le
fonctionnement hydraulique du drainage.

Les fortes concentrations en nitrate dans les eaux de drainage en automne et en début d’hiver
sont dues a la présence de nitrates issus de la minéralisation automnale de la matiére organique du sol
(Dutriaux, 1980). L’cau entraine les nitrates. Les fortes concentrations de printemps, lorsqu’elles
peuvent étre observées, sont souvent postérieures a des apports d’engrais organiques et minéraux
(Ceccon et al., 1993 ; Scholefield et al., 1993). Quand elles se produisent avant les apports d’engrais,
elles s’expliquent par la reprise de la minéralisation de I’azote organique du sol au printemps. La
encore, on a un phénomeéne d’entrainement des nitrates par 1’cau.

Par contre, au cours de la saison de drainage intense, le processus dominant est un processus
de lessivage de stock. Les concentrations en nitrate des eaux de drainage diminuent quand le débit
augmente. Le phénoméne qui en est la cause est un épuisement de stock di a la dilution graduelle du
nitrate par des épisodes successifs de pluie (Arlot, 1999).

La perte annuelle en nitrate est souvent supérieure en parcelles drainées qu’en parcelles non
drainées. Cela s’explique par la création d’un écoulement d’eau préférentiel pour les nutriments qui
entrent dans le profil de sol et qui réduit donc le temps de résidence de I’eau dans le sol (Skaggs et al.,

1994). Mais des processus biologiques peuvent aussi expliquer ce phénomene.
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1.2.4. Conclusion

I est généralement admis que les parcelles agricoles drainées engendrent une augmentation
des exportations en nitrate a I’exutoire des parcelles. Cette augmentation est principalement due a des
processus hydrauliques modifiés et notamment a 1’augmentation de la part d’eau infiltrée dans le sol.
La diminution par le drainage du processus de dénitrification n’apparait pas comme étant le facteur
principal d’augmentation du lessivage par les résecaux de drainage. Peu d’études se sont intéressées au
processus de dénitrification dans les sols drainés mais elles démontrent en effet que la dénitrification

est moins importante que dans les sols non drainés et serait inférieure a 10 kg/ha/an.

1.3. RETENTION DE IL’AZOTE A L’ECHELLE DU BASSIN
VERSANT : CONNAISSANCES GENERALES ET
PARTICULARITES DES SYSTEMES DRAINANTS

Les impacts du drainage a [’échelle de la parcelle sont relativement bien connus. Ceux a
[’échelle du bassin versant ont été moins étudiés et seules des études récentes traitent de ['impact du
drainage sur les écoulements et la qualité de [’eau a large échelle spatiale. En modifiant ainsi les
exportations d’azote a la sortie des parcelles drainées, quelles sont les conséquences sur les
exportations d’azote dans les cours d’eau a l’exutoire des bassins versants agricoles? L’état des

connaissances sur ce sujet est présenté dans cette partie.

1.3.1. Transformations de I’azote dans les eaux souterraines

1.3.1.1. Les nappes souterraines, zones de transfert et de stockage de ’azote

La contamination des aquiféres par les nitrates est aujourd’hui trés répandue et touche de
nombreuses nappes souterraines dans le monde et notamment dans les pays développés, aux Etats-
Unis, en Europe, en Afrique, en Asie, en Australie, au Canada. Suivant I’hydrogéologie régionale, le
type de roches, I’infiltration des nitrates vers les aquiféres est plus ou moins rapide (Spalding et Exner,
1993). Aux Etats-Unis, différentes classes de roches ont été répertoriées vis-a-vis de leur vulnérabilité
a la contamination aux nitrates. La perméabilité de la roche et sa recharge sont les 2 facteurs
principaux de vulnérabilité de 1’aquifére (Burkart et Stoner, 2007).

Les aquiféres karstiques sont trés vulnérables de par les fractures de la roche qui constituent
des zones préférentielles d’infiltration du nitrate de facon advective. Par exemple, Kundel et al.
(2004), estiment des quantités infiltrées pouvant atteindre 10 000 kgN/km?/an dans les zones de forte
infiltration et d’usage massif de fertilisants. La quantité d’azote stocké dans les aquiféres peut étre

importante dans les formations crayeuses ou cristallines (Basset-Mens et al., 2006).
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Le bassin de la Seine en France est lui aussi touché par cette contamination. Ce bassin
sédimentaire est constitué de la surface vers les zones profondes de deux formations calcaires tertiaires
I’Oligocene et ’Eocene et puis de deux formations secondaires, la craie et les calcaires jurassiques.
Les aquiféres de Brie et de Champigny, qui sont les 2 aquiferes les plus proches de la surface du sol,
sont largement affectés. Aujourd’hui, les teneurs moyennes en nitrate dans les aquiféres de Brie et de
Champigny sont respectivement d’environ 13 et 6 mgN/L (Sebilo, 2003). La nappe de Brie, la plus
proche de la surface a donc des teneurs en nitrate plus élevées que la norme de potabilité (11,3 mgN/L)
ces derniéres années.

Les pratiques agricoles sont elles aussi déterminantes. Les valeurs de contamination les plus
¢levées dans des contextes hydrogéologiques similaires sont enregistrées au niveau des cultures de

mais et de soja et au niveau des ¢élevages porcins (Burkart et Stoner, 2007).

Mais la contamination ne dépend pas uniquement de 1’infiltration des nitrates, elle dépend
aussi des processus de transformation subis par les nitrates dans les aquiféres. Certains aquiferes, en
fonction de leurs caractéristiques biologiques et chimiques, ont des capacités de dénitrification qui
peuvent modifier considérablement les concentrations en nitrate dans les nappes. Dans ces conditions,
les aquiféres ne sont plus seulement des zones de stockage et de transfert mais aussi dans certains cas

des zones d’élimination.

1.3.1.2. La dénitrification dans les aquiferes

Il existe deux types de dénitrification dans les aquiféres. La dénitrification organo-
hétérotrophe est une oxydation de la matiére organique du sol par des bactéries dénitrifiantes qui
utilisent I’oxygéne des nitrates dans des milieux pauvres en oxygéne. Méme si certaines études ont
montré la présence d’une dénitrification hétérotrophe dans les eaux souterraines, notamment dans la
nappe de la craie dans le Nord de la France (Mariotti et al., 1988), la dénitrification hétérotrophe est
généralement limitée dans les aquiféres par les faibles tenecurs en carbone organique.

Le second type de dénitrification est la dénitrification chimiolitotrophe ou autotrophe. Elle se
produit par oxydation de composés inorganique réducteurs. Les nitrates servent d’accepteurs
d’¢électrons alors que les espéces inorganiques réduites servent de donneurs d’électrons. La
dénitrification autotrophe utilise du fer réduit (Fe(Il)) ou des sulfures, comme la pyrite (Korom, 1992;
Spalding et Parott, 1994; Tesoriero et al., 2000; Chen et MacQuarrie, 2004; Wriedt, 2004).

Lorsque la diminution des concentrations en nitrate est accompagnée par une augmentation
des concentrations en sulfate, on peut conclure qu’une dénitrification autotrophe a eu lieu (Stumm et
Morgan, 1981; Mariotti, 1986; Rodelsperger, 1989; Pauwels et al., 2000). La présence de fortes

concentrations en fer réduit est un facteur favorable a la dénitrification autotrophe.

24

CemOA : archive ouverte d'Irstea / Cemagref



Chapitre 1 : Transfert et rétention d’azote dans les bassins versants agricoles artificiellement drainés; enjeux
scientifiques

Les taux de dénitrification dépendent des caractéristiques biologiques et chimiques des
aquiferes mais aussi des conditions d’écoulement (Mariotti, 1994).

Dans les aquiféeres confinés, le taux de dénitrification peut augmenter jusqu’a 20 mgN/L
(Korom, 1992). Au contraire, dans certains sites étudiés les taux de dénitrification sont trés faibles et
plusieurs dizaines d’années de temps de résidence de 1’eau dans les aquiféres seraient nécessaires pour
¢liminer la contamination présente dans I’aquifére au moment de 1’étude (Green et al., 2008). Le
temps de résidence de I’eau dans 1’aquifére est en effet un paramétre déterminant sur la quantité de
nitrate dénitrifié.

Les roches consolidées ont en général des capacités dénitrifiantes faibles comme par exemple
les roches calcaires (Kunkel et al., 2004; Sebilo, 2003; Flipo, 2005). Dans le bassin de la Seine, Sebilo
(2003) montre que les nitrates des eaux d’infiltration et les nitrates des eaux souterraines ont les
mémes valeurs de §"°N-NO;™ S’il y avait une dénitrification souterraine alors les eaux souterraines
seraient enrichies. D’apreés ces études, il est admis que les aquiféres calcaires du bassin de la Seine ont

une capacité de dénitrification trés réduite.

1.3.2. Transformations de I’azote dans les zones ripariennes

Les zones ripariennes sont reconnues comme ¢éléments importants dans le paysage pour leur
capacit¢ de rétention de 1’azote apporté aux riviére par les eaux souterraines, de surface et de
subsurface. Les zones ripariennes désignent sensu stricto les zones de berge végétalisées présentes le
long du lit de la riviére. Ce terme est ici utilis€ dans une acception plus large, représentant les zones
d’interface entre les versants et les cours d’eau. Ce sont les zones de fond de vallée, caractérisées par
des sols a caractére souvent hydromorphe a cause du contact fréquent de la nappe souterraine avec les
horizons supérieurs, biogéochimiquement actifs, des sols. Elles sont considérées comme un des sites
déterminants en ce qui concerne le transfert des matiéres (eau, soluté, matiéres en suspension)
apportées aux riviéres depuis les milieux terrestres. En particulier, 1’azote minéral lessivé dans les
parties amont du bassin (les plateaux et les versants) traverse cette zone riparienne avant d’atteindre le

réseau hydrographique.

Les premiéres études sur les zones ripariennes ont été réalisées par des bilans de masse a
1I’échelle du bassin versant (Vitousek et Reiners, 1975; Likens et al., 1977) ou a 1’échelle de la zone
riparienne. Lowrance et al. (1984) ont mis en évidence un défaut de bilan en azote qui ne pouvait étre
expliqué que par des processus d’élimination de 1’azote. Depuis, dans la plupart des études sur les
¢coulements a travers la zone riparienne, les gradients de concentrations sont mesurés grace a des
transects piézométriques perpendiculairement a la riviére pour quantifier une éventuelle rétention en
nutriments (Peterjohn et Correll, 1984; Knauer et Mander, 1989; Haycock et al., 1993; Pinay et al.,
1995; Vought et al., 1994, 1995; Haycock et Pinay, 1993; Hill, 1993)
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Les études sur les zones ripariennes dans les bassins versants agricoles montrent leur réel
potentiel épurateur, pouvant aller jusqu’a 90% des flux de nitrates qui lui parviennent (Lowrance et al.,
1984, Peterjohn et Correll, 1984; Jacob et Gilliam, 1985; Haycock et Pinay, 1993; Hill, 1996; Burt et
al., 1999; Cey et al., 1999; Hill et al., 2000; Clement et al., 2003).

Les processus mis en jeu dans la rétention riparienne

Pendant la période de croissance des végétaux, 1’absorption racinaire peut étre un processus
non négligeable de rétention de 1’azote, (Howard-Williams et al., 1982, Haycock et al., 1993), et peut
méme étre le processus de rétention dominant (Groffman et al., 1992).

En hiver, le besoin des plantes en nutriment est plus faible et pourtant de la rétention en azote
est observée. Enfin, concernant le type de végétation, les études sont contradictoires. Certaines
montrent que les zones forestiéres sont plus efficaces car les arbres ont des racines plus profondes que
I’herbe et donc que I’absorption racinaire est plus importante (Osborne et Kovacic, 1993; Lowrance et
al., 1995). D’autres montrent qu’il y a plus de matiére organique en profondeur dans les zones

herbacées et donc que cela favorise la dénitrification (Haycock et al., 1993; Hefting et al., 2005).

La dénitrification est souvent considérée comme le principal mécanisme a 1’origine du
caractére « épurateur » des zones ripariennes (Haycock et Pinay, 1993; Gilliam, 1994; Hefting et al.,
2006). Les conditions rencontrées dans ce milieu, c’est-a-dire 1’anaérobiose, un taux élevé de matiére
organique et un faible potentiel d’oxydoréduction sont propices a la dénitrification. La présence de
nitrate et de carbone assimilable sont souvent des facteurs controlant la dénitrification dans les zones

ripariennes (Groffman et al., 1996; Hill et al., 2000).

Mais la dénitrification n’est pas seulement fonction de la présence de carbone ou d’azote, elle
est aussi fonction de I’hydrologie du site (Vidon et Hill, 2004), qui rend possible ou non
1’¢établissement de conditions anaérobies. Gold et al. (2001) indiquent que les zones ripariennes ou la
nappe est proche de la surface du sol sont celles ou il y a dénitrification car les zones de surface, riches
en matiére organique, se retrouvent saturées créant ainsi des conditions favorables a la dénitrification.
Certaines études montrent que la dénitrification dans les zones ripariennes peut étre plus importante en
hiver lorsque le niveau de la nappe est haute (Simmons et al., 1992; Haycock et al., 1993; Correll,
1997), malgré une activité microbienne favorisée par les températures estivales plus élevées.

La dénitrification dépend du temps de résidence, qui doit étre assez long pour permettre
I’¢établissement des conditions réductrices (quelques jours) et de la connectivité des flux, qui doit &tre
assez forte pour le renouvellement des nitrate dans les sites dénitrifiants (Durand et al., 2000).

La topographie est donc aussi un élément de 1’élimination de 1’azote dans les zones ripariennes

car elle définit le temps de résidence de I’eau (Burt et al., 2002). Les zones de faibles pentes peuvent
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augmenter le temps de contact de I’eau avec le milieu et donc favoriser la dénitrification (Pinay et al.,
1995; Dahm et al., 1998; Clément et al., 2002; Vidon et Hill, 2004; Tesoriero et al., 2005). Pour des
versants a fortes pentes, le niveau de la nappe est souvent plus profond et donc les conditions moins
favorables a la dénitrification (Burt et al., 2002).

Les caractéristiques des zones ripariennes ne sont pas homogénes a 1’échelle du bassin versant
et la capacité globale d’une zone riparienne a dénitrifier est difficile a évaluer. La diminution des
concentrations en nitrate entre 1’entrée et la sortie de la zone riparienne peut aussi étre due a la dilution
des eaux par des eaux souterraines moins chargées en nitrate au sein de la zone riparienne (Altman et
Parizek, 1995; Mengis et al., 1999; Puckett et Cowdery, 2002; Spruill, 2004, Ocampo et al., 2006). De
plus, si les études sont généralement réalisées a des pas de temps et d’espace assez similaires, c'est-a-
dire a I’échelle saisonnicre et a large échelle spatiale (versant et petit bassin versant), en revanche, on
connait peu de choses de la variabilité des processus a des pas de temps plus court et leur relation avec
les processus de transfert de 1’azote : advection, dilution et dispersion (Ocampo et al., 2006). La
plupart des études a des échelles spatiales plus petites ne considérent que les processus
biogéochimiques et non les processus de transfert (Cirmo et MacDonnell, 1997).

La plupart des processus de dénitrification ont été mis en évidence dans des zones ripariennes
favorables a la dénitrification avec des configurations hydrogéologiques similaires c'est-a-dire une
nappe peu profonde située sur un imperméable géologique de moins de 2 m de profondeur (Hill,
1996). Beaucoup moins d’études ont eu lieu dans des zones a priori moins favorables par exemple
dans un petit bassin versant ou la riviére draine une nappe épaisse fortement concentrée en nitrate

(Molénat, 1999) ou dans les zones agricoles ou les nappes superficielles sont drainées artificiellement.

1.3.3. Transformations de I’azote dans le réseau hydrographique de surface

Le dernier compartiment qui intervient dans la rétention et le transfert de I’azote a 1’échelle du
bassin versant est le réseau hydrographique de surface. Différents processus peuvent intervenir dans la
rétention des nitrates dans les cours d’eau. Les trois principaux processus qui ont été identifiés sont
I’absorption par les végétaux aquatiques, la denitrification et I’immobilisation dans les sédiments
(Birgand et al., 2007).

De nombreuses études montrent le réle des macrophytes dans 1’élimination de 1’azote des
cours d’eaux agricoles. Ce processus peut étre le processus principal de rétention de 1’azote et peut
représenter 40 a 70% de la rétention pendant les périodes d’étiage (Jansson et al., 1994). Le facteur
limitant n’est pas en général la présence d’azote ou de phosphore mais plutdt la lumiére ou les forts
courants d’eau. L’absorption racinaire par les macrophytes a ét¢ beaucoup moins étudiée mais la
capacité de rétention semble étre établie (Ehrlich et Slack, 1969 ; Triska et al., 1989; Isenhart et
Crumpton, 1989 ; Kim et al., 1992 ; House et al., 2001).
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Le deuxi¢me facteur d’importance est le stockage de 1’azote dans les sédiments. La rétention
d’azote par immobilisation peut étre importante en été (Svendsen et Kronvang, 1993), mais la matiére
déposée durant cette période peut disparaitre durant les premicres crues automnales. De plus, les
sédiments accumulés pendant la période de croissance des macrophytes peuvent disparaitre lors de la
sénescence et la décomposition de ces végétaux (Shultz et al., 2003).

Enfin, la dénitrification est un processus d’élimination par opposition a 1’absorption racinaire
ou I’immobilisation dans les sédiments qui sont des processus de stockage, souvent temporaire, de
I’azote. La dénitrification dans la colonne d’eau est faible et négligeable dans les cours d’eau
agricoles bien oxygénés (Garcia-Ruiz et al., 1998; Seitzinger, 1988). La dénitrification dans les
biofilms dépend de 1’épaisseur et de 1’étendue du biofilm (Duff et al., 1984; Sorensen et al., 1988).

Les sédiments sont le principal site de dénitrification (Nielsen, 1992; Jensen et al., 1994). Les
nitrates diffusent de la colonne d’eau vers les sédiments. D’aprés Birgand (2000), il existe une
corrélation positive entre la concentration en nitrate dans la colonne d’eau et le taux de dénitrification.
La couche superficielle des sédiments est une zone souvent riche en matiére organique et pauvre en
oxygene (Grimaldi et Chaplot, 2000) ce qui est favorable a la dénitrification. Les valeurs des taux de
dissipation trouvées dans la littérature sont trés hétérogeénes ; elles varient de 15 a 2900 mg N/m?/jour.
Cependant, la majorité des valeurs sont comprises entre 50 et 800 mg N/m?*jour dans les fossés

agricoles.

L’importance de la dénitrification benthique et celle de la dénitrification riparienne varient en
fonction du bassin versant. Dans le bassin de la Seine, Billen et Garnier (1999) ont estimé que la
dénitrification riparienne explique les 2/3 de D’élimination d’azote tandis que la dénitrification
benthique ne représente qu’un tiers de 1’azote éliminé. Des études réalisées dans d’autres grands
bassins versants montrent que la rétention « in-stream » peut représenter une part importante voire
majoritaire de la rétention globale (Birgand et al., 2007). Dans tous les cas, a 1’échelle du bassin
versant, les deux processus de dénitrification, in-stream et riparien, jouent un réle significatif dans le

bilan d’azote.

1.3.4. Influence du réseau de drainage sur les processus de transfert et de rétention de
I’azote a I’échelle du bassin versant

L’impact du drainage sur les exportations d’azote a I’échelle du bassin versant agricole drainé
a fait ’objet de plusieurs études comparant les concentrations en nitrate en différents points du bassin
versant, d’amont en aval, de la sortiec des réseaux de drains, jusqu’a 1’exutoire. L’objectif des
premiéres études était d’estimer I’influence de différentes pratiques agricoles ou de différentes
conditions climatiques (Mitchell et al., 2000; Thomas et al., 1992; Keeney et DeLuca, 1993; David et

al., 1997) et non de comparer les exportations aux différentes échelles spatiales. Le stock d’azote dans
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les sols et les conditions climatiques sont les deux principaux facteurs de variations des exportations a
I’exutoire d’un bassin versant drainé a dominante agricole tout comme ils le sont a I’échelle de la
parcelle drainée (David et al., 1997).

Il apparait tout de méme que si les pratiques agricoles sont homogenes sur I’ensemble du
bassin versant, si aucune pollution urbaine n’a lieu en aval, les concentrations en nitrate diminuent
d’amont en aval sur le bassin versant (Tomer et al., 2003; Dolezal et Kvitek, 2004; Tiemeyer et al.,
2006). Les auteurs de ces études plus récentes expliquent que cette diminution peut étre due a des
apports souterrains moins concentrés, a différentes occupations du sol, a des processus de rétention de
’azote, sans répondre a la question particuliére des processus de rétention. Pour déterminer si ceux-ci
sont a l’origine de la baisse des concentrations, une caractérisation et une quantification de la
dénitrification est nécessaire (Dolezal et Kvitek, 2004).

Le deuxiéme point & noter est que mé€me si les concentrations diminuent d’amont en aval du
bassin versant, la dynamique reste la méme de la sortie du drain a 1’exutoire du bassin versant. Sur des
petits bassins versants agricoles d’une surface allant jusqu’a plus de 480 km? et drainé a au moins 48
%, la dynamique saisonniére du drainage entraine une dynamique saisonniére des écoulements et des
concentrations en nitrate. Les périodes de fortes concentrations en nitrate a 1’échelle du bassin versant
correspondent aux périodes de drainage. De plus, une relation positive globale est observée aux
différentes échelles spatiales suivies (Tomer et al., 2003; Dolezal et Kvitek, 2004; Tiemeyer et al.,
2006). Tomer et al. (2003) montrent que les concentrations moyennes saisonnieres suivent la méme
¢évolution a 1’échelle de la parcelle et a celle du bassin versant. Si la concentration moyenne

saisonniere est forte a I’échelle de la parcelle, elle le sera aussi a 1’échelle du bassin versant.

En ce qui concerne les flux spécifiques (par unité de surface) de nitrate, ils diminuent eux
aussi d’amont en aval du bassin versant si aucune pollution diffuse ou ponctuelle supplémentaire
n’apparait en augmentant 1’échelle considérée (David et al., 1997; Mitchell et al., 2000; Tomer et al.,
2003; Dolezal et Kvitek, 2004; Tiemeyer et al., 2006). Dans le cas de bassins versants emboités ayant
des occupations du sol trés différentes et des pratiques agricoles trés variables, cette tendance peut ne
pas exister ou bien méme &tre inversée (Stutter et al., 2008).

Il n’a que lors d’épisodes pluvieux exceptionnellement forts qu’une partie de 1’eau peut
ruisseler jusqu’a I’exutoire du bassin et cela peut engendrer des flux spécifiques de nitrate plus
importants en ce point du bassin qu’en un point amont (Tomer et al., 2003).

Les relations entre les flux d’azote et les flux d’eau sont moins évidentes. Dans la majorité des
cas, plus les écoulements sont importants plus les exportations d’azote sont fortes a 1’échelle du
groupement de parcelles et a celle du bassin versant (Tomer et al., 2003 ; Tiemeyer et al., 2006). Les
flux de nitrate augmentent avec les €écoulements a toutes les échelles spatiales mais plus 1’échelle
considérée est grande, plus les flux de nitrate augmentent lors de forts débits (Tomer et al., 2003 ;

Tiemeyer et al., 20006).
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1.3.5. Conclusion

Dans les bassins versants classiques, sans drainage artificiel, des zones amont que sont les
parcelles agricoles jusqu’aux zones aval que sont les cours d’eau, la rétention de 1’azote est largement
mise en évidence dans les systémes d’interface que sont les zones ripariennes et les sédiments des
cours d’eau. Le processus biologique de dénitrification apparait comme étant le processus majeur
d’¢élimination de I’azote dans le paysage.

De nombreuses conditions sont requises pour que ce processus de dénitrification ait lieu au
cours du transfert de 1’azote dans le bassin versant dans les zones transversales d’interface. Les
processus hydrologiques qui connectent les différents compartiments apparaissent comme des facteurs
essentiels de la rétention de I’azote a I’échelle du bassin versant. En effet, le passage de I’azote dans
les zones potentiellement « épuratrices » ainsi qu'un temps de résidence assez long de I’azote dans ces
mémes zones sont des conditions requises pour qu’il y ait denitrification. C’est donc I’équilibre entre
les processus hydrologiques de transfert de ’azote et les processus de rétention de 1’azote qui

définit les exportations en azote a I’exutoire des bassins versants.

En modifiant les chemins de I’eau, en modifiant les connexions entre les différents
compartiments impliqués dans le transfert de ’azote a I’échelle du bassin versant (Figure 1-7), le
drainage modifie I’équilibre entre les processus hydrologiques de transfert de I’azote et les
processus de rétention de I’azote. Les processus de rétention de 1’azote n’ayant pour le moment pas
¢été caractérisé€s et quantifiés a I’échelle du bassin versant agricole drainé, I’enjeu de ce travail est
donc de mieux comprendre le transfert de I’azote dans les zones agricoles drainées, de

déterminer a quelles échelles spatiales I’élimination de 1’azote a lieu dans ce contexte, de

quantifier cette élimination et de déterminer quels sont les processus impliqués.

N~ ...,
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Figure 1-7 : Représentation schématique des compartiments de transfert et rétention de I’azote, d’apres
Haag et Kopenjohan (2000).
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1.4. DIFFERENTES APPROCHES ET METHODOLOGIES
UTILISEES DANS LA LITTERATURE

Diverses approches ont été utilisées dans la littérature pour caractériser et quantifier des
processus de rétention de 1’azote selon 1’objectif et I’échelle considérés. Quelques aspects des
principales méthodes sont présentés dans ce paragraphe suivant afin de justifier la méthodologie

adoptée.

1.4.1. Les bilans azotés

A Téchelle de la parcelle ou a celle du bassin versant, 1’estimation du processus de
dénitrification est souvent réalisée a partir d’un bilan d’azote en attribuant le défaut de bilan aux pertes
gazeuses d’azote (dénitrification et volatilisation).

Cette méthode s’appuie sur I’hypotheése d’un régime permanent ou la différence entre entrées
et sorties constitue les pertes. La taille des différents réservoirs d’azote (plantes, matiére organique du
sol, aquifeéres) est considérée comme constante dans le temps ce qui n’est pas toujours exact suivant le
pas de temps considéré. Pour éviter le maximum d’erreur, les bilans azotés sont en général calculés
entre 2 moments ou les tailles des différents réservoirs seront les plus proches possibles. En parcelle
agricole comme sur I’ensemble du bassin versant, c’est 1’échelle annuelle qui est donc utilisée du fait
des processus hydrologiques et des pratiques agronomiques qui ont, eux aussi, un cycle annuel. A
I’échelle saisonniére ou a un pas de temps plus fin, la taille des réservoirs d’azote, notamment le
réservoir plantes, est variable. A 1’échelle de 1’année, la variation est moindre (Groffman et al., 2006)
méme si certains stock d’azote varient a 1’échelle interannuelle, comme par exemple le stock d’azote
dans les aquiféres ou la quantité de matiére organique dans les sols.

La méthode des bilans est donc peu précise et dépend beaucoup du pas de temps de calcul
choisi mais donne tout de méme un ordre de grandeur. De plus, cette méthode est utilisable a toutes les

¢chelles spatiales : la parcelle, la zone riparienne, les cours d’eau, le bassin versant.

1.4.2. Mesure de la dénitrification dans les sols

Une autre facon de quantifier la dénitrification dans les sols (sols cultivés, sols forestiers,

zones ripariennes) est de mesurer de fagon directe ou indirecte le processus.

. Mesures des dégagements gazeux
La dénitrification peut étre mesurée par blocage a I’acétyléne et mesure du N,O produit.
L’acétyléne inhibe la réduction du N,O en N, (Balderstone et al., 1976; Yoshinari et Knowles, 1976).

De cette fagon, le N,O est I’'unique produit final de la dénitrification. L’accroissement de ce gaz est
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plus facilement quantifiable que le celui du N,, compte tenu de sa faible teneur naturelle dans
I’atmospheére et de la sensibilité¢ de sa détection (chromatographie en phase gazeuse). Cette méthode
s’applique sur des carottes de sol placées dans une boite hermétique sous atmosphere d’acétyléne
(Burton et Beauchamp, 1984; Ryden et al., 1987; Tiedje et al., 1989). Il existe aussi des systémes de
re-circulation des gaz qui assure le passage de ’acétyléne au cceur de la carotte de sol (Parkin et al.,
1984 ; Tiedje et al., 1989) et permettent de mesurer en continu les flux de N,O.

Le dégagement de N,O peut aussi €tre mesuré in-situ. Cette méthode consiste a injecter de
I’acétyléne dans le sol et a suivre les teneurs en N,O dans le sol grace a une diode laser (Warland et
Thurtel, 2000). Les mesures directes de la production de N, existent aussi, in-situ ou en laboratoire,
par incubation sous une atmosphére d’argon ou d’hélium pauvre en N, (Scholefield et al., 1997a et b).
Bien souvent la reproductibilité et la simplicité de mise en ceuvre sont des arguments en faveur des

mesures en laboratoire (Well et al., 2003, cité par Oehler, 2006).

Ces mesures directes de la dénitrification posent le probléeme de la représentativité des
¢chantillons de sol incubé par rapport a I’ensemble de la surface étudiée. Il faut adapter le nombre de

mesures a I’hétérogénéité des sols étudiées ainsi qu’a la taille de la zone étudiée.

. Le marquage isotopique

Avant la découverte de I’effet inhibant de 1’acétyléne, des méthodes de marquage isotopique
furent mises au point. La plus utilisée est celle de 1utilisation des nitrates enrichis en °’N. Ces nitrates
sont introduits dans le milieu et 1’évolution du "N des gaz N, et N,O dégagés sont suivis (Stevens et
Laughlin, 1998). Cette méthode est précise par rapport a la méthode des bilans et aussi précise voire
plus précise que celle du blocage a 1’acétyléne. Malgré tout, ces analyses sont cotteuses et 1’ajout d’un
matériel marqué modifie le milieu (Duxbury et al., 1986). Si celui-ci était limitant en nitrates alors
I’ajout de substrat peut entrainer une augmentation de la dénitrification et donc une sur-estimation du

processus.

1.4.3. Mesure de la dénitrification dans les aquiféres

Comme indiqué dans le paragraphe 1.3.1.2., la dénitrification dans les aquiféres est surtout
mise en évidence par un suivi des concentrations en nitrate accompagné par des mesures indiquant si
le milieu est favorable ou non a la dénitrification en termes de potentiel redox (milieu réduit) et de
teneur en O, (teneur faible). Une diminution des concentrations en nitrate accompagnée d’une
augmentation des concentrations en sulfate met en évidence une dénitrification autotrophe (Stumm et

Morgan, 1981; Mariotti, 1986; Rodelsperger, 1989; Pauwels et al., 2000).
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1.4.4. Mesure de la dénitrification benthique en riviére

I existe trois grands types de techniques utilisées pour estimer la dénitrification benthique
dans les cours d’eau (méthodes synthétisées et revues dans Birgand et al., 2007).

La méthode la plus employée et reportée dans la littérature consiste a prélever des carottes de
sédiment non remanié et de suivre au cours du temps la baisse des concentrations en nitrate dans 1’eau
que I’on fait recirculer au dessus des sédiments. La plupart des carottes ainsi prélevées ont un diamétre
de moins de 10 cm.

Pour s’affranchir des problémes associés a cette méthode (petite surface, transport, conditions
différentes de celles in situ), une deuxiéme méthode consiste en la pose d’une cloche lestée sur le fond
de la riviére. La mesure de la teneur en oxygene dans 1’enceinte de la cloche, et le prélévement
régulier a ’aide d’une seringue d’échantillons pour le dosage des nitrates, au cours d’une incubation
de quelques heures permet de déterminer le flux de nitrates consommé par dénitrification dans les
sédiments (Billen et al., 1989). Une plus grande représentativité spatiale est ainsi obtenue et qui plus
est dans les conditions in situ.

La troisitme grande famille des méthodes disponibles inclut toutes les méthodes
d’établissement de bilans de masse a 1’échelle de biefs ou trongons de cours d’eau. Toute la variabilité
spatiale est ainsi prise en compte.

Globalement néanmoins, Birgand et al. (2007) ont montré que les deux premieres méthodes
avaient tendance a sous-estimer les taux de dénitrification par rapport a la troisiéme. Ceci semble étre
dh au fait que les deux premiéres méthodes ont tendance a mesurer la dénitrification associée a la
diffusion des nitrates dans les sédiments alors qu’il semble qu’en réalité le transport par convection de
’eau et des nitrates dans les sédiments jouent un réle majeur dans la dénitrification benthique.

Les résultats de la méthode de la chambre benthique ont été utilisés car ils étaient disponibles
en un point de la zone d’étude. Les valeurs généralement observées dans les cours d’eau agricoles ont

néanmoins été prises en compte comme autre source de données.

1.4.5. Mesure de la composition isotopique des nitrates

La composition isotopique des ¢léments présents dans I’environnement (azote, oxygene,
etc...) résulte d’une part de leur origine et d’autre part des modifications apportées a cette composition
lors des processus de transformation qu’ils subissent. L’examen de la composition isotopique permet
donc d’avoir accés a un signal intégrateur des origines et des processus subis par un élément donné. Il

permet de mieux comprendre le fonctionnement des systémes naturels.
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Le rapport isotopique R d’un échantillon exprime la proportion d’isotope lourd par rapport a

I’isotope léger d’un élément; pour 1’azote :
l15 NN 15 5
R= 14N_14N]z 1477 )

La composition isotopique (%o) est la différence relative en pour mille entre le rapport

isotopique d’un échantillon et celui d’un étalon :

é‘échantillo ., (% 0 ): ((R échantillo n Rétalan%

j x 1000 3)
étalon
L’étalon de référence international pour les mesures de 8'°N est I’azote atmosphérique

(Mariotti, 1983) pour lequel "N/"*N =3,613.10 et §"°N = 0.

Lors des réactions de transformation des composés de 1’azote, la différence de réactivité entre
Iisotope léger et I'isotope lourd de chaque élément ("N et "N pour I’azote) engendre un
fractionnement isotopique. Les liaisons entre les éléments isotopiquement légers se rompent
légerement plus vite que les liaisons établies avec un élément isotopiquement lourd. Le fractionnement
isotopique d’une réaction Substrat — Produit, a, est défini par le rapport des constantes de vitesse K

de cette réaction pour les deux espéces isotopiques :

15
a=k"N"wy O

Un facteur d’enrichissement isotopique de la réaction, €, est aussi défini par la relation :

£=1000(cx—1) (5)

Le 8N des nitrates, aussi bien dans les sols que dans les systémes hydriques dépend non
seulement des sources dont ils proviennent, mais également des processus de transformations subis

lors de leur transfert dans le bassin versant. Sur la Figure 1-8, sont présentés les 5"°N des différentes

sources de nitrates.
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e Les sources atmosphériques

Le 8"N de I’azote des pluies peut varier de -10 to +12%o (Kendall, 1998). Le §"°N de I’azote
des pluies dépend de la saison, des conditions météorologiques, du rapport NH, /NO5", de la proximité
par rapport aux sources de pollution, de la distance a I’océan (Hiibner, 1986). Cependant, la plus

grande partie est voisine de 0%o.

e Les fertilisants

Les fertilisants minéraux synthétiques ont un 8'"°N correspondant a leur origine atmosphérique
(0 = 4 %o). Les valeurs moyennes sont pour I’urée +0.18 +1.27%o; NH; = -0.91 +1.88%0; NO3= +2.75
10.76%0 (Hiibner, 1986). Mariotti et Letolle (1977) ont fait une séric de mesures sur différents
fertilisants du bassin parisien. Le 8'°N des nitrates est en moyenne de 2,4%o avec un écart type de 2,1
pour 12 mesures et le §"°N de I’ammonium est en moyenne de 0,07%o avec un écart type de 1,5 pour
12 mesures.

Les fertilisants organiques ont des origines trés diverses et donc une gamme de 8"°N plus

étendue (entre +2 et +30%o) (Kendall, 1998).

Le 8" N des nitrates dans les sols dépend non seulement de ces différents pdles d’origine mais
aussi de certains processus du cycle de I’azote qui sont reconnus pour générer un fractionnement
isotopique. Dans les paragraphes suivants sont présentés les fractionnements isotopiques respectifs des

principaux processus du cycle de I’azote.

T00

M septic waste

fertilized soil

W natural soil
L i L 1. .~ A 1
fertil lNH“+
ertilizer ISINOs-
10 -8 6 4 -2 0 2 4 6 8 10 12 14 16 18 20 22 24 26 28 30 32

5"°N (%)

Figure 1-8 : '°N de I’azote en fonction de ces origines, synthése de Kendall (1998)
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e Le prélévement et I’assimilation par les végétaux

Certaines études montrent que le fractionnement isotopique lors de 1’absorption racinaire est
négligeable quand les quantités d’azote disponibles sont faibles (Nadelhoffer et Fry, 1994; Hogberg,
1997; Dawson et al., 2002). Mais, dans le cas de concentrations en azote élevées, les plantes absorbent
préférentiellement I’isotope 1éger '*N ce qui peut induire un enrichissement de 1’azote minéral restant
dans la solution du sol de quelques %o (de 1.3 a 3%o) par rapport aux plantes. Les études utilisant les
nitrates comme seule source d’azote montrent que les concentrations en nitrate ont peu d’effet sur le
8N des plantes, excepté en cas de trés fortes concentrations (500 mg/l) (Mariotti et al., 1982; Evans
et al., 1996; Hogberg, 1997; Yoneyama et al., 2001). En conclusion, un fractionnement isotopique
pourrait se produire lorsque 1’azote disponible dans la solution est supérieur au besoin de la plante

(Hogberg, 1997), mais reste le plus souvent limité.

e La fixation d’ azote atmosphérique
La fixation du N, atmosphérique produit de la matiére organique ayant un 8"°N proche de 0%o.

Une revue de Fogel and Cifuentes (1993) indique que les fractionnements mesurés sont compris entre

-3 et +1%o.

e L’ammonification
La production d’ammonium a partir de la transformation de la matiére organique ne

s’accompagne que d’un fractionnement isotopique limité voire nul (Mariotti, 1982; Kendall, 1998).

¢ La volatilisation de ’azote ammoniacal

Au cours de la volatilisation, I’ammonium, NH," est transformé en NH;. Ce processus, pH
dépendant, génére un fractionnement isotopique significatif, fonction de la concentration en azote du
substrat et une action de la vitesse de volatilisation est probable (Mariotti, 1982).

Ce processus engendre un facteur d’enrichissement isotopique (€) qui a été évalué autour de -

20%o (Letolle, 1980; Mariotti, 1982; Cravotta, 1997; Sebilo, 2003).

e La nitrification

La nitrification est composée de deux réactions d’oxydation, la nitrosation et la nitratation. La
premicre étape de nitrosation est réalisée par les bactéries nitrosantes oxydant le substrat de la réaction
I’ammonium en nitrite (NH;~ — NO,"); la deuxiéme étape de nitratation est réalisée par les bactéries
nitratantes, oxydant 1’ion nitrite en nitrate (NO,” —NOj"). La nitrosation est 1’étape limitante dans le
processus de nitrification et favorise toujours ’apparition de NO, appauvris en °N. Mariotti (1983)
estime 1’enrichissement isotopique entre -28%o et -12%o. Le NO, appauvris en "N est ensuite

transformé en nitrate qui est donc lui aussi appauvri en °N.
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¢ La dénitrification

Diverses ¢tudes ont montré que le fractionnement isotopique total engendré par la
dénitrification est caractérisé par un fractionnement isotopique significatif allant de -33%o0 a -11%o
(Mariotti, 1982, 1983, 1994; Bottcher et al., 1990; Sebilo, 2003).

Associée au suivi des concentrations en nitrate, la mesure du 5"°N-NO; permet de caractériser
le processus de dénitrification hétérotrophe dans les eaux. La rupture de la liaison N-O est trés
1égérement plus rapide avec les isotopes légers (“*N-NO;) qu’avec les isotopes lourds ce qui engendre
un enrichissement en "°N des nitrates résiduels (Mariotti, 1982, 1983, 1994; Olleros, 1983; Amberger
et Schmidt, 1987; Bottcher et al., 1990; Voerkelius et Schmidt, 1990; Kendall, 1998; Sebilo et al.,
2001; Sebilo, 2003). Une diminution des concentrations en nitrate accompagnée d’un enrichissement
en N des nitrates est donc caractéristique d’une dénitrification. Cette méthode a souvent été utilisée
pour caractériser le processus de dénitrification (Mariotti, 1982; Hiibner, 1986; Kellman et Hillaire-

Marcel, 1998; Mayer et al., 2002; Sebilo et al., 2003; Kellman, 2004, 2005; Sebilo et al., 2006).

1.4.6. Modélisation

Il existe ensuite différents outils de modélisation. Modéliser la qualit¢é de 1’eau implique
nécessairement de simplifier et de conceptualiser la multitude de processus physiques, chimiques et
biologiques qui existent dans la nature. Pour chaque modéle, on s’attache donc en général a
caractériser un fonctionnement de fagon conceptuelle, en utilisant des équations que 1’on peut
paramétrer, et ceci pour une échelle de travail considérée.

Certains modéles sont dits « globaux », c'est-a-dire qu’ils considérent le bassin versant dans
son ensemble. Les équations et les parameétres utilisés sont inspirés de 1’observation du
fonctionnement hydrologique a I’échelle du bassin versant, mais n’ont pas de représentation physique
propre. Les parameétres sont calés a partir d’observations existantes en général, et la structure du
modele ne change pas nécessairement en fonction de 1’échelle de travail.

Les modeles globaux semblent donner des résultats treés satisfaisants pour simuler les quantités
d’eau circulant a I’exutoire des bassins versants. Leur structure ne permet pas néanmoins de prédire
ou de simuler I’impact de telle ou telle utilisation du sol, ou I’évolution de cette utilisation, sur la
qualité de I’eau. Pourtant, il est généralement admis, et c’est un des objectifs de cette these, que c’est
bien la répartition spatiale de certains €léments clés du paysages qui explique certaines tendances ou
observations sur la qualité de I’eau dans les bassins versants.

Seuls les modeles dits a « base physique » tentent de prendre en compte la variabilité spatiale
des processus. La prise en compte de la spatialisation d’un nombre important de processus a un prix :
les résultats de simulation des débits, des concentrations et des flux des polluants considérés sont en

général moins bons que ceux obtenus avec les modéles globaux sur les débits. Néanmoins, ils
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permettent d’identifier I'impact d’un processus particulier, de fagon absolue parfois et toujours de
facon relative aux autres processus.

Le choix du mode¢le s’est donc fait avec I’objectif de modéliser de fagon mécaniste les
processus de transformations de ’azote a 1’échelle spatiale voulue et notamment les processus de
rétention. Le choix des modé¢les a aussi été guidé par le besoin de limiter & un nombre raisonnable les

données d’entrée et les paramétres a renseigner.

e A Déchelle de la parcelle

Plusieurs modéles simulent le cycle de I’azote dans le sol. Ce sont en général des modéles qui
couplent un module hydrologique et un module biogéochimique ou agronomique simulant le cycle de
I’azote dans le sol.

Le modele STICS (Brisson et al., 1998; 2002) est un modéle agronomique qui permet de
définir ’impact des pratiques culturales sur le lessivage de I’azote ou des pesticides. Le modéle STICS
réalise un bilan d’azote, de carbone et d’eau entre la plante, le sol et I’atmospheére. Il prend en compte
un cycle de I’azote complet, les différents processus de transformation de I’azote et notamment la
dénitrification. Il existe une version de STICS prenant en compte le drainage (Tournebize et al., 2004)
mais il n’est encore que peu validé aujourd’hui. D’autres modéles calculent le transport vertical de
I’eau et des nutriments dans le profil de sol mais ne calculent pas les processus de transformation de
I’azote. C’est le cas des modeles GLEAMS (Knisel, 1993), LEACHN (Hutson et Wagenet, 1991) ou
RZWQM (USDA-ARS, 1992).

Le mode¢le Drainmod-N II (Youssef et al., 2005) est a la base un modéle hydrologique auquel
un module biogéochimique représentant les cycles de 1’azote et du carbone a été couplé. Le module
hydrologique est un module 2D spécifique de I’hydrologie des zones drainées (Skaggs et Gilliam,
1981). L’objectif de ce modele est de calculer les flux d’azote exportés par les sols drainés.

Drainmod-N II n’est pas un modéle agronomique et des variables telles que 1’indice foliaire ne
sont pas calculées alors qu’ils le sont par des modéles agronomiques. Par contre, Drainmod-N II
modélise les flux d’eau et aussi les flux d’azote exportés dans le cas spécifique des parcelles drainées
tout en décrivant de fagon compléte et physique le cycle de 1’azote dans le sol tout comme les modéeles
agronomiques. Des versions plus récentes des modeles GLEAMS (Reyes et al., 1994) et RZWQM
(Singh et Kanwar, 1995a et b) permettent de prendre en compte le réseau de drainage et de simuler les

flux d’azote a la sortie des drains par modification des modules hydrologiques.

e A ’échelle du bassin versant

Différents types de modéles permettent de modéliser les flux d’azote a 1’échelle des bassins
versants. Les modéles mécanistes sont généralement des modeles hydrologiques validés auxquels un
modele biogéochimique est couplé comme le modéle DRAINMOD-N 1I a I’échelle de la parcelle. Le
modele MIKE-SHE (El-Nasr et al., 2005), le modéle SHETRAN (Ewen, 1995), le modéle POWER
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(Haverkamp, 2002) font partie de ces modéles. Ces modéles nécessitent la détermination d’un grand
nombre de paramétres et de données d’entrée. Ce sont des modeles spatialisés ou 1’espace est
discrétisé en volume élémentaires fins. Les limites de cette discrétisation sont liées a I’extrapolation de
processus connus a 1’échelle locale sur des petits volumes a des échelles plus grandes (Beven, 1993).
En effet, la validité des équations et des paramétres n’est pas immédiate en augmentant 1’échelle
considérée, et la nature des interactions entre les processus peut étre différente suivant 1’échelle
spatiale étudice.

Des mode¢les plus conceptuels permettent de pallier ces difficultés. IlIs sont moins performants
dans un objectif de prédiction mais permettent de déterminer quels sont les processus dominants de
transfert et de transformation de 1’azote a 1’échelle pour laquelle ils ont été développés. Ils sont
nombreux calculant les concentrations en nitrate et les flux d’azote a I’exutoire des bassins versants :
le modele SWAT (Arnold et al., 1998; Neitsch et al., 2002), le modeéle TNT2 (Topography-based
Nitrogen Transfer and Tranformations) (Beaujouan et al., 2002), le mod¢le SENEQUE (Ruelland et
Billen, 2003), pour n’en citer que quelques-uns.

Le modele SWAT extrapole le modele agronomique GLEAMS a plus large échelle, c'est-a-
dire non plus a I’échelle de la parcelle mais a celle d’une HRU (Hydrologic Reponse Unit) homogene
en terme de pente, de type de sol et d’occupation du sol. Ces HRU ne sont pas forcément spatialement
continus mais le modele agrége leurs flux par sous-bassins.

Le modéle TNT2, tout comme le modele SWAT, est composé de 2 modeles couplés : le
modéle TNT qui est un modele hydrologique distribué (discrétisation spatiale) et un modéle
agronomique STICS. Le modéle TNT?2 s’applique a des zones exclusivement agricoles.

Le modele SENEQUE décrit de fagon physique les processus de transformations de I’azote a
I’interface entre la colonne d’ecau et les sédiments dans les cours d’eau tandis que les processus en
amont du cours d’eau dans le bassin versant sont représentés de fagon conceptuelle. Il correspond a
l'intégration du modéle RIVERSTRAHLER (Billen et al., 1994; Garnier et al., 1995) au sein d’une
interface SIG qui lui confére une résolution spatiale beaucoup plus grande. RIVERSTRAHLER est
composé¢ d'un modéle hydrologique du réseau hydrographique, HYDROSTRAHLER, couplé au
modéle RIVE, modéle simulant les processus biogéochimiques en riviere. SENEQUE prend en
compte la rétention riparienne grace a des coefficients de transferts entre les eaux superficielles et
souterraines provenant des versants et les cours d’eau. Les apports diffus représentent la condition
limite amont du modéle : la composition de deux composantes (superficielle et phréatique) du débit en
provenance du bassin versant doit étre connue en terme de concentrations en nitrates pour chaque

sous-bassin.
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1.5. DEMARCHE ADOPTEE

Nous nous intéressons dans cette étude a des zones agricoles a sols engorgés et drainés
artificiellement. Nous avons étudié¢ une zone d’agriculture céréalicre intensive équipée d’un drainage
de sub-surface par tuyaux enterrés comme c’est le cas le plus fréquent en France. Le choix a été de
réaliser un suivi expérimental a différentes échelles spatiales sur un petit bassin versant agricole le plus
représentatif possible. Un suivi des débits et des concentrations en nitrate de la sortie d’une parcelle
drainée jusqu’a I’exutoire du bassin versant en passant par différentes échelles spatiales intermédiaires
est a la base de cette étude avant tout expérimentale.

Différentes questions ressortent de la synthése bibliographique précédente et des différentes

méthodes connues pour pouvoir y répondre. Voici détaillées les deux parties de ce travail de thése :

Partie 1 : A quelle échelle spatiale a lieu la rétention dans un bassin versant drainé ?

La premicre partie de cette étude s’appuie sur un suivi des débits et de la qualité de 1’eau sur
une série de sous-bassins emboités. Le suivi des débits et des concentrations en azote minéral a des pas
de temps trés fins (horaire et journalier respectivement) permettent de réaliser des bilans d’ecau et
d’azote aux différentes échelles et donc de détecter une éventuelle rétention d’azote sur la série de
sous-bassins emboités.

Un suivi de la composition isotopique des nitrates (8'°N) aux exutoires des sous-bassins a
aussi été réalisé. Ces données croisées avec les mesures de concentrations en nitrate ont pour objectif
de déterminer I’origine et les transformations, notamment le processus de dénitrification, subies par les
nitrates d’amont en aval du bassin versant.

Enfin, la mise en ceuvre du modéle SENEQUE (Ruelland et Billen, 2003) a ’échelle des
différents sous-bassins a permis de quantifier la rétention benthique et d’estimer la rétention

souterraine aux différentes échelles spatiales.

Partie 2 : Quelle dénitrification dans les sols drainés ?

Pour préciser cette rétention souterraine, une étude du processus de dénitrification dans les
sols drainés a été réalisée. Trés peu d’études se sont intéressées a la quantification du processus de
dénitrification dans les sols drainés. Méme si le drainage semble diminuer le processus de
dénitrification dans les sols, il est essentiel de quantifier la dénitrification a I’échelle de la parcelle

drainée pour déterminer quelle part de la rétention globale a 1’échelle du bassin versant elle représente.
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Tout d’abord, un suivi des débits et des concentrations en nitrate a I’exutoire d’une parcelle
drainée et a I’exutoire d’un groupement de parcelles drainées, a été réalisé avec pour objectif de suivre
les flux d’azote exportés et d’¢laborer un bilan d’azote a I’échelle de la parcelle drainée.

Deuxiémement, la mesure du 8"°N de 1’azote organique du sol, des nitrates dans la solution du
sol et des sources externes d’azote (Pluies, fertilisants) a été effectuée afin de caractériser le processus
de dénitrification.

Enfin, une quantification des différents processus de transformations de 1’azote dans le sol a
¢été réalisée grace au modéle DRAINMOD-N II (Youssef et al., 2005) et a des mesures directes sur le

terrain.

Le site d’étude ainsi que les différentes méthodes utilisées sont présentées plus en détail dans

le chapitre suivant.
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2.1. LE SITE EXPERIMENTAL

Le bassin de 1’Orgeval est un bassin experimental instrumenté par le CEMAGREF depuis
1962 pour le suivi des débits de surface en difféerents points du bassin. Les premieres mesures de la
qualité de [’eau datent de 1975 (suivi des concentrations en azote minéral).

Le bassin versant agricole de 1’Orgeval, est un bassin versant artificiellement drainé ( 90 %
de la SAU drainée). 1l constitue donc un espace représentatif des zones drainées en France. L usage
du sol est essentiellement a vocation agricole avec une agriculture intensive céréaliere (82 % de zones
agricoles vs 17 % de forét). De plus, il est, depuis 2005, un site atelier du projet ORACLE
(Observatoire de Recherche sur les bassins versants ruraux Amenagés pour les Crues et Les Etiages).
Ce projet continue depuis novembre 2007 sous forme d’un Groupement d’Intérét Scientifique (GIS-
ORACLE) faisant intervenir plusieurs partenaires scientifiques qui travaillent sur les transferts d’eau
et de polluants (Azote, Pesticides), sur la prévision des risques et la modélisation des écoulements, et
enfin sur les stratégies de mesures et le mode de représentation des systemes. Le bassin versant de
[’Orgeval est egalement une zone d’étude dans le cadre du Programme PIREN Seine comme zone
référence des zones agricoles drainées dans le bassin de la Seine.

1l est nécessaire d’etablir tout d’abord une description précise de ce site d’étude. En effet, les
interactions nappe-riviere sont définies par le contexte géologique et la qualité de ['eau est

conditionnée par la composition du sol et du sous-sol.

2.1.1. Situation géographique

Le bassin de I’Orgeval se trouve en Seine et Marne (77), au Nord de la région de la Brie, a
I’Est de Paris. Il recouvre une superficie de 104 km?. La Brie est une région naturelle du bassin
parisien qui forme un plateau, limité au Nord par la Marne, a 1’Ouest et au Sud par la Seine et a I’Est
par la cuesta d’lle de France (passage brusque des formations tertiaires a la craie du secondaire). Le
bassin versant de 1’Orgeval est un sous-bassin du bassin du Grand Morin, lui-méme situé dans le
bassin de la Seine. Il est situé entre 3°00 et 3°15 de longitude Est, et entre 48°47 et 48°55 de latitude
Nord (Figure 2-1).
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® Trappes

RPN

Figure 2-1 : Situation géographique du bassin de I’Orgeval dans le bassin de la Seine

Le plateau est 1’élément majeur du bassin versant de 1’Orgeval. Les altitudes du plateau
varient peu, diminuant 1égérement du Nord vers le Sud. Au Nord du bassin 1’altitude varie de 180 a
160 m, excepté la butte de Doue, au centre du plateau, qui culmine a 186 m. Dans la partic Sud du
plateau, les altitudes sont aux environs de 140 m. Le plateau est entaillé par de petites vallées d’axe

Nord-Sud. L’exutoire du bassin versant est situé a 76 m d’altitude.

2.1.2. Hydrographie

Le bassin versant de 1’Orgeval est 1’unité hydrologique drainée par le ru du méme nom (Figure
2-2). Ce dernier est un affluent secondaire de la Marne. Il se jette en rive droite du Grand Morin, a 2
km en amont de Coulommiers. Cet émissaire de 1,7 km est issu de la réunion de deux rus principaux :
le ru du Rognon situé a 1’ouest, d’une longueur de 15,6 km, et le ru des Avenelles, d’une longueur de
11,2 km.
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Figure 2-2 : Carte du réseau hydrographique du bassin versant de I’Orgeval

2.1.3. Géologie et hydrogéologie

2.1.3.1. Géologie

La nature géologique du sous-sol est de nature sédimentaire d’age tertiaire. De nombreuses
couches sédimentaires superposées, au dessus du socle, forment le bassin de Paris. La coupe
géologique de la Brie établie par Mégnien (1979) permet d’en visualiser la structure (Figure 2-3).

Les formations tertiaires peuvent étre séparées en deux grands groupes : les formations de
I’Oligocéne et celles de I’Eocéne. L’Oligocéne comprend les sables de Fontainebleau, les calcaires et
meuliéres de Brie, les argiles et marnes vertes. L’Eocéne supérieur comprend les marnes

supragypseuses, les calcaires de Champigny, des marnes infragypseuses, le calcaire de Saint-Ouen et

des sables de Beauchamp.
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Fia. 4.6. — Coupe géologique schématique de la Brie selon un profil N-S.
SF : Sables de _Fontainebleau - CB : Calcaires de Brie - MV : Marnes vertes et supragypseuses - G : Gypse ludien -
M : Marnes Iudlerjnes - CH : Calcaire de Champigny - SO : Calcaire de Saint-Ouen - SB : Sables de Beauchamp -
MC : Marnes et caillasses - CG : Calcaire grossier - LM : Lutétien indifférencié marneux - CL : Calcaire lacustre indifféren-
cié (CH + SO + Lutétien) - YP : Yprésien.

Figure 2-3 : Coupe géologique schématique de la Brie, d’apreés Mégnien, (1979)

La formation de Brie (Stampien inférieur) est présente sous 1’ensemble du plateau. Elle est
composée essentiellement de calcaires siliceux ou marneux, d’argiles grises et de meuliéres. On peut
aussi observer la présence de sable de Fontainebleau. On la retrouve en affleurement sur la butte de
Doue. Cette butte est en réalité une butte stampienne, la plus orientale du bassin de Paris. Haute de 30

m, cette forme a pu se conserver, grace a la présence d’une couche plus résistante, constituée de

calcaire de Beauce (Aquitanien) a son sommet.

Dans le secteur aval, I’érosion fait apparaitre sur les versants du ru, des terrains plus anciens

(Bartonien) : marnes vertes (couche imperméable), marnes supragypseuses, marnes infragypseuses et

calcaires de St Ouen (Figure 2-4).

2.1.3.2. Hydrogéologie

Les principales nappes présentes sur le bassin de I’Orgeval sont celle des calcaires de Brie et

celle des calcaires de Champigny.
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Figure 2-4 : Carte géologique de I’aval du bassin versant de ’Orgeval : Incision des cours d’eau dans les
calcaires de Brie puis les calcaires de Champigny, d’aprés InfoTerre, BRGM
e La formation de Brie

La nappe contenue dans les calcaires de Brie est soutenue par les argiles vertes. C’est un
aquifére libre qui est alimenté par I’infiltration des eaux de pluie a travers la couche limoneuse
superficielle. En période de hautes eaux la nappe peut atteindre les limons. L’eau remplit la formation
sur 4 a 5 m seulement. La nappe est morcelée dans la partie orientale alors que dans la partie
occidentale, elle forme trois zones de grande extension.

Les gradients de la nappe sont en général de 2 a 3/1000 mais peuvent atteindre 10 a 15/1000
en bordure de vallée. De nombreuses sources sont situées a la rupture de pente des flancs de vallons.
Les sables de Fontainebleau peuvent contribuer a I’alimentation de ces sources.

Du point de vue hydrogéologique, les limons constituent, avec la formation de Brie, un méme
aquifére (Mégnien, 1979). Leur perméabilité est assez faible. Mégnien (1979) estime qu’elle doit étre

du méme ordre de grandeur que les moins bonnes perméabilités de I’aquifére de Brie : 1.10™ m/s.

e La nappe de Champigny

Par le terme « nappe des calcaires de Champigny », on désigne en réalité un aquifére trés riche
et trés complexe comprenant toutes les formations de 1’Eocéne (calcaires de Saint-Ouen et calcaires
lutétiens notamment). L extension verticale de la nappe est limitée a la partie inférieure par les faciés
argilo sableux de I’Yprésien, dans la zone du bassin de 1’Orgeval et a la partie supérieure par les

marnes supragypseuses.
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Des communications existent entre la nappe de Brie et la nappe de Champigny par des
gouffres ou des zones de décompaction. Les sources issues de la nappe de Brie peuvent également se
ré-infiltrer dans les zones d’affleurement des calcaires de Champigny. Enfin, les vallées sont des zones
privilégi¢es d’alimentation directe des calcaires de Champigny la ou elles les entaillent.

Le Tableau 2-1, extrait de Flipo (2005), résume les formations et les principaux
aquiferes de ces deux entités.

Tableau 2-1 : Extrait supérieur de la lithostratigraphie du bassin de Paris, d’apreés Flipo, 2005

Période Systéme Etage . Lithologie dominante Niveaux aquiféres
statigraphique
Quaternaire Alluvions Aquifeéres alluviaux
Calcaire de Beauce Calcaire de Beauce
Sables de Fontainebleau Sables de Fontainebleau
Oligocene Aquitanien Calcaires de Brie Calcaires de Brie

Marnes vertes
Marnes supragypseuses
Calcaires de Champigny

Eocéne supérieur | Bartonien Calcaires de Saint Ouen Calcaire de Champigny
Tertiaire sables de Beauchamp
Eocéne Moyen Lutétien Calcaire grossier
Sables de Cuise
Eocéne Inférieur | Yprésien Sables du Soissonnais
Argile Plastique
. Sables de Bracheux
Paléocéne Thanétien - Calcaires
Dano-Montien
Marnes
Sénonien
Secondaire | Crétacé supérieur | Turonien Craie Nappes de la craie
Cénomanien

2.1.4. Pédologie

La majeure partie du bassin est recouverte par des limons d’origine loessique, rougeatres ou
jaunatres, en épaisseur pouvant atteindre 10 m. Ils sont homogénes sur 1’ensemble du bassin versant de
I’Orgeval. Ce sont des sols bruns lessivés de type pseudogley, a hydromorphie temporaire. Ils sont
caractérisés par une faible perméabilité et présentent des traces d’hydromorphie (traces de concrétions
de Fer de couleur rouille). Les sols présents sur les versants et le long des cours d’eau sont érodés,
moins profonds. Ils sont a substrat d’argile ou de calcaires et souvent hydromorphes. Des sols bruns
tempérés sont présents sur les sables de Fontainebleau au niveau de la butte de Doue.

Une carte pédologique du sous-bassin des Avenelles a été réalisée par Gury (1999). Elle

couvre donc I’Est du bassin de 1’Orgeval. La figure suivante en propose une image.
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Figure 2-5 : Carte pédologique du bassin versant de I’Orgeval, d’aprés Gury (1999)

Les sols du bassin versant sont définis par Roque (2003) comme des sols limoneux tres
humides, épais a substrat d’argile imperméable. C’est ce substrat d’argile imperméable présent entre 1

et 4 m de profondeur qui est a I’origine de I’hydromorphie temporaire des sols.

Dans le cadre de cette étude, des fosses pédologiques ont été creusées a 2,30 m de profondeur
dans une parcelle en amont du bassin en trois positions différentes sur le versant. Les traces
d’hydromorphie ont été repérées sur chacune des fosses et des mesures de teneur en matiére organique
ainsi que des analyses granulométriques ont été effectuées pour deux de ces trois fosses sur une

parcelle drainée de référence du site de Goins (Figure 2-7, Figure 2-8, Tableau 2-2).

Plus, on se situe en bas de versant, plus le caractére hydromorphe des sols est marqué, et plus
il apparait proche de la surface. La teneur en matiére organique chute trés rapidement et est divisée par
environ 3 a partir de 30 cm. La texture du sol est assez homogene. La zone imperméable a I’origine de
la formation d’une nappe perchée en hiver et a plus forte teneur en argile n’est ici pas réellement
visible méme si la teneur en argile augmente avec la profondeur et qu’une zone plus riche en argile

semble étre présente a environ 50 cm de profondeur.
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Tableau 2-2 : Granulométrie, teneurs en matiére organique a) et traces d’hydromorphie (Traces rouilles
de concrétions de Fer) b) dans les fosses pédologiques

a)
Fosse haut de versant Fosse milieu de versant
Horizons (limites en cm) AP A/B B1 traces B2 B/C C1 Cc2 B Cc2 C3
unité de la granulométrie : g/kg 0-30 30-50 50-75 blanches 73-100 100-130 135-175 170-230 62-102 140- 160-230
B1+B2 160
Argile (< 2 um) 217 222 275 268 309 288 301 262 293 386 361
Limons fins (2 /20 um) 313 328 298 296 303 311 327 315 298 282 302
Limons grossiers (20-50 um) 410 417 402 408 371 372 343 390 368 303 299
Sables fins (50-200 um) 39 27 20 25 13 27 27 24 34 27 36
Sables grossiers (200-2000 um) 21 6 5 3 4 2 2 9 7 2 2
Carbone organique 15.4 4.71 3.14 2.29 1.79 1.22 1.2 1.28 1.84 1.19 0.844
Matiere organique 26.6 8.16 5.44 3.97 3.1 21 2.08 2.22 3.18 2.06 1.46
b) Profondeur (cm) Haut de versant Mi-versant Bas de versant
0-33 - - -
33-50 - - +
50-73 - + +
73-100 - + +
100-130 + pas de donnée
130-175 + pas de donnée
175-230 - - pas de donnée

+ :Traces visibles; - Traces non visibles

2.1.5. Climat

Le bassin de 1I’Orgeval est soumis a un climat océanique tempéré. D’aprés les données météo
France de la Station de Boissy-le-Chatel, située en bordure du bassin, la pluviométrie moyenne
annuelle est de 706 mm de 1963 a 2001 (Riffard et al., 2002). L’évapotranspiration potentielle (ETP)
est en moyenne de 592 mm par an. La température moyenne annuelle est d’environ 12°C (sur la
période de 1963 a 1981). En conditions climatiques moyennes, la période de déficit hydrique débute
début avril et finit début octobre. L’année hydrologique est calée sur cette balance hydrique, elle

commence en conditions climatiques moyennes début octobre pour finir fin septembre.

2.1.6. Occupation du sol

Le bassin de I’Orgeval est situé en amont du bassin versant de la Seine. L’activité agricole y

est dominante. L’occupation des sols se repartit de la maniére suivante :

- les cultures occupent 82% de 1’espace, soit 83 km?.
- les bois avec principalement les bois de Jouarre, de Doue et du Mans ainsi que les
surfaces riveraines occupent encore 17% de ’espace, soit 19 km?.

- le 1% restant est occupé par les zones urbaines et les routes.
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Les zones agricoles sont situées sur les plateaux, mais aussi sur les versants incisés en aval du
bassin. Les surfaces boisées sont principalement situées sur les plateaux en amont du bassin. En aval
du bassin versant, on trouve aussi des zones forestieres le long des cours d’eau. Les zones urbaines
principales de la région sont situées dans la vallée du Grand Morin et elles constituent en aval du
bassin la trés grande majorité de I'urbanisation du bassin de 1’Orgeval. De petits villages sont aussi
présents de facon éparse sur ’ensemble du bassin, le seul village d’importance étant le village de

Doue avec un millier d’habitants.

2.1.7. L’agriculture

2.1.7.1. Les cultures

L’activité agricole a subi de profondes évolutions depuis plusieurs siécles. Le bassin versant
de I’Orgeval était une zone marécageuse inadaptée a la pratique d’une culture intensive.

De nombreux étangs étaient présents en amont du bassin versant. Ces étangs, lieux d’¢levage
piscicole sont visibles sur les cartes historiques de Cassini (1757). Ils ont été asséchés au cours du
XIXeme siécle, conclusion tirée du fait qu’ils ne sont déja plus présents sur la carte d’état major de
1877. D’une agriculture de polyculture-¢levage, les exploitants agricoles se sont orientés lors des 50
derniéres décennies vers un systéme de production intensif de type grandes cultures céréalieres. Le blé
est la culture principale représentant environ 50% de la surface cultivée. Le Tableau 2-3 présente un
inventaire des cultures réalisé sur le bassin versant de I’Orgeval en 2004,

Les pourcentages de la surface représentés par les principales cultures, le blé et le mais, sont
représentatifs de ce que 1’on retrouve dans la région de la Brie et notamment dans le bassin du Grand

Morin (RGA, 2000) auquel le bassin de 1’Orgeval appartient.

Tableau 2-3 : Cultures 2004 du bassin versant relevé par le CEMAGREF a) et recensement RGA 2000 du
bassin du grand Morin b)

a) Cultures % de la SAU b) Cultures % de la SAU
Blé 49,9 Blé 42,2
Mais 14,3 Mais 8,2
Féverolles 12,8 Orge - Escourgeon 10,3
Orge 4,6 Betteraves 34
Lin 4,3 Colza 10,4
Betteraves 3,2 Tournesol 0,2
Pois 2,3 Pois 6,5
Colza 1,8 Fourrages 2,8
Luzerne 1,1 Surface toujours en herbe 4,3
Prairie 3,0 Jachére 4,3
Escourgeon 0,9 Autres 7.4
Maraichéres 0,7
Jachére 0,6
Avoine 0,3
Verger 0,1
Moutarde 0,1
Peuplier 0,1
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2.1.7.2. Le drainage agricole

C’est le drainage qui a permis la modification des pratiques agricoles. Les sols hydromorphes
ont été assainis pour permettre leur mise en culture. La surface drainée représente 80% de la SAU,
principalement au niveau des zones de plateau. On trouve aussi bien des drainages anciens en poterie
datant de la fin du XIX®™ siécle (profondeur d’environ 60 cm et diamétre de 4 a 5 cm) que des
drainages plus récents en PVC (profondeur 70 a 90 cm et diamétre 5 cm) installés a partir de 1985. Les

drains sont disposés en €pi avec un écartement de 8 a 10 m.

2.2. MESURES REALISEES SUR LE BASSIN VERSANT

Pour répondre a notre objectif de décrire la dynamique de [’azote dans le bassin et d’estimer
le bilan des processus de transferts et de rétention de l’azote dans le bassin, un suivi expérimental a
été mis en place a différentes échelles spatiales. Premierement, la compréhension de la dynamique de
lessivage de [’azote passant par la compréhension du fonctionnement hydrologique du bassin, un suivi
des deébits et des hauteurs de nappe a été réalisé a différentes échelles spatiales et temporelles.
Ensuite, des mesures de concentrations en éléments azotés dans [’eau au niveau de ces différents
points ont permis d’établir une typologie de la dynamique des exportations en azote sur le bassin
versant. L’établissement des bilans azotés a nécessité [’estimation des intrants azotés afin de les

comparer aux flux exportés.

2.2.1. Suivi des exportations en azote

Un suivi des débits et de la qualit¢ de I’eau a été mis en place a ’exutoire d’une parcelle
drainée de référence de 1,7 ha et de différents sous-bassins emboités afin de pouvoir estimer en chaque
point la quantité d’azote exportée. Afin de définir la rétention de I’azote en fonction de 1’échelle
spatiale sur le bassin versant les flux de nitrates ont été mesurés depuis la parcelle jusqu’a 1’exutoire
du bassin versant. Pendant la thése, en plus du suivi aux exutoires des sous-bassins, une échelle

spatiale a été ajoutée, celle de la parcelle drainée.

2.2.1.1. A I’échelle de la parcelle drainée

Afin de mieux comprendre le fonctionnement hydrologique des parcelles drainées, des
piézomeétres de surface sont installés dans la parcelle de référence (Figure 2-7). Les hauteurs de la
nappe du drain jusqu’a I’inter-drain sont suivies sur plusieurs transects de piézométres installés de
fagon perpendiculaire a la direction des drains. De fagon a permettre le travail du sol, le suivi des
nappes est effectué pendant les périodes hivernales en dehors des périodes de semis, de labour et de

récolte. Durant I’hiver 2006-2007, six piézometres de surface ont été installés perpendiculairement a la
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direction des drains, en milieu de pente sur la parcelle (Figure 2-6). Afin d’estimer le role de la
topographie sur le comportement hydraulique des parcelles drainées, 2 transects de 6 piézomeétres ont
¢été installés en milieu et en bas de pente durant I’hiver 2007-2008. Les piézomeétres ont une
profondeur de 1,50 m avec une crépine de 60 cm. La profondeur utile pour chaque piézométre est
d’environ 1,20 m. Chaque piézometre est espacé de 1,50 m. Les hauteurs d’eau ont été relevées toutes
les 30 minutes de fagon automatique par un capteur de pression MADOFIL pour 3 des 6 piézométres
de chaque transect. Des relevés manuels de la hauteur d’eau dans les autres piézométres ont été
réalisés 7 fois durant chaque période. Les relevés manuels sont aussi effectués dans les piézométres

équipés de sonde afin de vérifier les mesures du capteur de pression.

Figure 2-6 : Transect piézométrique sur la parcelle drainée de référence

En complément des mesures de hauteur de nappe dans le sol, les débits sont mesurés toutes les
15 minutes, a I’exutoire de la parcelle, grace a un débitmétre électro-magnétique installé dans le
collecteur de drains en aval de la parcelle (Figure 2-7). Les concentrations en éléments azotés sont
mesurées de facon hebdomadaire dans ce méme collecteur. Un échantillon composite est récolté tous
les 600 L. Un tel échantillonnage asservi au volume passé permet d’échantillonner plus finement les

épisodes de crues et de comprendre la dynamique de lessivage des nitrates a 1’échelle événementielle.
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Figure 2-7 : Parcelle d’étude — Emplacement des piézométres

2.2.1.2. Sur une série sous-bassins emboités

A plus grande échelle, le suivi du débit et de la qualité de I’eau a été réalisé a I’exutoire d’un
sous-bassin agricole, le sous-bassin de Goins, qui comprend la parcelle suivie. Ce groupement de

parcelle a une surface de 130 ha et est drainé a 71% (Figure 2-8).
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Figure 2-8 : Localisation de la parcelle de référence dans le sous-bassin agricole de Goins

A plus grande échelle encore, une série de sous-bassins emboités a également été suivie
(Figure 2-9) :
- Quatre Cents (1,1 km?) : bassin a écoulement temporaire entiérement forestier non drainé, sous-
bassin référence forestier
- Ces bassins sont emboités dans le bassin de la Loge qui est a 50% agricole et a 50% forestier (9,6
km?, ordre 1)
- Tous les bassins précédents sont inclus dans le sous-bassin des Avenelles qui est a 80% agricole et a
20% forestier (45,7 km? : ordre 2)
- Enfin le bassin de I'Orgeval (104 km? : ordre 3) est suivi au Theil prés de son exutoire dans le Grand

Morin.
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Figure 2-9 : Série de sous-bassins versants suivis sur le bassin de I’Orgeval

Chaque station est équipée d’un seuil dont la section est triangulaire pour les stations amont
(Goins, Quatre-Cents, Loge) et carrée pour les autres (Avenelles, Theil). Les hauteurs d’eau sont
mesurées en continu a grace a une sonde & ultrasons située dans un puits de tranquillisation connecté
au cours d’eau (Figure 2-10). Les mesures instantanées des hauteurs d’eau sont alors converties en
mesure de débit en L/s grace a des courbes de tarage. Les hauteurs d’eau sont mesurées avec une
précision de 1’ordre du mm, ce qui représente de 0,1 a 0,01% d’erreur sur les variations de niveau
d’eau enregistrées au cours de 1’année. Lorsque des données sont manquantes au niveau d’une station
en raison de problémes techniques, une reconstitution des données est faite. Pour cela, les débits
enregistrés aux autres stations servent de référence pour retrouver des périodes de méme régime

hydrologique et pour estimer les données manquantes.

Pour suivre la qualit¢ de 1’eau, chaque station est également équipée d’un préleveur
automatique. En période hivernale, le préleveur est programmé pour échantillonner toutes les 12
heures de fagon a bien représenter les variations de la qualité de 1’eau au moment des crues. En été, un
prélévement est effectué tous les 2 jours. Un suivi de la qualité de I’eau (N-NO;", N-NH,", N-NO,) est
ainsi obtenu. Les eaux sont prélevées dans les eaux courantes du cours d’eau en amont ou en aval du
seuil de chaque station. Les eaux sont ensuite analysées en laboratoire. Les méthodes analytiques sont
présentées plus loin au paragraphe 2.2.3. Ainsi, des flux d’azote peuvent étre calculés a 1’exutoire de

chaque sous-bassin. La Figure 2-10 présente les équipements des stations.
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Les débits et la qualité de I’eau sont suivis par le CEMAGREF depuis 1975 pour les sous-
bassins de Mélarchez, des Avenelles et du Theil. Le sous-bassin de Goins est suivi depuis 1998 et le

sous-bassin de Quatre-Cents depuis 1999. Enfin, le sous-bassin de la Loge est suivi depuis 2004.

2.2.2. Les bilans azotés

L’établissement de bilans d’eau et d’azote aux différentes échelles spatiales étudiées, de la

parcelle drainée a 1’exutoire du bassin versant requiert la connaissance des intrants.

2.2.2.1. Les précipitations

Huit pluviométres installés sur le bassin ont permis d’estimer les apports d’eau et d’azote par
les précipitations (Figure 2-11). Ce sont des pluviométres a augets qui sont reliés a une centrale
d’acquisition. L’ensemble des précipitations est récolté dans un bac et 1’échantillon composite est
gardé une ou plusieurs fois par mois suivant les précipitations pour analyse des concentrations en
¢éléments azotés au laboratoire. Les quantités d’eau et d’azote apportées par les précipitations sont

estimées en faisant la moyenne arithmétique des données obtenues pour chaque pluviométre.
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Figure 2-10 : Station limnimétrique- Exemple de la station de la Loge a); Systéme d’échantillonnage des

eaux de surface - Exemple de la station de Goins b)
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Figure 2-11: Pluviométres installés sur le bassin versant

Les données de pluie sont validées grace au seau qui récupére le volume d’eau mesuré dans les
augets. Le volume d’eau mesuré par les augets doit correspondre au volume d’eau mesuré au seau.
Dans les rares cas ou il existe une différence supérieure a 10% entre les deux mesures, la mesure au
seau fait foi, et la différence entre les deux est ajustée uniformément par basculement sur les
enregistrements automatiques pendant la période considérée. Lorsque la mesure au seau est
indisponible, une donnée synthétique est créée en moyennant les données des autres pluviometres pour

la méme période.

2.2.2.2. Les apports de fertilisants et la récolte

A I’échelle de la parcelle et du groupement de parcelle de Goins, des enquétes ont été faites
aupres des agriculteurs afin d’estimer les apports de fertilisants azotés. Les apports sur le blé sont de
160 kgN/ha/an, de 220 kgN/ha/an sur le mais et de 110 kgN/ha/an sur I’orge. Les féveroles qui sont
des Iégumineuses et qui fixent donc I’azote atmosphérique, ne regoivent aucun apport azoté.

L’azote mobilisé par les cultures est d’environ 130 kgN/ha/an pour le blé et ’orge, de 175

kgN/ha/an pour le mais et d’environ 250 kgN/ha/an pour les féveroles (Soltner, 2005).

2.2.2.3. Bilans d’azote

A T’échelle de la parcelle et a celle du groupement de parcelles, 1’estimation des apports
externes et la mesure des exportations par la récolte et par les réseaux de drains permet d’établir, un
bilan agronomique de I’azote, montrant un éventuel déficit entre les sorties mesurées et les entrées.

A T’échelle des sous- bassins emboités, il s’agit de mettre en évidence une éventuelle rétention
d’azote en aval des sols cultivés et forestiers. Pour établir les bilans a cette échelle, les exportations

d’azote du sous-bassin agricole de Goins et du sous-bassin forestier de Quatre-Cents ont été
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considérées comme respectivement représentatives des zones agricoles et des zones forestieres pour
chacun des sous-bassins mixtes de plus grande surface. De cette fagon, les eaux de surface et de sub-
surface participant aux écoulements superficiels pour les sous-bassins d’ordre 1, 2 et 3 sont
considérées comme un mélange des eaux agricoles et forestieres des bassins de référence de fagcon
proportionnelle a leur contribution dans I’usage du sol. Les équations suivantes ont été utilisées pour

calculer les bilans en eau et en azote aux différentes échelles spatiales :

Qtotal = qup ag X Sag + qup forét X Sjbrét + Qinf ag X Sag + Qinf forét X Sfurét (6)

Qinffm% — Sfm% (7)
Qinf ag Sag

Fazote = F;up ag X Sas + F;up Sforét X Sforét + Qinf ag Cag + Qinf forét Cﬁ)rét (8)

ol Qo est le flux d’eau total (mm) mesuré a I’exutoire de chaque sous-bassin, Qgupag €t Qsupforer SONt
les flux d’eau (mm) mesurés a I’exutoire des sous-bassins référence agricole et forestier S,; €t Sgret
sont les surfaces agricoles et forestiéres (% de la surface totale) de chaque sous-bassin, Qingg €t Qintroret
sont les flux d’eau souterrains participant aux écoulements de surface et provenant respectivement des
zones agricoles et forestiéres (mm). Enfin, F,, est le flux d’azote total mesuré a I’exutoire de chaque
sous-bassin. Fypaeri €t Fyprorer sONt les flux d’azote mesurés aux exutoires respectifs des bassins de
référence agricole et forestier. C,, et Cy,re SONt les concentrations en éléments azotés des eaux infiltrées
provenant des zones agricoles et des zones forestiéres. Ces concentrations sont considérées comme
étant identiques aux concentrations mesurées en surface a I’exutoire des sous-bassins de référence
agricole et forestier. Les 2 derniers termes de 1’équation de mélange 3 ne sont pas mesurés et sont

calculés grace aux équations suivantes :

C = Fsup ag (9)

sup ag

F )
Cﬁ)rét = Supfo% e (10)
sup forét

Dans le but de valider cette estimation des flux d’apports souterrains, des mesures directes de
concentration en nitrate dans les nappes souterraines ont été effectuées. D’une part, des sources
correspondant a la zone d’affleurement des argiles vertes ont été échantillonnées. D’autre part, des
piézomeétres profonds dans les nappes de Brie et de Champigny ont été installés en aval du bassin en

janvier 2008 (Figure 2-9 et Figure 2-12).

61

CemOA : archive ouverte d'Irstea / Cemagref



Chapitre 2 : Matériels et méthodes

T Bellewue 8057

s - Calcaires de Saint Ouen
E(:oumﬁﬂ ‘%‘7%”;:‘“ (Marinésien, Bartonien supérieur)

Calcaires de Champigny

/M\ (Priabonien)

136

L

il Sy Marnes supragypseuses
- \\’:{/i (Priabonien)
o G’{;‘-’“%/ﬁ{{‘? |:| Argile verte de Romainville
- (Stampien)
Calcaires de Brie
(Stampien)

Limon de plateau
(quaternaire)

Colluvions, argile, tourbe
(quaternaire)

IK/]E 137.5

:

130

120 Coupe le long

Longueur du
du transect

transect: 1.7 km

110

100 500 m

Figure 2-12 : Emplacement des piézométres profonds
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Ces piézometres ont pour but d’établir la direction et le sens des échanges nappe-riviére au
cours de I’année ainsi que de suivre les concentrations en ¢léments azotés de la nappe de Brie. Ce
transect part du sommet du plateau jusqu’a la zone riveraine a 2 m du cours d’eau. Le piézométre du
plateau et celui du milieu de versant ont une profondeur de 15 m. Celui placé dans la zone riveraine se
termine a 3 m de profondeur. Les relevés de niveau d’eau et les échantillonnages de 1’eau sont faits de
facon manuelle et mensuelle depuis janvier 2008. Le niveau d’eau est mesuré grace a un capteur de

pression et les échantillons d’eau ont été pompés aprés une phase préalable de vidange du piézométre.

2.2.3. Les méthodes d’analyses chimiques

Les concentrations en nitrate, ammonium et nitrite sont mesurées en flux continu par
colorimétrie grace a un auto-analyseur TRAACS 800. Le principe de mesure est la colorimétrie.

Les nitrates sont réduits en nitrites sur une colonne de cadmium (Greenberg et al., 1992). Ces
nitrates réagissent en milieu acide avec de la sulphanilamide, et forment un complexe de diazotation
qui, couplé avec du chlorhydrate de N-1-Naphtyléthylénediamine, produit une coloration pourpre. La
lecture colorimétrique est effectuée a 520 nm. Les nitrites sont analysés de la méme fagon sans
réduction préalable sur colonne de cadmium. Enfin, I’ammonium réagit avec du salicylate de sodium
et de I’acide dichloro-isocyanurique en donnant un composé coloré bleu qui présente une valeur

maximale d’absorption mesurée a 660 nm. Le nitroprussiate de sodium est utilisé comme catalyseur.
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Des essais sur des échantillons étalons ont été faits au CEMAGREF sur le TRAACS et il
s’aveére que I’appareil surestiment légérement les concentrations des ions analysés : sur-estimation de
4% pour les ions ammonium, de 5% pour les ions nitrate et de 7% pour les ions phosphate.

Ces mesures sont faites en routine, sur les eaux de surface échantillonnées toutes les 24h a

I’exutoire de chaque sous-bassin. Avant analyse, les échantillons sont conservés a 4°C.

2.3. UTILISATION DE LA BIOGEOCHIMIE ISOTOPIQUE :
PRINCIPES ET METHODES

L outil isotopique a été utilisé conjointement aux mesures classiques de physico-chimie et des
bilans d’azote qui en résultent, dans le but de caractériser les processus de rétention en azote et
d’estimer qualitativement si ces processus peuvent étre a l’origine d’éventuels défauts de bilans
détectés. En effet, comme indiqué dans le chapitre 1, outre le suivi des sources d’azote, la mesure du
0" N des nitrates permet de tracer le processus de dénitrification. Ce paragraphe présente le principe
de ['utilisation de la biogéochimie isotopique et ['utilisation particuliére qui en a été faite lors de cette

étude.
2.3.1. Suivi isotopique des nitrates et de ’azote organique du sol

2.3.1.1. Les intrants azotés

Tout d’abord des mesures du 8N des nitrates de la pluie ont été réalisées 10 fois a des
périodes différentes de I’année. De plus, le 8"°N du fertilisant le plus utilisé sur le bassin,

I’ammonitrate, a été mesuré.

2.3.1.2. A I’échelle de la parcelle drainée

Des profils de sol ont été échantillonnés sur la parcelle de référence sur 2 transects, un en haut
de la pente et un en bas de la pente de la parcelle. Chaque transect perpendiculaire a la direction des
drains est composé de 3 profils perpendiculaires a la direction des drains, de la méme fagon que pour
les piézometres de surface. Comme le positionnement exact des drains n’est pas connu, les 3 profils de
sol de chaque transect ont été espacés de 2,5 m. Le sol a été échantillonné tous les 10 cm avec une
tariére & main pour chacun des profils. Pour chaque profil de sol, le §"°N de I’azote organique du sol a
été mesurée.

L’objectif de ces mesures est de pouvoir comparer les enrichissements relatifs en "N des
différentes formes d’azote dans le sol par rapport aux sources externes. En connaissant le

fractionnement associé a chaque processus du cycle de ’azote et grace au bilan azoté réalisé a
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I’échelle de la parcelle, I’objectif est dutiliser le 8'°N comme indicateur de 1’existence de processus de

rétention/élimination de 1’azote dans le sol.

2.3.1.3. A ’échelle du bassin versant

Le 8"°N-NO;" dans les eaux de surface a été suivi toutes les 24h lors de plusieurs épisodes de
crue durant les saisons de drainage. Des mesures ont aussi été réalisées durant les périodes estivales en
dehors de la saison de drainage. De plus, le '°"N-NO; des eaux souterraines a été mesuré dans sources
du bassin versant.

Ce suivi a pour but de détecter des processus de rétention en aval des sols cultivés, soit dans

les zones ripariennes, soit dans les cours d’eau.

2.3.2. Méthodes analytiques

2.3.2.1. Mesure du 8"°N-NOy*

La méthode utilisée pour mesurer le 5"°N-NO;™ est la méthode de diffusion de I’ammonium

(Sebilo et al., 2004).

Cette méthode est basée sur la microdiffusion & froid des nitrates, par leur conversion en
ammoniac sous un pH basique. Les ions NO;™ sont transformés en NH; grace a un alliage de Devarda
en milieu basique. Cet alliage de Cu, Al et Zn engendre la réduction du nitrate (NO53’) en ammonium
(NH3) qui va diffuser a travers la colonne d’eau. Un filtre, imperméable a 1’eau mais perméable au
gaz, et contenant une compresse imbibée de 30 pl d’acide sulfurique, piége 1’ammoniac de
I’atmosphére gazeux sous forme de sulfate d’ammonium. Le temps nécessaire d’incubation pour que
plus de 95% des nitrates soient transformés en ammoniac et piégés dans le filtre est de une semaine

(Figure 2-13).
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Atmosphére ou se
dégage 'ammoniac

Filtre

| Echantillon + soude |

| Barreau aimanté |

Figure 2-13 : Incubations pendant une semaine sur table d’agitation

Ensuite, les échantillons sont congelés et lyophilisés en vue de 1’analyse au spectrométre de
masse isotopique. Le filtre en fibre de verre est enfin emballé dans une fine capsule en étain pour étre
décomposé thermiquement dans un analyseur élémentaire couplé a un Spectrométre de Masse
Isotopique (Figure 2-14). Le N, produit aprés la combustion de 1’échantillon dans I’analyseur

¢lémentaire, est analysé par le spectrométre de masse isotopique. Cette méthode de mesure a une

précision de 1’ordre de + 0,2%o.

Spectromeétre de masse
isotopique (Isoprime Micromass)

Analyseur Elémentaire (EuroVector)

Figure 2-14 : Analyseur élémentaire et spectrométre de masse isotopique

2.3.2.2. Mesure du 8"°N de I’azote organique du sol

A partir de I’échantillon de sol séché a I’air et tamisé a 2 mm pour enlever les racines et les
résidus de cultures, une masse de sol de 150 mg équivalent a 150 pg de N est pesée et isolée dans une
fine capsule en étain et introduit dans le couplage EA-IRMS. Le §'°N mesuré est considéré comme
étant celui de ’azote organique du sol car celui-ci représente plus de 98% de I’azote du sol. Chaque

analyse permet de déterminer les pourcentages d’azote, de carbone ainsi que le 8"°N.
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2.4. MESURE DE LA DENITRIFICATION EN PARCELLE DRAINEE

Des mesures ponctuelles de la dénitrification réelle et potentielle ont été réalisées sur la
parcelle drainée de référence. Ces mesures ont été faites en laboratoire en utilisant la méthode du
blocage a ’acétyléne. En complément de [’outil isotpique qui perment de caractériser le processus de

denitrification, [’objectif de ces mesures est de quantifier le processus dans les sols drainés.

2.4.1. Mesure de la dénitrification réelle

Le principe de la mesure de la dénitrification est basé sur l'inhibition exercée par 'acétyléne
sur la réduction du N,O en N, (Balderstone et al., 1976; Yoshinari et Knowles, 1976). En présence de
CH,, le N,O devient le produit final de la dénitrification. Or, ce gaz est facilement quantifiable
compte tenu de sa faible teneur atmosphérique dans l'air et de la sensibilit¢ des détecteurs
(chromatographes en phase gazeuse, détection par capture d’électrons). Ceci fait de cette méthode
I'une des plus sensibles pour la mesure de la dénitrification (Duxbury et al., 1986). et la plus
couramment utilisée.

Deux méthodes différentes sont réalisées avec des carottes de sol. La premiére consiste en une
recirculation des gaz dans la carotte de sol, considérant qu'un courant facilite la distribution de

l'acétyléne et du N,O (Parkin et al., 1984; Tiedje et al., 1989; Figure 2-15).

Flush gas

Trap
Septum injection
« port

Quick connect
ECD-
GC
Culiure

flask

Incubator

Figure 2-15 : Boucle de recirculation de I'expérience réalisée par Tiedje et al. (1989)

Cette méthode permet une mesure en continu du flux de N,O. Cependant, elle nécessite un
matériel cher et complexe, et ne permet pas d'analyser beaucoup d'échantillons.
Une deuxieéme est dite statique. Les carottes de sol sont simplement placées dans une Boite
d'incubation hermétique sans recirculation (Burton et Beauchamp, 1984; Ryden et al., 1987; Tiedje et
al., 1989). Cette méthode, plus simple, permet la mesure simultanée d’un grand nombre d'échantillons,

ce qui est un grand avantage compte tenu de la grande variabilité de la dénitrification.

Compte tenu de nos moyens matériels, la méthode du blocage a l'acétyléne de type statique a
été choisie. L'expérience se réalise sur des échantillons composés, ici correspondant a 4 carottes de sol

dans une boite hermétique, munie d'un septum pour permettre le prélévement de gaz.
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Le mode opératoire général est composé de plusieurs étapes (Figure 2-16) :

- prélevement de sol : a I'aide d'un carotteur ou d'une taric¢re

stockage : en chambre froide a 4-5°C pour stopper les réactions biologiques

incubation

prélévement de gaz

Insertion de 4 carottes de Fermeture des boites
sol par boite d’'incubation d’incubation

chromatographie en phase gazeuse

- Injection de I'acétylene
dans une des deux boites
de chaque site et horizon.

- Diffusion du gaz

Remise a pression
atmosphérique

Stockage en chambre froide
a la température souhaitée.

Figure 2-16 : Protocole de mesure de la dénitrification réelle

L'expérience a été réalisée sur 4 sites du bassin versant de Goins (1 en haut de la parcelle de
référence, 1 au milieu de la parcelle, 1 en bas de la parcelle, 1 dans la forét), et sur deux horizons de 25
cm d'épaisseur (Figure 2-17). Trois campagnes de prélévements ont été éffectuées : le 28/02/07 ; le
27/03/07 et le 03/05/07.

On incube alors les échantillons de sol, avec, pour un horizon d'un site, une boite avec
acétyléne et une sans (témoin), dans une chambre froide a température du sol. La boite "témoin"
permet d'évaluer indirectement la production de N,, par la différence de production de N,O entre les

boites avec acétyléne et celles sans.
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Figure 2-17 : Situation des points de prélévement de sol sur la photo aérienne du sous bassin de Goins
(limites en jaune)

2.4.2. Mesure de la dénitrification potentielle

Elle détermine le taux maximal de dénitrification qui peut avoir lieu dans le sol, sans
développement biologique (Figure 2-18).

Pour cela, un échantillon de 25 gr de sol (poids sec), préalablement homogénéisé (mélange de
terre provenant de tous les points de prélévement de I'horizon du site), est placé en conditions
optimales, par un ajout d’eau distillée, de KNO; et de glucose, en concentration finale 50 pg de N-
NO;™ par g de sol sec, soit 9,027 mg de KNO; par échantillon, et de 300 pg de C-glucose par g de sol
sec, soit 7,5 mg par échantillon (Luo et al., 1996).

Afin de se placer en condition anaérobie, des flush a I'hélium sont réalisés pour faire le vide
dans la bouteille et d'obtenir une atmosphére d'hélium contenant peu d'O, (inférieur a 0,1% si

possible).
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Mise en bouteille de 25g en
poids sec dans une bouteille.

Ajout de 25 ml d’eau.

'

Fermeture des bouteilles de
maniére hermétique avec les
septums et bague de serrage. Ajout de 1 ml des solutions de
glucose et de KNO3 de
concentrations massique
respectives 9,027 mg/ml et 7,5

mg/ml.
Injection d’hélium puis remise a vide.
(La bouteille est renversée afin de faire
buller I’hélium dans 1’eau ce qui chasse Répétition de
I’oxygene dissous et assure de I’opération (x2)

meilleures conditions anaérobies).

Ajout de I’acétyleéne dans les
«—  Dbouteilles qui en nécessitent.
On laisse le gaz diffuser
durant minimum 5 min.
Remise a pression
atmosphérique a t.

Figure 2-18 : Protocole expérimental de mesure de la dénitrification potentielle
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Les calculs réalisés a partir de ces mesures pour calculer la dénitrification réelle et la

dénitrification potentielle sont détaillés en Annexe 1.

2.5. MODELISATION A DIFFERENTES ECHELLES SPATIALES

Comme indiqué dans le chapitre 1, [’ensemble des observations réalisées sur la dynamique de
l’azote dans notre site expérimental a été synthétisé par le recours a la modélisation, tant a l’échelle
de la parcelle (DRAINMOD-N I1), qu’a l’échelle des sous-bassins versants (SENEQUE).

La modélisation a pour objectif de valider les schémas conceptuels ou de compréhension des

processus.

2.5.1. Le modé¢le DRAINMOD-N 11

L'utilisation du modéle Drainmod-N a pour but de quantifier les processus de transfert d'eau et
d'azote dans les sols drainés en fonction des conditions climatiques, des propriétés physiques du milieu
et des caractéristiques du réseau de drainage, avec une résolution temporelle fine permettant

d’appréhender leur variabilité.

Le modéle hydrologique DRAINMOD a été développé par R. Wayne Skaggs a la North
Carolina State University (Skaggs, 1980). Le mod¢le simule I’hydrologie a la parcelle des sols
artificiellement drainés a nappe peu profonde, a pas de temps horaire ou journalier sur des longues
chroniques climatiques (e.g. 50 années). Le modéle calcule I’effet du drainage et des pratiques
associées, sur les hauteurs de nappe, les débits et les rendements des cultures.

DRAINMOD a été testé pour un grand nombre de conditions et de pays dans le monde,
comme le montrent les dizaines de publications écrites a partir de ce modéle

(http://www.bae.ncsu.edu/soil_water/drainmod/index.html). Depuis le début des années 1990, de

nouveaux modules ont été ajoutés a DRAINMOD pour simuler I’impact du drainage sur la qualité de
I’eau, pour les zones de cultures mais aussi les zones foresticres.
La derniére version du modéle disponible et utilisée ici permet de simuler les pertes azotées

dues au drainage, mais aussi les problémes de salinité des sols.

2.5.1.1. Module hydrologique

Les processus hydrologiques simulés sont les suivants : précipitations, drainage, infiltration,
évapotranspiration, ruissellement, stockage d'eau a la surface du sol et en zone non saturée. Le modé¢le

calcule un bilan de I’espace poral dans le sol a chaque pas de temps :
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AV =D+ET+DS-F (11)
ou AV représente la variation du volume d'air du sol, D le volume d'eau évacué par le drainage, E7 le

volume d'eau évacuée par 1'évapotranspiration, DS la drainance et F l'infiltration.

Un schéma du principe de fonctionnement hydrologique est présenté sur la Figure 2-19.

L’¢évaluation de ces différents processus nécessite des hypothéses que 1’on va détailler.

Principe de fonctionnement
ET

s RUNOFF
o || —

RAINFALL

DEPRESSION STORAGE

______ _i_

SOIL SURFACE

INFILTRATION

DRAINAGE

|
/////f‘x’/f"x’//f’x’/x’///’//f’/f/’X/X/f“/X////;’f/f’/f‘//fﬁ/i/ﬁﬁf“
RESTRICTIVE LAYER DEEP SEEPAGE

Figure 2-19 : Schéma du principe de fonctionnement de Drainmod

Dans le modéle DRAINMOD, la représentation d'un systéme drainant saturé est issue de la
combinaison de la loi de Darcy et de la loi de conservation de la masse. Un bilan du volume de pores
est effectué a chaque pas de temps. Le bilan hydrique de base de DRAINMOD ne requiert pas la
connaissance du profil de la teneur en eau dans le sol. Cependant, les calculs évaluant les différents
¢éléments, comme le drainage ou 1'ET, dépendent de la position de la nappe et de ce profil. A chaque
pas de temps, DRAINMOD recalcule donc ce profil et la profondeur de la nappe, en faisant
I'hypothéese d'un équilibre hydrostatique.

e Le drainage

Le toit de la nappe n'est pas une surface rectiligne entre les drains, mais plutdt une forme
ellipsoidale. Mais compte tenu de la faible épaisseur de la zone saturée par rapport a I'écartement des
drains, on fera I'hypothése que les écoulements sont uniquement horizontaux (hypothése de Dupuits —
Forchheimer), et par conséquent une nouvelle surface saturée est calculée (Figure 2-20), comme le

montre le schéma ci-dessous.
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SOIL SURFACE

Profondeur E e
équivalente — v
........... -‘_ ‘_ ssssees s

LEELLELE L LT LIS RS TS LTS LA o
RESTRICTIVE LAYER

Figure 2-20 : Hypothése de Dupuits-Forchheimer

Les circulations dans la nappe sont paralléles et horizontales. Cette hypothése est d'autant plus
valable que I'épaisseur de la zone saturée est faible par rapport a 1'écartement des drains
(Lesaffre, 1988).

L'équation de Hooghoudt est utilisée pour déterminer le flux d’eau drainée.

KH?+2K d ,H
o) =" nd: )/ (12)
ou K est la conductivit¢ horizontale (cm/h), H la hauteur de nappe a l’inter-drain (cm), K, la
conductivité hydraulique a saturation (cm/h), d. la profondeur équivalente de 1’imperméable par

rapport aux drains (cm) et L, le demi — écartement des drains (cm).

e L’évapotranspiration

La détermination de [D’évapotranspiration se fait en deux étapes. Tout d'abord,
I'évapotranspiration potentielle ETP est estimée a partir des données météo (température, vitesse du
vent, humidité...). Cette valeur représente la quantité d'eau mobilisée par le systéme sol - plante quand
la quantité d'eau dans le sol n'est pas limitante. Ensuite, on vérifie si I'ET n’est pas limitée par la
disponibilité en eau.

En effet, il existe un flux maximal ascendant que peut fournir la nappe. Celui-ci est fonction
de la profondeur de la nappe et diminue avec celle-ci. Si I'ETP est inférieure au flux maximal
ascendant que peut fournir la nappe, ET = ETP tout simplement. En revanche si I'ETP devient
supérieure a la quantité d'eau issue de la nappe, un déficit se crée. Ce manque sera comblé par le
prélévement de 1'eau accumulée dans la zone racinaire.

Mais le prélévement dans la zone racinaire ne peut étre tel que la teneur en eau en surface
devienne inférieure a la teneur dite de flétrissement des plantes, a partir de laquelle les plantes ne
peuvent plus soutirer d'eau du sol. Si le besoin est supérieur le modéle crée une zone séche de la
surface jusqu'a une certaine profondeur, telle que I'ETP soit satisfaite. Au maximum cette zone séche
peut atteindre la limite inféricure de la zone racinaire. Une fois cette profondeur atteinte, I'ETP est

limitée par la disponibilité en eau du sol. L'ET est alors égale au flux maximum ascendant d'eau qui
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peut transiter dans la colonne de sol et les plantes flétrissent car elles ne disposent plus d'une teneur en

eau suffisante (Figure 2-21).

ETP = qté eau fournie ETP = qté eau fournie ETP = qté eau fournie par la
par la nappe elle-méme par la nappe elle-méme nappe elle-méme et zone
ET=ETP FT=FTP racinaire asséchée
Zone racinaire ET = flux ascendant max

[ Zone séche
Flux ascendant maximal fournit par la nappe
= Flux fournit par la zone racinaire

Figure 2-21 : Les différents cas d’évapotranspiration et le concept de zone séche (Faure, 2007)

L'ET o6te de I'eau et tend donc a faire diminuer la nappe du volume maximum qu'elle peut
fournir. Si celui-ci n'est pas suffisant, I'ET déforme le profil dans sa partie supérieure. En effet, on voit
que pour une profondeur de nappe donnée et donc un flux maximal ascendant, selon la demande en ET
le profil se déforme. L'asséchement de la zone racinaire se manifeste par une baisse de la teneur en eau
dans les premiers centimétres de sol jusqu'a un maximum, la teneur en eau au point de flétrissement

(Figure 2-22).
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Figure 2-22 : Influence de I'ET sur le profil hydrostatique et la hauteur de nappe d’apres Skaggs (1980) et
Faure (2007)
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e La drainance
La drainance est calculée grace a la charge hydraulique et la conductivité de la couche dite

imperméable.

e L’infiltration
L'infiltration est un paramétre complexe dépendant des propriétés du sol (conductivité
hydraulique, teneur en eau initiale, compaction...), des caractéristiques des cultures (profondeur
racinaire, étendue de la culture...), et du climat (intensité de la pluie, durée, température...). Si le taux
de précipitations n'exceéde pas la capacité maximum d'infiltration du sol, le volume infiltré est égal a la
pluie. S'il excede cette capacité maximum, un bilan hydrique en surface, donnant 1'équation suivante,

permet de calculer l'infiltration :

RP=F+AS+RO (13)

ou P représente la pluie, F l'infiltration, RO le ruissellement, et AS la variation du volume stocké en
surface dans les microvillosités du sol.

En effet, la surface du sol n'est pas lisse, mais présente des irrégularités comme on le voit sur
la Figure 2-20, qu'il soit labouré¢ ou non. Lors d'une pluie, de I'eau s'accumule donc dans cette zone et
est stockée, jusqu'a ce qu'elle se soit infiltrée.

Cette capacité maximale d'infiltration est calculée par DRAINMOD en utilisant 1'équation de
Green et Ampt (1911). Celle-ci a été établie en appliquant la loi de Darcy de part et d'autre de la zone
d'infiltration de 1'eau appelée "front saturé" du sol (Figure 2-23). En effet, si I'on considére une couche
de teneur en eau uniforme, I'eau s'infiltrant dans la colonne de sol crée une zone humide en surface qui

se propage petit a petit en profondeur.

R
%SOIL/ Le

| ;/6=85
o |

_WETTING FRONT .

“IDRY SOIL

AR T

Figure 2-23 : Définition des termes de Green and Ampt, d’apreés Skaggs (1980)
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On obtient 1'équation suivante :

F:st(Hz‘Hl)Lf (14)

ou F est linfiltration (cm/h), L; la longueur de la zone humide du sol (cm), K, la conductivité
hydraulique de la zone humide du sol (cm/h), H; la charge hydraulique du front d'humidification (cm)

et H; la charge hydraulique a la surface du sol (cm).

2.5.1.2. Module biogéochimique

Un module biogéochimique a été¢ couplé a DRAINMOD pour devenir DRAINMOD-N I
(Youssef et al., 2005). Le nouveau modele prend en considération plusieurs formes azotées : les
nitrates mais aussi les formes ammoniacales et les formes organiques. Le cycle de 1'azote est donc
complet et le modéle intégre également une représentation du cycle du carbone.

Les processus considérés sont : la fixation de l'azote atmosphérique, l'application de
fertilisants sous toutes leurs formes, l'absorption d'azote par les plantes, la minéralisation,
I'immobilisation, la nitrification et la dénitrification, la volatilisation et les pertes dues au ruissellement

et au lessivage (Figure 2-24).

Plant Residue
Harvesting residue-N Incorporation
Uptake NO;-N | _ Immobilization
Denitrification N Fert. Application
vy Y | 2 g
Fixation Atmospheric =6 Mineral
-N |« | 8| ® =
Plant-N Atm-N Deposition €3 § fert-N
1 7y z «
Volatilization y Fert Application Yy v
NH,-N [ . N, I
Uptake a9 Mineralization/lmmobilization ON

NH,-N Sorption
IO

Waste Animal Waste
Application waste-N| Application

Leaching/
Runoff Loss

Figure 2-24 : Cycle de I’azote de DRAINMOD-N 11, d’aprés Youssef et al. (2005)
e Equation de base

Le modele calcule a chaque pas de temps les concentrations en nitrates et ammonium dans le

sol et dans I'eau des drains. Pour cela, le transport des différentes formes azotées est régi par 1'équation
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d'advection — dispersion — réaction (ADR), ce qui donne le bilan massique pour une forme répartie

entre les phases aqueuses, gazeuses et solides :

aC
26, +6,C,+p,C)=2| 0,0, % ro,p, Tx | O0C) i g

o 0z 0z 8 9z 0z

(15)

ou 0, et B, sont les teneurs volumétriques dans les phases aqueuse et gazeuses ; C, , C, et C; les
concentrations dans les différentes phases ; p, la densité apparente séche ; v, le flux volumétrique
dans la phase aqueuse; D, le coefficient de dispersion hydrodynamique qui caractérise le transport
dispersif dans la phase aqueuse; d, le coefficient de diffusion moléculaire qui caractérise le transport
diffusif dans la phase gazeuse et S un terme puits/source.

A chaque itération, DRAINMOD-N II résout dans un premier temps la partie de I’équation 15
concernant les transports verticaux afin d’obtenir des concentrations intermédiaires. Celles-ci sont
ensuite utilisées pour résoudre la partie Réaction/Transformation (S) de 1’équation 15. Les transports
verticaux sont calculés de fagcon numérique.

Le terme puits/source donne pour la dénitrification :

C
Sen = SV ax d( N%&,N@} +Cy, )}{C/Km iC )jx(% j (16)

ou Sy, est le taux de dénitrification, Vixd.n le taux maximum de dénitrification rencontré, Cyp; la
concentration en nitrates, C, la concentration en substrats carbonés, K, no; la constante de demi
saturation en nitrates et K, . la constante de demi saturation en substrats carbonés. Le mode¢le tient
également compte des effets environnementaux (température, pH, teneur en eau...) sur les différentes
transformations, et peut cumuler ses effets. En effet, £, est une fonction réponse adimensionnelle pour

les facteurs environnementaux.

Je= 1t (17

ou f; est le fonction réponse température et fy,, est la fonction réponse teneur en eau.

0,57

f, =exp —O,S,BTUP[ + | 1- (18)

opt

ou T est la tempréature du sol (°C), T, est la tempéreture optimum pour laquelle ft est égale a 1, et

est un coefficient empirique.
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Pour la dénitrification fg, est égale a I’équation suivante :

0 S<Sdn
_ @ 19
ﬁw { N Sdn S>Sdn ( )
I-s,,

ou s est la saturation relative (sans dimension), sq, est la saturation relative en dessous de laquelle il

n’y a pas de dénitrification et ¢; est un exposant empirique.

La Figure 2-25 synthétise les forgages, les paramétres et les variables de sortie du modéle

Drainmod-N.

P,ETP, T Variables hydrologiques
Evapotranspiration réelle,
Infiltration,
Forcages "sol" Ruis_seller_nent,
et Débit drainé,

0 = f (profondeur), K

- .
Profondeur couche imperméable Hauteyr de la nappe  linterdrain

Pertes d'eau en profondeur

Forcage "drainage" - -
Position et dimensions des drains

Variables "azote"

Flux d'azote drainés,
Concentrations dans les
drains et le profil de sol,
Dissolution des fertilisants,
Minéralisation,
Dénitrification,

Forgages "pratiques culturales" Absorption racinaire
Plantation, fertilisation (date et quantité),
travail du sol, rendement attendu

Forcages "cultures"

Profondeurs racinaires

Teneurs en azote des cultures

Constantes minéralisation et dénitrification
Concentrations initiales en nitrates

Figure 2-25 : Schéma des entrées-sorties de DRAINMOD-N II

2.5.2. Le modéle SENEQUE

Aprées 1’étude des processus a I’échelle de la parcelle, I'utilisation du modéle SENEQUE sur
les sous-bassins versants emboités d’ordre 1, 2 et 3 a pour objectif de quantifier les processus de

rétention riparienne et les processus de rétention in-stream.

2.5.2.1. Présentation du modéle

RIVERSTRAHLER est un modéle simulant la qualit¢é de 1’eau et le fonctionnement
biogéochimique des grands réseaux hydrographiques (Garnier et al., 1995; Billen et Garnier., 1999;
Billen et al., 2001). Il calcule au pas de temps décadaire les principales variables de la qualité physico-
chimique et microbiologique des eaux de surface en fonction des contraintes constituées par la
morphologie des cours d’eau, les conditions météorologiques et climatiques, 1’usage du sol du bassin

versant et les rejets ponctuels d’eaux usées. L’intégration de RIVERSTRAHLER dans une interface
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SIG qui en permet une application spatialement distribuée, d’abord développée pour le bassin de la
Seine, est appelée SENEQUE (Ruelland et al., 2007) (Figure 2-26).

SENEQUE est constitué d’un modéle de cinétique des processus microbiologiques dans les
hydrosystémes, le modéle RIVE, couplé a un modéle hydrologique HYDROSTRAHLER, qui calcule
les composantes superficielles (ruissellement et écoulement de sub-surface) et phréatique (débit de
base) du débit de chaque sous-bassin défini au départ, a partir des variations saisonni¢res de la
pluviométrie et de 1’évapotranspiration. Ce mod¢le ne décrit que le fonctionnement biogéochimique

du réseau hydrographique et non celui du bassin versant.

’ Apports diffus ‘ morphologie Contraintes
apports réseau climatiques et

ponctuels hydrographique hydrologiques

’ Aquiféres ‘ ’ Usage du sol ‘

l v

Hydrocal
Surveys eaux Relation (flux hydriques)
souterraines empirique

— — usage sol vs (— Typo ZHR
+

conc ss i Module de
racinatre drainage découpage espace
\7w et gestion projets
Conc. ss v
> racinaire ) 7| — Modéle RIVE
(processus

uauedu
pajsuel]

biogéochimiques)
Conc.
R
v
*.RSL, *.RSB
Module de lecture
SENEQUE et visualisation

Qualité de I'eau
Flux de nutriments
Figure 2-26 : Le fonctionnement de Séneque : prise en compte des entrées au réseau hydrographique et
calcul par Riverstrahler du fonctionnement biogéochimique des cours d’eau

2.5.2.2. Modele HYDROSTRAHLER

Le réseau hydrographique est décrit comme une combinaison de 3 types d’objets : les sous-
bassins amont (ou ‘feuilles’), les axes de riviéres (ou ‘branches’) et les milieux stagnants en connexion
(étangs ou réservoirs). La description des sous-bassins est hiérarchisée sur la base de la notion d’ordre
de Strahler. Le chevelu hydrographique est représenté par un schéma régulier de confluence de
tributaires d’ordre croissant. Le modéle calcule un comportement moyen pour les tributaires de chaque
ordre. Les axes de riviéres sont quant a eux représentés d’une maniére plus fine, permettant la
description de profils en long avec une résolution de I’ordre du km. En ce qui concerne les milieux
stagnants en communication, ils sont pris en compte, soit de maniére statistique lorsque, comme c’est
le cas pour les étangs, ils se raccordent aux différents ordres d’un sous-bassin (on considére alors leurs

caractéristiques moyennes par ordre hydrologique), soit sous forme individualisée, comme c’est le cas
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pour les grands ouvrages de retenues connectés sur un axe de riviere (on tient compte d’une
morphologie précise et des valeurs réelles journaliéres des débits dérivés et restitués).

La Figure 2-27 présente les relations entre la pluie, I’évapotranspiration, et les transferts d’eau a
travers un compartiment sol et un compartiment aquifére. Le ruissellement de surface n’a lieu que
lorsque le sol est saturé. Les écoulements de sub-surface et I’infiltration sont fonction de la teneur en
eau dans le sol (relations linéaire) et les écoulements de base sont fonction du niveau de la nappe
(relation linéaire).

Pluies Evapotranspiration

Ruissellement

Surface du sol

SOL Ecoulements de
sub-surface
Infiltration Ecoulement de surface
Ecoulements de base
NAPPE I

Contribution de la nappe

Figure 2-27 : Le modéle HYDROSTRAHLER, d’aprés Billen et Garnier (1999)

2.5.2.3. Mode¢le RIVE

Un des principes de base du modele SENEQUE est celui de ’unicité des processus a travers
I’ensemble du continuum aquatique : des tétes de bassins a I’estuaire, des étangs aux grandes retenues,
les processus microscopiques qui déterminent le fonctionnement de 1’écosystéme sont identiques dans
leur nature et leur cinétique. Ce sont les contraintes hydrologiques, morphologiques ou liées aux
apports du bassin versant qui induisent les différences de fonctionnement des secteurs successifs de ce
continuum. Un seul et méme module représentant finement ces processus microscopiques est donc
utilisé pour toutes les composantes de 1’hydrosystéme. La plupart des paramétres cinétiques
caractérisant ces processus sont fixés a priori, a partir d’observations ou d’expérimentations de terrain

ou de laboratoire, et ne font donc 1’objet d’aucune procédure de calage.

La qualité de I’ecau dans 1’ensemble du réseau hydrographique est décrite par la concentration
en oxygeéne, en nutriments (NH,", NO;, PO,*, PIP, Si0,, BSi), en matic¢res en suspension et en

carbone organique dissous et particulaire (3 classes de biodégradabilité).
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Le modéle RIVE est fondé sur la connaissance de nombreux processus chimiques et
biologiques et fait intervenir un grand nombre de variables d’état. Ainsi sont décrits en détail la
dynamique des populations phytoplanctoniques (Garnier et al., 1995), la dégradation de la matiére
organique par les populations bactériennes hétérotrophes planctoniques (Billen et al., 1999) et la
nitrification dans la colonne d’eau (Brion et Billen, 1998), la dégradation de la mati¢re organique
benthique et les processus associés de nitrification et de dénitrification dans les sé€diments (Thouvenot

et al., 20006).

2.5.2.4. Apports diffus : conditions limites

Contrairement a beaucoup de modeles de trongons de riviére, RIVERSTRAHLER couvre
I’ensemble d’un réseau hydrographique et s’affranchit ainsi de la nécessité de renseigner des

conditions limites amont, autres que celles qui définissent les apports diffus du bassin versant.

Dans la démarche RIVERSTRAHLER, les apports diffus représentent la condition limite
amont du modéle : la composition des deux composantes (superficielle et phréatique) du débit en
provenance du bassin versant doit étre connue pour chaque sous-bassin.

La composante superficielle du débit est supposée avoir la composition moyenne de 1’eau du
sol a la base de la zone racinaire. Dans [’application du modéle, cette composition est souvent définie
en utilisant des relations empiriques en fonction de ’'usage du sol du bassin versant. Elle peut aussi
étre directement définie par des mesures réalisées sur des drains, ou sur des prélévement issus de
bougies poreuses ou d’analyse du sol. Elles peuvent enfin étre renseignées a partir des résultats de

modeles agronomiques prédictifs du lessivage des sols.

A cause de I’inertie de leur réponse aux pollutions diffuses, la composition des aquiféres ne
refléte pas nécessairement 'usage actuel du sol de leur zone d’alimentation. La concentration
moyenne des eaux souterraines, qui constituent le débit de base des cours d’eau, peut ne pas étre
identique a celle des eaux sous-racinaires qui les alimentent, mais doit étre déterminée empiriquement
a partir des analyses disponibles de la qualité effective des principaux aquiféres du bassin, ou résulter

de calculs par un modéle hydrogéologique.

2.5.2.5. Apports ponctuels

Les données relatives aux apports ponctuels d’eaux usées par les ouvrages d’assainissement et
les industriels ont été fournies par I’Agence de I’Eau Seine-Normandie, pour les années 1991 et 1996.
Ces apports sont répartis par ordre hydrologique pour les sous-bassins, tandis qu’ils sont pris en

compte individuellement par leur position kilométrique exacte dans les branches.
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2.5.2.6. Rétention riparienne

Le mode¢le Riverstrahler prend en compte un coefficient de transfert des nitrates a travers les
zones ripariennes, qui rend compte de maniére globale des processus de rétention des nitrates
susceptibles d’intervenir entre la base de la zone racinaire (ou les aquiferes) et leur arrivée dans les
cours d’eau eux-mémes (Billen et Garnier, 1999). La valeur de ce coefficient est déterminée pour
chaque sous-bassin par ajustement sur les observations de concentrations en nitrate disponibles a

I’exutoire.

2.6. CONCLUSION

A titre de synthése de ce chapitre méthodologique, le Tableau 2-4 résume la diversité des
approches expérimentales et de modélisation mises en ceuvre dans notre étude, en fonction des
objectifs fixés et de leurs échelles spatiales et temporelles. Des mesures de terrain et de laboratoire ont
été couplées a des analyses isotopiques et un travail de modélisation a été réalisé de fagon a multiplier

les approches et a obtenir des informations a différentes échelles spatiales et temporelles.
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Tableau 2-4 : Synthése méthodologique

Processus Etudiés

Bilans Azotés

Dénitrification dans les sols cultivés

Dénitrification riparienne et benthique

Objectif

Estimation de la rétention de
I'azote

Localisation spatiale
des processus

Quantification du processus

Caractérisation des
processus - Approche
semi-quantitative

Quantification des processus

Suivi des débits et des e 15 - R
p . . Suivi du & °N-NO . - et
Méthodologie concentrations en azote - U_IV_I Y 15 3 Algorithme M,es.“.“? de. la Modélisation Suivi du 5'°N-NO, Modélisation SENEQUE
Estimation des intrants Suivi du 5"°N-Norg dénitrification DRAINMOD-N
Echelle Spatiale Parcelle + Bassin Versant Parcelle Bassin Versant Bassin Versant

Echelle Temporelle

Saisonnier + Annuel

Annuel

Saisonnier + Annuel

Saisonnier + Annuel

Saisonnier + Annuel
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Chapitre 3

TRANSFERT ET RETENTION DE L’ AZOTE

DANS DES BASSINS VERSANTS DRAINES

EMBOITES
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Chapitre 3 : Transfert et retention de 1’azote dans des bassins versants draines emboites

Afin d’estimer la rétention de [’azote sur le bassin versant de 1’Orgeval, son cheminement
depuis les parcelles agricoles jusqu’a [’exutoire a été suivi.

Pour cela, les variations saisonnieres des flux d’eau et de nitrate ont été mesurées au cours de
3 années a [’exutoire de plusieurs sous-bassins. En utilisant comme référence les mesures effectuées
sur les petits bassins (purement forestier ou purement agricole) les plus amont, un bilan des transferts
d’azote attendus dans les bassins plus aval a été calculé. La comparaison avec les mesures met en
évidence un important défaut de bilan qui montre [’existence de processus de ‘rétention’ (ou
d’élimination) d’azote. L objectif est d’identifier la nature et la localisation de ces processus.

L’examen de la composition isotopique (0°N) des nitrates dans les eaux de surface a permis
de deéterminer de facon semi-quantitative si la rétention d’azote était due ou non a des processus
fractionnants tels que la dénitrification.

Enfin, 'application du modele SENEQUE/Riverstrahler a notre site d’étude a permis de
confronter la vision des transferts et rétention d’azote issue de notre bilan empirique avec celle que
fournit ce modeéle, qui est ainsi pour la premiere fois mis a l’épreuve d’une application a si petite

échelle.

3.1. DYNAMIQUE DES NITRATES DANS UNE SERIE DE BASSINS
DRAINES EMBOITES

Cette section reprend le texte d’'une publication sous presse dans la revue Physics and
Chemistry of the Earth, faisant suite a une présentation au colloque « Man and River System
2 », Paris, décembre 2006.

Nitrate dynamics in artificially drained nested watersheds
C. Billy; F. Birgand; M. Sebilo; G. Billen; J. Tournebize; C. Kao

Abstract

There is concern that subsurface drainage, by destroying or by-passing active denitrification
areas, may prevent nitrate retention processes and enhance nitrate contamination of surface water by
agriculture. To address this question, we studied the flow and concentration signatures of drainage
waters and their transformations in a series of 5 nested watersheds, from 1 to 100 km? area, in the Brie
region near Paris (France). At all scales, nitrate concentrations are generally higher during the winter
drainage season compared to the low flow periods (late spring to early fall). High nitrate
concentrations characterizing drainage waters are visible at the 1%, 2" and 3" stream order but are
"diluted" by surface runoff from forested zones and buffered by groundwater contributions. The
analysis of nitrate chemographs and nitrate budgets established for the different nested watersheds
show significant nitrogen retention. Isotopic measurements indicate that the nitrate pool is enriched in

8'°N-NO;™ as its concentration decreases. Direct estimation of benthic denitrification with benthic
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chambers allowed concluding that benthic denitrification is not the only retention mechanism and that
“underground” denitrification, affecting nitrate on its way from the base of the root zone down to the
limit of the river bed, may in fact dominate nitrogen retention processes even in this intensively

drained watershed.

Key words: Drainage, Nitrate retention, Denitrification, nitrate-nitrogen isotopic composition

3.1.1. Introduction

In most agricultural areas, a gradual degradation of the quality of ground and surface waters
has been observed during the second half of the past century. This degradation has been mainly
attributed to agriculture intensification, characterized in part by the increased use of manufactured N
fertilizers combined with the implementation of subsurface drainage of agricultural fields. In the
mean time, research has shown that a large share of the net input of reactive nitrogen to watersheds is
lost or retained before it reaches the outlet, at least in watersheds of several thousands of square
kilometers in size (Simmons et al., 1992; Lowrance et al., 1995; Howarth et al., 1996; Behrendt et
Opitz, 1999; Billen et Garnier, 1999; Seitzinger et al., 2002). It is generally accepted that 60 to 70 %
of the water contributing to large rivers enters hydrosystems via streams of first to third order of
Strahler (Strahler, 1957; Vought et al., 1994). Similarly most of the nitrogen, of agricultural origin,
found in large rivers enters the aquatic environment through headwater streams (Bach et al., 1997).
The Seine River basin (65,000 km?), France, is no exception to this rule as areas drained by streams of
first to fourth order cover 90 % of the total surface area (Sebilo, 2003; Billen et al., 2007). It thus

seems logical that some of the nitrogen loss observed at the basin scale occurs at this smaller scale.

It is commonly admitted that tile-drainage increases nitrate-nitrogen losses from agricultural
arecas compared to former un-drained situations (Skaggs et al., 1994). In the particular case of
agricultural subsurface drained areas (13 % of the arable land in France, mostly on plateau areas),
water is directly connected from the soil profile to streams and rivers via drain pipes and thus bypasses
riparian corridors. Denitrification in riparian zones has been shown to be very active in reducing
nitrate concentrations and load coming from agricultural areas (Lowrance et al., 1984, Peterjohn and
Correll, 1984; Jacob and Gilliam, 1985; Haycock and Pinay, 1993; Burt et al., 1999; Cey et al., 1999;
Hill et al., 2000; Clément et al., 2003; Sebilo et al., 2003). Thus, artificial subsurface drainage
modifies nitrogen dynamics because water residence time in these natural retention zones may be
greatly reduced or even suppressed. In addition, no biogeochemical processes such as denitrification
are known to occur in buried pipes, which are considered as inert corridors. Magner et al., 2004, by
monitoring surface water quality in an agricultural drained basin, show that subsurface drainage have

increase the frequency of annual peak flows and the nitrate-N flux because of recalibrated ditches
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which are disconnected from riparian corridors. Recently, multi-scale studies compared nitrate
loadings at the outlet of nested drained sub-catchments (Tomer et al., 2003; Tiemeyer et al., 2006).
These studies, realized in small watersheds (a couple of thousand ha) show that, except some rare
exceptions, nitrate concentrations increase with increasing flow rates. This relation between nitrate
concentrations and flow rates can vary in a small watershed but it is always over-all positive. It is also

observed that single peak flow event can represent a large part of water and nitrate fluxes.

These results indicate the major role of subsurface drainage in increasing nitrate fluxes at the
catchment’s scale but do not give information about possible nitrogen retention processes occurring in

an artificially drained watershed.

In this context, the first challenge of this study is to quantify nitrogen retention and to characterize
denitrification processes possibly involved from upstream to downstream in an artificially drained
watershed: the Orgeval watershed, France. As nitrate represents 94 to 99.4 % of dissolved nitrogen
concentrations in the study site, nitrogen retention is estimated by calculating nitrate budgets at the
outlet of nested sub-catchments (from 130 to 10,400 ha). To characterize biogeochemical processes

and in particular denitrification, the isotopic tool was used.

Nitrate isotopic composition in stream water depends on the nitrate origin (fertilizer, manure,
etc.) and on the transformation processes the nitrate pool undergoes during its transfer from upstream
to downstream in the watershed. Denitrification is known to induce a relative N enrichment of the
residual nitrate pool (Mariotti, 1982; Mariotti, 1986; Kellman et Hillaire-Marcel, 1998; Kendall, 1998;
Kellman et Hillaire-Marcel, 2003; Sebilo et al., 2006). Measurements of 5'°N-NO;™ have thus been
frequently used to characterize denitrification in watersheds (Kellman et Hillaire-Marcel, 1998; Mayer

et al., 2002; Sebilo et al., 2003, 2006; Kellman, 2004).

The second objective of this paper is to determine the locations where denitrification could
occur in the continuum from agricultural soils to the outlet of the watersheds. Even though artificial
drainage reduces the water residence time in the soil profile, denitrification could take place at
midpoint between the drains in cultivated areas, where waterlogged situations may occur. Even
though a large part of water flow is disconnected from riparian zones, downhill areas close to rivers
still present situations of greater soil water content than uphill areas, where the conditions for
denitrification can be met. Finally, in-stream benthic denitrification can occur in anaerobic
sedimentary deposits of the streams. In-situ measurements of benthic denitrification were carried out
in May 2005 in the study site, using benthic chambers (Thouvenot et al., 2006). These measurements
were used to estimate benthic denitrification to determine the relative role of this process in nitrogen
retention compared to “underground” denitrification. The term of “underground” denitrification refers
in the following to all processes affecting nitrate in its way from the base of the root zone down to the

limit of the river bed, including denitrification in drained soils and riparian denitrification.
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3.1.2. Materials and methods

Study Site

The Orgeval catchment, 104 km? in size, is located 70 km East of Paris, France (Figure 3-1). It
is drained by the 3" order Orgeval stream. Climate is oceanic temperate, with an average annual
rainfall of 706 mm. Most of the plateau area forming the Orgeval catchment is covered by a
quaternary loess deposit (up to 10 m thick; Fig. 1b), which has evolved into a silty glossic leached
brown soil (Typic Haplustalf, Bartoli et al., 1995). The upper layer is constituted of loess silt and the
lower one is enriched in clay and sand and thus characterized by a low permeability resulting, during
winter, in shallow water table and temporary waterlogged soils. Because of this shallow water table,
tile drains have been installed to enable soil cultivation during the winter period. Before 1960, the
main agricultural activity was dairy farming. Presently, most of the agricultural land (over 80 %) has

been subsurface drained using porous pipes installed 10 m apart and buried 0.8-1 m deep.
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Agricultural (Ag) and forest (F)
sub-catchments
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sub-catchment (M2)

Orgeval Watershed, 3" order of
Strahler sub-catchment (M3)
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Figure 3-1: The Orgeval watershed: Sub-catchments studied (a) and stratigraphic scale with identified
altitude of sub-catchments outlets (Mégnien, 1979) (b)

Underneath the loess layer, two tertiary aquifer formations, separated by a discontinuous grey
clay and loamy gypsum layer, interacts with the Orgeval stream (Mégnien, 1979, Figure 3-1). The
Brie Limestone Oligocene formation is the shallowest, with relatively short water residence time; the
Champigny Limestone Eocene formation is deeper and has longer water residence time. The river
incised all layers in its lower course. When the valley incises the impermeable green clay layer, a
number of springs located at the bottom of the Brie Limestone formation emerge and join the river.
Because the rock formations are reasonably horizontal in this sedimentary area, we will assume that

the surface water catchment and the groundwater catchment are the same and can be derived from the

topography.
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Grain crop agriculture dominates, Maize-Winter Wheat-Spring Barley (or Wheat) being the
main crop rotation. Taking into account the percentage of the surface represented by each crop, the N
excess of the agriculture varies between around 20 kg N.ha" during wet years and around 60 kg N.ha™
during dry years. The other important land use in the watershed is forest representing 17 % of the total

basin area.

Upstream on the plateau, most ditches and first order streams (Strahler, 1957) within
cultivated fields are bordered by herbaceous “uncultivated zones” around 5 m wide, intended to limit
erosion and to preserve surface water from agricultural pollution. It represents 37 km of stream
length. Fourteen km of stream flow through forested zones and the last 13 km are bordered by strips

of trees of variable density and around 10 m wide.

Methods

Within the Orgeval watershed, five nested sub-catchments have been monitored for discharge
and nitrate concentration. The first one is a drained agricultural sub-catchment (later referred to as
Ag) of 130 ha in size; the second one is a forested sub-catchment (later referred to as F) of 110 ha in
size. Ag and F all entirely lye on the loess silt layer and do not drain any deep groundwater (Figure
3-1); they support temporary flows only. They represent superficial outflows from respectively
agricultural and forested areas. Superficial outflows from agricultural areas correspond to drainage
outflows. From forested areas, they correspond to subsurface runoff. The third sub-catchment is a 1%
order basin draining a mix of forested (50 %) and agricultural (50 %) land (960 ha; later referred to as
M1) and including the two previous ones. The M1 sub-catchment drains the Brie aquifer. The fourth
watershed is a 2™ order sub-catchment (4,570 ha, 20 % forested, 80 % cultivated land) later referred to
as M2, and the last one is the whole Orgeval watershed (10,400 ha, 1 % urban areas, 17 % forested, 82
% cultivated land) later referred to as M3 (Fig. 1a). Both M2 and M3 drain the Brie and Champigny
aquifers (Figure 3-1).

Rainfall has been recorded at seven locations within the watershed (Figure 3-1). Daily
Potential EvapoTranspiration (PET) was measured by the French National Weather Service (Météo
France) 1 km south of the watershed.

In order to establish water and nitrate-nitrogen budget, discharges rates and water quality were
monitored at the outlet of each sub-catchment. Discharge rates were monitored since October 1998
for the Ag, M2 and M3 sub-catchments, since October 1999 for the F sub-catchment, and since
October 2004 for M1. Calibrated V-notch weirs were used for discharge measurements for the Ag, F
and M1 sites and rating curves for the M2 and M3 sites, all measurements recorded at hourly time-
intervals.

Water quality was monitored since January 1% 2005 to May 31" 2006 at the outlet of the five

sub-catchments, at least on a daily basis or even more frequently, i.e. two times a day during flood
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events. Moreover, the St Come Spring (Fig. 1), emerging just above the impermeable layer of Green
Clay, has been sampled 3 times. A first fraction of each water sample was used for nitrogen (NO5,
NO,’, NH,") analyses. Nitrate concentrations were determined using standard methods by colorimetry
after reduction into nitrite on a copper cadmium column (Greenberg et al., 1992). A second fraction of
some of the water samples was stored frozen at -16 °C for isotope analyses. Nitrogen isotope ratios of
nitrate were measured using the ammonium diffusion method (Sebilo et al., 2004). Analytical
precision for isotopic determinations is about + 0.2 %o. Nitrate isotopic measurements were performed
only during high flow periods of February and March 2005 and during the low flow period of May and
June 2005.

Nitrogen nitrate isotope ratios are expressed with the delta notation, 3'"°N, defined as:

dmmple(%o) :[(Rmmple - Rstandard)/Rstandard] *]000 (20)

where R is the isotopic ratio ’N/'*N. Atmospheric nitrogen serves as the international standard

with a ratio ""N/"*N of 0.003676 (Mariotti, 1983; Mariotti, 1984).

Single step unidirectional reactions are characterized by an isotopic enrichment factor defined

as:
e=1000(a-1) (21)
with o the isotopic fractionation defined as the ratio of the two rate constants:
a= k"N/K"N (22)

Laboratory measurements indicate that the denitrification process is characterized by an
isotopic enrichment factor (€) close to -18 %o (Sebilo et al., 2003). When the reaction occurs within a
closed, homogeneous, environment, the Raleigh equation can be used to calculate the isotopic

composition of substrate (J;) at time t as:
d5(t) = 350 * & In (C/Co) (23)

where 4 is the isotopic composition of the substrate at initial time, Cy and C; are the

concentrations of the substrate at time zero and t, respectively.

However, in environmental systems, these ideal conditions are rarely met. For instance, when
surface water nitrate are consumed by denitrification occurring in underlying bottom sediment, only a
fraction of the water column nitrate penetrates in the sediment (Birgand et al., 2007), among which
only a sub-fraction is removed via diffusion, the other sub-fraction returning to the water column via
advection, explaining benthic isotopic enrichment. This results in a much lower apparent enrichment
factor (Sebilo et al., 2003). The same is true for every heterogeneous situation, where denitrification
acts only on a certain fraction (f) of the total nitrate pool, while the remaining is not affected. Sebilo et
al. (2003) showed in this case that the isotopic composition of the residual nitrate pool obeys the

relationship:
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Sy(t) =8y + & (1 - (1) CY/Cy. In [1- (Co-C)/(f.Co)] 24)

In practice, the fraction f'is not known, and the latter model only represents an idealization of
more complex heterogeneous situations, where several fractions of the total nitrate pool undergo
denitrification to different extents. Therefore, under most complex environmental situations, a true
isotopic nitrogen budget cannot be established, restricting the use of isotopic signatures to semi-

quantitative indicators of the occurrence of denitrification.

3.1.3. Results

Climatic conditions and surface outflows

The Northern French temperate climate cycle is characterized by a wet period, starting in the
middle of the fall, when the water balance (Precipitation - PET) becomes positive. A dry season
follows, which starts in the middle of the spring when the water balance becomes negative (Table 1).
Climate was relatively dry during the hydrologic year 2004-2005, for which 96 mm less than last 6-
year average rainfall was recorded.

Significant discharge rates were observed at the Ag and F sub-catchments outlets only during
the two winter seasons when the water balance was positive. The water balance during this period
represents a potential runoff for each sub-catchment studied. We considered that the difference
between outflows at the outlet of sub-catchments and this potential runoff corresponds to water
infiltration (hence groundwater recharge). In our local conditions, the functioning of drainage usually
starts after 100 mm of cumulated rainfall after the climatic balance has switched to being positive.

Thus, winter seasons, when the water balance is positive (Tableau 3-1), do not correspond to
drainage seasons which start after around 100 mm of cumulated rainfall (Tableau 3-2). But, we
assume that the water balance during all the winter season is a potential total runoff during the
corresponding drainage season. Water stored in soils since the climatic balance switch to being

positive until drainage outflow begins was taken into account as potential total runoff.
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Tableau 3-1: Climatic data and surface outflows at the outlet of sub-catchments

ZZ;I;E)Q; Summer . Winter season Averlz:l gsi on 6
01/01/05- 10/31/05 03/31/06 years (1998-
02/28/05 2005)
Precipitation (mm) 242 372 614 229 710
PET (mm) 165 648 813 84 652
Water balance (mm) 77 -276 -199 145 58
Ag Outflows (mm) 2 0 2 12 97
F Outflows (mm) 0 0 0 0,1 80
M1 Outflows (mm) 7 9 16 21 No data
M2 Outflows (mm) 28 41 69 63 219
M3 Outflows (mm) 20 22 42 40 223

Tableau 3-2: Water budget of the sub-catchments (in mm per period)

Active drainage ~ Dry period 2005 ; Active drainage

period 2005 ; 02/24/05- period 2006 ;
01/18/05-02/23/05 01/16/06 01/17/06-04/05/06
Potential total runoff (mm) 77 0 145
Ag Drain pipe runoff (mm) 2 0 12
F Superficial runoff (mm) 0 0 0.1
Drain pipe runoff + superficial runoff
1 0 6
(mm)
M1 Groundwater runoff (mm) 4.7 10 14
Infiltration and/or storage (mm) 71.3 0 125
Drain pipe runoff + superficial runoff 16 0 10
(mm)
M2 Groundwater runoff (mm) 22.4 56 46
Infiltration and/or storage (mm) 53 0 89
Drain pipe runoff + superficial runoff 1.6 0 10
(mm)
M3 Groundwater runoff (mm) 15.4 28 28
Infiltration and/or storage (mm) 60 0 107

In average climatic conditions drainage season begins in October to finish in April. During
our study period (January 1% 2005 to May 31™ 2006) outflows at the outlet of the Ag sub-catchment,
corresponding to the drainage flow period, only began on January the 18" 2005, following a
particularly dry fall in 2004, and ended on February 23™ 2005. The next flow period started, late again
only in January 17" 2006, to end April 5" 2006. The flow periods of this study were clearly unusually

short and started much later compared to the usual climatic cycle.
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Total drainage runoff amounted to only 2 mm in 2005 and to 12 mm in 2006. In these
relatively dry years, drainage outflows were respectively 95 mm and 85 mm lower than the average of
the last 6 years. In the same way, no discharge rate was recorded at the F sub-catchment outlet until
March 25" 2006, i.e. no flow occurred in 2005. Cumulated outflows during winter 2006 only reached
0.1 mm (Tableau 3-1).

Downstream in the watershed at the M1 outlet, groundwater draining from the Brie aquifer
provides permanent flow at this scale. Discharge rates during the drainage season never dropped
below 0.01 mm.day”. During the dry season, the highest discharge rate recorded was 0.1 mm.day™
(Figure 3-2). Cumulated outflow at M1 amounted to 7 mm during the 2005 wet period, to 9 mm during
the summer season and to 21 mm during 2006 wet period. At the outlet of the M2 sub-catchment flow
volumes increased to the equivalent of 28 mm during the 2005 wet period, 41 mm during the
following dry period, and 63 mm during the 2006 wet period. At the M3 scale, the outflow volume
amounted to the equivalent of 20 mm during 2005 wet period, to 22 mm during the following dry
period, and to 40 mm during 2006 wet period, i.e., substantially lower than at the M2 outlet in terms of

specific discharge.

Water quality monitoring

Nitrate concentrations at the Ag sub-catchment outlet generally exceeded the European limit
for drinking water supply (11.2 mg N-NO5"1"; Figure 3-2). Drainage signature is characterized by a
very large range of nitrate concentration values varying from 0.1 to 70 mg N-NO;"I"' on our site. The
mean discharge weighted concentration at Ag outlet during the two flow periods were 30 mg N-NO;".I
"in drainage season 2005 and 26 mg N-NO5"1" in drainage season 2006. At the F outlet, no outflow
occurs in winter 2005 and the mean weighted concentration during the drainage period 2006 was 0.8
mg N-NO;".I"" (Figure 3-2).

At the 1%, 2™ and 3™ order streams (sub-catchments M1, M2, M3) further downstream in the
watershed, smaller amplitudes in nitrate concentrations were recorded particularly during the summer
periods when drainage pipes remained dry (Figure 3-2). For the M1 sub-catchment, nitrate
concentrations (average of 4.6 mg N-NO;".I"") were generally much lower than those of upstream
drainage waters (Figure 3-2). Before and after summer low flows, nitrate concentrations rarely fell
below 3 mg N-NO;.I'. During summer low flows, and although flow never ceased, nitrate
concentrations fell below 0.4 mgN-Nng.l'l.

Nitrate concentrations were higher at the M2 and M3 outlets (average of 11.5 and 10 mg N-
NO;.I'"), compared to those at the M1 outlet (4.6 mg N-NO;".1"") and never fell below 1.5 mg N-NO;”
1", At last, the St Come spring has an average nitrate concentration of 16.5 mg N-NO5".I", which is

higher than average concentrations at the outlet of M1, M2 and M3 stations.
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Figure 3-2: Data measured at the outlet of sub-catchments studied from the beginning of the drainage
season 2004-2005 and the end of the drainage season 2005-2006
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Isotopic measurements of 0°N-NO5

During drainage periods, at the Ag outlet, the mean isotopic composition of nitrate was 3.6 %o
(5 measurements). In the forest site (F), the mean 8'°N-NO;™ value was 1.7 %o (3 measurements). The
3 measurements realized in the St Codme Spring showed an average isotopic composition of 2.9 %.. At
the M1, M2 and M3 stations, the results showed an enrichment of the nitrate pool with the heavy

isotope "N-NOj; as concentrations decreased (Figure 3-3).

16
Squares: M1
Crosses: M2
Dots: M3
12 Triangles: St Come Spring

5"°N-NO;™ [%od]
(o]

O ] o
o o g% o
o O o * X
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oy A A
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0 T T T T T
0 5 10 15 20 25 30
NO,-N (mg.I")

Figure 3-3: Isotopic measurements at the 1%, 2"® and 3™ orders of Strahler scale

Considering that nitrate concentrations and isotopic compositions of agricultural and forested
waters are references for these land uses, the dilution curve resulting from the simple mixing of water

from these two origins can be drawn thanks to the following equations:

Cmixing.: (QAgCAg + QFCF)/( QAg + QF) (25)
8" "N-NO3 pixing= 8 "N-NO; s, - (" "N-NO;3™ 5, - 8"’N-NO3 7} ).(Q¢Cr)/( Q¢Cr + QaoCha,) (26)
where Coixing 1S the concentration of the water resulting from the mixing of forested and agricultural
waters, Ca, and Cp are nitrate concentrations of waters from agricultural and forested zones, Qa, and
Qr are water fluxes from agricultural and forested zones, 615N—NO3'mixing is the isotopic composition of

the water resulting from the mixing of forested and agricultural waters and at last, 515N—NO3'Ag and

8'"’N-NOjsrare isotopic compositions of waters from agricultural and forested zones.
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3.1.4. Discussion

Water budget

The specific outflows from the different sub-watersheds for the different periods are very low
compared to the potential runoff (the balance of precipitation minus PET) (Tableau 3-1). This result
should be related with the dryness of the two winter periods studied. The remaining part probably
infiltrated below the drained layer. Flows at the outlet of the F sub-catchment are even lower due to
the absence of drainage system. To calculate a water budget at larger scales, we assumed that the Ag
and the F sub-catchments were respectively representative of agricultural and forested superficial

runoff, and could be extrapolated to the larger catchments.

At the M1 outlet, the observed specific outflow was a little higher. It can be considered as
being composed of a fraction corresponding to the specific runoff observed in the drained Ag plot and
in the forested plot (proportionally to the share of agricultural (50 %) and forested (50 %) areas to total
M1 watershed area), and of an additional runoff contribution from groundwater. Again the balance
with respect to potential runoff was considered to have infiltrated to the deeper groundwater pool.
Using similar reasoning, the water budget of the different watersheds for the 3 periods of observation
could be established (Tableau 3-2). Clearly, an important share of the net precipitation received by
these watersheds infiltrated down to the groundwater tables where it could have been stored or flowed
out further downstream in the Orgeval or even in the Grand Morin river, in which the Orgeval stream
flows. Specific outflows are lower at M3 than at M2 outlet, probably indicating that more infiltration

occurs in the western part than in the eastern part of the basin.

Nitrate budget

On the basis of the water budget of Table 2, and by attributing defined average nitrate
concentrations to the corresponding water fluxes, the corresponding theoretical nitrate budget could be
established. It relies on a number of simplifying assumptions, the main of which is that the discharge
weighted average nitrate concentration observed at the Ag outlet on the one hand and in the surface
runoff of the forested watershed on the other hand, are representative at all time for the water
contributed from cultivated and forested areas respectively. This assumption was applied for both
subsurface and groundwater runoff. As infiltration (hence groundwater recharge) only occurs during
the active drainage periods, this assumption is reasonable. The mean discharge-weighted concentration
at the Ag outlet during the drainage period 2005 was 30 mg N-NO;.1" and 26 mg N-NO;".I"" in
drainage season 2006. During the dry season 2005, groundwater runoff from agricultural areas is
assumed to be equal to 30 mg N-NO;".I"" considering that it corresponds to the water infiltrated during

the previous drainage season. At the F outlet, the mean weighted concentration during the drainage
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period 2006 was 0.8 mg N-NOs.I"'. We hypothesized that it was the same concentration for the
drainage period 2005 and thus also for the dry season 2005.

The few available measurements of nitrate concentration in the St Come spring, which can be
considered as representative of groundwater from the Brie aquifer formation, allow verifying our
assumptions. Indeed, its average nitrate concentration (16.5 mg N-NO5.I"") can be explained by an
infiltration from 55% - 65% of agricultural areas and remaining from forested areas, in accordance
with land cover of the topographic supplying zone of this spring.

As the same nitrate concentration was attributed to superficial runoff and groundwater runoff,
the uncertainty in the calculation of superficial runoff and groundwater runoff at all scales has no
effect in the calculation of the N budget. However the extrapolation of nitrate concentration measured
at the Ag outlet to all the agricultural areas of the watershed could have generated ecither
overestimation or underestimation of the nitrogen fluxes to the different compartments, hence bias our
budget results one way or another. In order to quantify this uncertainty, we have affected a variation
range of 20% to the nitrate concentration of water from cultivated areas. Agricultural practices are
known to be rather homogeneous in the whole area and 20% was considered to be a larger enough
range. Another assumption was that forested and cultivated areas contribute to the water fluxes
proportionally to their surface area in the different watersheds.

The main interest of this theoretical budget is to compare the calculated nitrogen fluxes at the
outlet of the sub-catchments with the actually observed ones (Tableau 3-3). The latter are
systematically lower than the former, at all periods and for all watersheds.

This indicates that, somewhere between the base of the root zone (or the outlet of the drain
pipes) and the outlet of the watersheds, some processes of nitrate elimination should occur. The
retention rates vary between 34 and 82% of the calculated nitrogen fluxes. This conclusion is robust in

spite of the uncertainty associated to our budget calculation.
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Tableau 3-3: Calculated and observed nitrate fluxes at the outlet of the sub-catchments (in kgN.ha
!.period™). The range given for the calculated N fluxes is determined by affecting an uncertainty of 20% to
the value of the nitrate concentration characterizing the contribution from cultivated land.

Ag Mean f;;"iﬁ’fztz flighted Ca=30 mgN.I"  Cp=30 mgN.I"  C,=26 mgN.I"
F Mean g;;"cift’fztz flighted Cr=0.8 mgN.I"  Cp=0.8 mgN.I" Cp=0.8 mgN.I"
Calculated N flux (kgN.ha®) 0.9 (0.8 - 1.1) 1.6 (1.3 - 1.9) 33(2.9-3.7)
M1 Observed N flux (kgN.ha™) 0.5 0.3 2.13
Retention (%) 47 (37 - 54) 82 (78 - 85) 36 (28 - 42)
Calculated N flux (kgN.ha') 6.0 (4.9-7.1)  13.8(11-16.5)  12.1(10.2 - 14.1)
M2 Observed N flux (kgN.ha™) 3.9 6.0 7.8
Retention (%) 34.(19 - 45) 56 (45 - 64) 36 (24 - 45)
Calculated N flux (kgN.ha') 4.4 (3.6-5.3) 7.1 (5.7 - 8.5) 8.5(7.3-9.7)
M3 Observed N flux (ng.ha'l) 2.1 2.8 5.3
Retention (%) 53 (42 - 60) 61 (51 -67) 37 (27 - 45)

Isotopic signature of retention processes

The St Come Spring samples closely follows the dilution curve, indicating that no other

process than mixing of agricultural and forest water is required for explaining its composition.
On the contrary, the composition of the water from the different stream order are systematically
enriched in "N with respect to this theoretical dilution curve and show an increase of §'°N-NO;™ as
concentrations decrease (Figure 3-4). This is the distinct isotopic signature of denitrification. Isotopic
measurements thus suggest that denitrification occurs at all scales studied, even upstream in the
watershed.

Unfortunately, as explained above, no quantitative estimation of denitrification, which could
be confronted with the above nitrate budget, can be derived from these isotopic composition
measurements. The theoretically expected relationships between 8'°N-NO;™ and nitrate concentration
resulting from denitrification has been calculated in Figure 3-4, ¢ according to equation [5] for
different values of the parameter f. These curves simply indicate that denitrification can indeed be
responsible for the observed isotopic composition even if denitrification occurs upstream in the
watershed (Figure 3-4), in cultivated soils, or if it occurs downstream in groundwater or in streams

(Figure 3-4).
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Figure 3-4: N enrichment depending on the fraction f of nitrate pool undergoing denitrification: a)
before the infiltration of superficial agricultural waters or b) after infiltration and mixing of forested and
agricultural waters

In-stream versus “underground” retention?

In the preceding, nothing allows to specify the exact location where denitrification affects the
nitrate budget. Retention processes, in our case, can occur both as benthic in-stream denitrification
and/or as “underground” retention. The most likely places for the latter process is the riparian zone,
where the groundwater flows reaches again the biogeochemically most active upper layers of soil
before joining surface waters, or the poorly drained downhill areas. However, as our reference nitrate
concentration is taken at the outlet of drain pipes, we cannot exclude that part of the apparent retention
takes place within the inter-drain cultivated areas, where waterlogged situations, suitable for

denitrification, could also occur.

To compare the relative importance of benthic versus “underground” denitrification, in-situ
measurements of benthic denitrification were carried out in May 2005 in the Orgeval stream a few
meters upstream the M1 station, using benthic chambers (Thouvenot et al., 2006). The average nitrate
retention flux measured amounted to 2.8 + 0.5 mg N.m™>h™. Since these measurements were carried
out under low flow conditions, under relatively high temperature and in an area of low slope, this
value is probably representative of the highest rates of benthic denitrification which could be
encountered in the Orgeval basin, even though values up to more than one order of magnitude higher
(between 15 and 52 mg N.m>.h") can be found in the literature for other river sites (Kaushik and
Robinson, 1976; Hill, 1988; Birgand, 2000; McCutchan et al., 2003; Birgand et al., 2007).

Taking into account the estimated river bed area in the whole drainage network of all three
watersheds (which is variable according to the season due to the fact that some streams dried up in

summer), an estimate of the benthic retention can be calculated (Tableau 3-4).
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Tableau 3-4: Estimate of benthic denitrification in the sub-catchments, based on a rate of 2.8 mgN.m'z.h'l,
as measured in may 2005. The range given for the calculated N fluxes is determined by affecting an
uncertainty of 20 % to the value of the nitrate concentration characterizing the contribution from
cultivated land.

Active drainage Dry period Active drainage
period 2005 2005 period 2006
Estimated area of river bed (m?) 7500 6000 7500
M1 Benthic retention (kgN.ha™) 0.02 0.10 0.04
Benthic retention (% of input) 2(1.7-2.4) 6.2 (5.2-7.8) 1.3(1.1-1.4)
Estimated area of river bed (m?) 44000 36000 44000
M2 Benthic retention (ng.ha'l) 0.02 0.15 0.04
Benthic retention (% of input) 04(0.3-05) 09(0.8-1.1) 0.37(0.32-0.44)
Estimated area of river bed (m?) 147000 117000 147000
M3 Benthic retention (kgN.ha™) 0.04 0.18 0.08
Benthic retention (% of input) 0.8(0.7-1) 2.5(2.1-3.1) 1.0 (0.8-1.1)

Interestingly enough, although the absolute estimate of benthic denitrification increases along
the downstream gradient, its relative part of total inputs decreases to very low values in M2 and M3
watersheds. The share of benthic denitrification in the total estimated N retention (Tableau 3-3) cannot
account for a major part of total retention in M1, M2 and M3 watersheds. It is important to notice that
the extrapolation of one measurement from one location at one time to the entire basin could be a
source of high uncertainty. However even if benthic denitrification rates were increased by a factor of
6, up to values found in the literature for other river sites, benthic denitrification would explain only a
minor part of the calculated nitrogen retention. We conclude that benthic denitrification probably plays
a minor role in the decrease of nitrate concentration and that “underground” retention plays the major

role in nitrogen retention in the Orgeval watershed.

3.1.5. Conclusion

Nitrate budgets established for the different nested, subsurface drained watersheds suggest
significant nitrogen retention. Isotopic measurements (5'°N) are in agreement with these results and
indicate an isotopic signature of denitrification. Benthic denitrification which was quantified by direct
estimation using benthic chambers cannot be the major retention mechanism. In this small artificially
drained watershed, even if drainage water largely by-passes riparian zones, underground processes

seem to dominate nitrogen retention.
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3.2. BILANS DE NITRATE DURANT LES ANNEES
HYDROLOGIQUES 2006-2007

A la suite de la publication des résultats 2004-2006, le suivi et les calculs de bilan d’azote ont
été poursuivis selon la méme méthode pour compléter |’année hydrologique 2005-2006 et jusqu’a la

fin de la saison d’étiage 2007.

Le Tableau 3-5 représente les bilans d’eau pour I’ensemble de la période étudiée. Ensuite,
toujours en prenant comme sous-bassins de référence le sous-bassin forestier et le sous-bassin
agricole, la part de 1’eau superficielle et ’eau souterraine dans les écoulements sont déduites pour
chaque sous-bassin jusqu’a la fin de I’année 2007 (Tableau 3-6).

Au cours des 3 années de suivi, la saisonnalité des exportations est de plus en plus marquée
avec des exportations par le réseau de drainage de plus en plus importants. Ces écoulements
superficiels, a I’exutoire des réseaux de drains, varient de 2 mm pour 1’année 2004-2005 jusqu’a 51
mm pour 1’année 2006-2007. Les conditions climatiques, comme précisé au chapitre 1, sont un
paramétre déterminant des écoulements de drainage. A 1’exutoire du sous-bassin agricole, une relation

entre les écoulements de drainage et la pluviométrie est observée (Figure 3-5).

Ainsi en 2004-2005, année caractérisée par de faibles précipitations, un écoulement de
drainage hivernal de seulement 2 mm a été mesuré (avec une trés faible précision). Le coefficient de
restitution de la pluie du sous-bassin agricole est en moyenne de 20% durant les 7 derniéres années,
mais il est trés variable avec un écart type de 10. La saison la plus pluvieuse (2000-2001) est la saison
avec le plus fort taux de restitution de la pluie (50%), tandis que la saison la plus séche (2004-2005) a
le plus faible taux de restitution de la pluie (3%). Plus la saison est séche, plus faible est la part des
¢écoulements superficiels dans les écoulements totaux. En ce qui concerne les exportations d’azote, les
années les plus séches ne sont pas toujours les moins exportatrices (Figure 3-5). En effet, comme 1’a
montré Arlot (1999), les conditions climatiques et les exportations d’azote des années précédentes ont
une influence significative. L’année 2002-2003 est moins exportatrice en azote (8,2 kgN/ha) avec des
précipitations de 283 mm que I’année 2006-2007 qui exporte 10,8 kgN/ha avec 260 mm de
précipitations. L’année 2002-2003, suit 2 années pluvieuses qui ont exporté de fortes quantités d’azote
et lessivé les sols tandis que I’année 2006-2007 suit plusieurs années séches qui ont exportés de faibles

quantités d’azote depuis les sols. Le reliquat Entrée-Hiver a donc aussi une influence que les
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exportations d’azote d’une saison de drainage. Une dynamique inter-annuelle des exportations d’azote

est donc ici mise en évidence.

Tableau 3-5 : Bilans en eau sur les sous-bassins emboités

Moyenne
Hiver Eté 2005 Année Hiver Eté 2006 Année Hiver Et¢ 2007;  Année  Année des 9
(mm) 2004/2005; 03/01/0 5: hydrol. = 2005/2006; 04/01/0 6: Hydrol. 2006/2007; 04/05/07 = Hydrol. Hydrol. derniéres
01/01/05- 10/31/05 2004/  11/01/05- 11/19/06 2005/ 11/20/06 - - 2006/ 2000/ années
02/28/05 2005 03/31/06 2006 04/04/07  09/31/07) = 2007 2001 (1998-
2007)
Pluies 242 372 614 229 398 627 260 311 571 960 695
ETP 165 648 813 84 630 714 91 470 561 613 642
Balance 77 276 -199 145 232 -87 169 -159 10 347 53
hydrique
Ecoulements
 'exutoire 2 0 2 12 0 12 51 0 51 350 92
de Ag
(Goins)
Ecoulements
a l'exutoire
deF 0 0 0 0,1 0 0,1 6,4 0 6,4 278 72
(Quatre-
Cents) (mm)
Ecoulements
a l'exutoire
de M1 7 9 16 21 8 29 46 12 58 - No data
(Loge)
(mm)
Ecoulements
a l'exutoire
de M2 28 41 69 63 52 115 111 44 155 412 212
(Avenelles)
(mm)
Ecoulements
a l'exutoire
de M3 20 22 42 40 20 60 112 18 130 432 213
(Theil)
(mm)

La part de la pluie efficace qui ne s’écoule pas de facon superficielle ou souterraine est soit

stockée dans les sols et dans la nappe soit infiltrée plus profondément. Avant qu’il y ait écoulements

de drainage, il faut environ 100 mm de pluie a partir du moment ou la balance hydrique devient

positive. L’eau qui est durant cette période stockée dans le sol peut engendrer des processus de

rétention tel que la dénitrification.
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Tableau 3-6 : Part des contributions superficielles et souterraines (en mm)

Saison de . Saison de . . Saison de . .
(mm) drainage Saison drainage Saison seéche drainage Saison seéche
20042005 SEM€2005 50052005 2006 2006/2007 2007
Pluie efficace (P-ETP) 77 0 145 0 169
Ag Ecoulement de drainage 0 12 0 51
F Ecoulement superficiel 0 0.1 0 6,4
Ecoulement de dramage + 1 0 6 0 29 0
Ecoulement superficiel
Ml Apport souterrain 47 10 14 8 17,3 12
Infiltration et/ou Stockage 71,3 0 125 0 123 0
Ecoulement de dramage + 16 0 10 0 4 0
Ecoulement superficiel
M2 Apport souterrain 22.4 56 46 52 65 41
Infiltration et/ou Stockage 53 0 89 0 62 0
Ecoulement de dra1nage + 16 0 10 0 4 0
Ecoulement superficiel
M3 Apport souterrain 15.4 28 28 20 66 17
Infiltration et/ou Stockage 60 0 107 0 61

Les bilans de nitrate sont ensuite calculés a chaque échelle spatiale sur I’ensemble des saisons
(Tableau 3-7). A ’ordre 1 de Strahler, la rétention apparente d’azote varie de 36% a 47% pendant les
saisons de drainage et de 70 a 82% pendant les saisons d’étiage. A 1’ordre 2, la rétention apparente
d’azote varie de 15% a 36% pendant les saisons de drainage et de 33% a 56% pendant les saisons
d’étiage. Enfin, a ’ordre 3, la rétention d’azote varie de 37% a 53% pendant les saisons de drainage et
de 44% a 61% pendant les saisons d’étiage.

La rétention apparente durant 1’année hydrologique 2004-2005 est plus forte que durant les 2
années suivantes, suggérant I’influence des conditions climatiques sur la part de rétention d’azote.
Cette année est, comme déja indiqué auparavant, assez atypique avec des écoulements superficiels de
drainage trés faibles (2 mm) et une concentration moyenne en nitrate des eaux de drainage élevée (30

mgN/L).
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Figure 3-5 : Flux d’eau et de nitrate durant les saisons de drainage a I’exutoire du sous-bassin agricole,
Goins de 2000 a 2007

Les variations saisonniéres déja mise en évidence sur la période 2004-2006 sont confirmées
par les derniéres périodes étudiées. La rétention azotée est plus élevée en période de basses eaux.
L’hydromorphie des sols durant la saison hivernale pourrait favoriser la dénitrification durant cette
période et d’aprés les résultats apportés par le 3"°N des nitrates dans les eaux de surface, il semble que
la dénitrification participe a la rétention en azote sur le bassin versant. Mais la température plus élevée
peut favoriser la dénitrification pendant la période estivale et 1’absorption racinaire dans les zones
ripariennes ou de bas de pente peut €tre un processus de rétention important durant la saison estivale
(Howard-Williams et al., 1982; Haycock et al., 1993; Groffman et al., 1992).

En ce qui concerne la rétention benthique, elle reste minoritaire sur I’ensemble de la période

d’étude (Tableau 3-8).
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Tableau 3-7 : Flux de nitrate calculé et observé a D’exutoire des différents sous-bassins (en
kgN/ha/période). La fourchette donnée pour les flux indique les valeurs obtenues en augmentant et en
diminuant de 20% la valeur de la concentration moyenne pondérée des zones agricoles.

Saison de Saison de Saison de

drainage 152%%‘%56 drainage Etiage 2006 drainage 152%%‘(’;6
2005 2006 2007
N flux calculé 0,9 1,6 3,3 1,03 7,3 1,3
(kgN/ha) 0,8-1,1) (1,3-1,9) (2,9-3,7) (0,8-1,2) (6,9 - 7,6) (1-1,5)
Ordre 1 de N flux observé
Strahler (keN/ha) 0,5 0,3 2,13 0,3 4,6 0,4
. 47 82 36 70 37 73
A 0,
Rétention (%) 37 54y (78-85)  (28-42) (62 -75) (34-40)  (66-77)
N flux calculé 6,0 13,8 12,1 10,7 19,7 7
(kgN/ha) 49-7,1) (11-165) (102-141) (8,6-12,9) (17,5-21,9) (5,6 -8.4)
Ordre 2de N flux observé
Strahler (keN/ha) 3,9 6,0 7,8 5,2 16,8 4,7
. 34 56 36 33
. o ) )
Rétention (%) (19 - 45) (45 - 64) (24 - 45) 51(39-59) 15(4-23) (16 - 44)
N flux calculé 4.4 7,1 8,5 4,2 20,2 2,9
(kgN/ha) (3,6-53) (5,7-8.,5) (7,3-9,7) (3,4-51) (179-224) (2,3-3,5)
Ordre 3de N flux observé
Strahler (kgN/ha) 2.1 2.8 >3 21 12,6 1.6
53 61 37 50 38 44

Rétention (%) 4 60y (51-67)  (27-45) (38-59)  (30-44) (31-54)

Tableau 3-8 : Estimation de la retention benthique dans les différents sous-bassins

Saison de Saison de Saison de

drainage Ezt(l)%‘(’;e drainage Ezt(l)%%e drainage Ezt(l)%%e
2005 2006 2007
Surface estimée delit 55, 6000 7500 6000 7500 6000
de riviére (m?)
Ordre 1 de  Rétention benthique
Strahler (keN/ha) 0,02 0,10 0,04 0,10 0,07 0,07
Rétention benthique (% 2 6,2 1,3 9,3 096 5,2

du Flux de N calculé)  (1,7-2,4) (5.2-7.8) (1,1-1,4) (7,7-11,6) (0,92-1,02) (4,4-6,5)

Surface estimée de lit

L 44000 36000 44000 36000 44000 36000
de riviere (m?)
Ordre 2de  Rétention benthique
Strahler (keN/ha) 0,02 0,15 0,04 0,12 0,09 0,09
Rétention benthique (% 0,4 0,9 0,37 1,12 0,44 1,22

du Flux de N calculé)  (0,3-0,5) (0,8-1,1) (0,32 -0,44) (0,93 - 1,23) (0,39 -0,49) (1,02 -1,52)

Surface estimée de lit

L 147000 117000 147000 117000 147000 117000
de riviére (m?)
Ordre 3de  Rétention benthique
Strahler (keN/ha) 0,04 0,18 0,08 0,17 0,13 0,12
Rétention benthique (% 0,8 2,5 1,0 4,06 0,63 4,1

du Flux de N calculé)  (0,7-1) (2,1-3,1) (0,8-1,1) (3,39-5,08) (0,57-0,71) (3,5-52)
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3.3.  CONCENTRATIONS EN NITRATES DANS LES NAPPES
COMME « COMPOSANTE SOUTERRAINE » DES BILANS EN
NITRATE

Dans les bilans qui précédent, les concentrations souterraines en nitrate sont estimées comme
résultant du simple mélange des concentrations en nitrate des eaux de surface forestieres et agricoles
au prorata des surfaces contributives respectives. C’est la une hypothése forte qui influe
considérablement sur [’estimation de la rétention en azote. Les bilans azotés calculés avec cette
méthode prennent en compte [’ensemble des processus de rétention, depuis la base de la zone
racinaire (en fait a partir de la profondeur des drains) jusqu’au cours d’eau. La rétention souterraine
calculée prend donc en compte les processus se déroulant aussi bien dans les sols amont du bassin
que dans les zones ripariennes. Dans un second temps, la concentration des eaux souterraines a donc
été renseignée empiriquement grdce a des mesures directes dans la nappe. Des calculs de bilans
azotés ont alors été réalisés avec les concentrations souterraines obtenues. La rétention calculée ne

prendra alors en compte que les processus ayant lieu dans les zones ripariennes sensu-stricto.

3.3.1. Mesure de la concentration en nitrates dans les eaux souterraines

Comme indiqué dans le paragraphe 3.1, les mesures de concentrations en nitrate réalisées au
niveau d’une source sur le bassin versant (Source St Come) semblent étre cohérentes avec notre
hypothése de départ qui considére les eaux souterraines comme un mélange des eaux d’infiltration
forestiére et agricole. Deux autres sources suivies sur le bassin versant et localisées a la base de la
formation de Brie présentent des concentrations en nitrate du méme ordre c'est-a-dire de 13,8 mgN/L
en moyenne (£ 3,2). Grace aux piézometres installés dans 1’aquifére de Brie sur le bassin versant en
janvier 2008, des mesures de concentration en nitrate des eaux de la nappe ont de plus pu étre réalisées

(Figure 3-6).

50
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Figure 3-6 : Concentrations en nitrate des eaux de la nappe de Brie
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La concentration moyenne de 13,8 mgN/L correspond a la concentration moyenne des eaux
souterraines calculées a I'ordre 1 par la méthode de calcul des bilans. Cette concentration est
respectivement de 15,7; 13,4 et 11 mgN/L pour les années hydrologiques 2004-2005, 2005-2006 et
2006-2007. Par contre, a I’ordre 2, les concentrations moyennes souterraines calculées par la méthode
des bilans sont de 25,4; 21,3 et 17,4 mgN/L et celles calculées a 1’ordre 3 sont de 24,7; 20,8 et 17
mgN/L.

Le schéma établi dans les paragraphes 3.1 et 3.2 est donc plutét confirmé a ’ordre 1 tandis

que I’on constate une surestimation des concentrations souterraines aux ordres 2 et 3 de Strahler.

3.3.2. Calcul de bilan avec les concentrations souterraines mesurées

Des bilans d’azote ont été recalculés a toutes les échelles spatiales en prenant cette fois en
compte pour la composante souterraine du débit les concentrations souterraines mesurées. Les
résultats sont présentés dans le Tableau 3-9. A ’ordre 1 de Strahler, la rétention en azote varie de 35%
a 40% pendant les saisons de drainage et de 70 a 79% pendant les saisons d’étiage. A I’ordre 2, la
rétention en azote varie de 0% a 9% pendant les saisons de drainage et de 12% a 22% pendant les
saisons d’étiage. Enfin, a I’ordre 3, la rétention en azote varie de 14% a 27% pendant les saisons de
drainage et de 19% a 25% pendant les saisons d’étiage. La rétention benthique dans le lit des riviéres

reste faible par rapport a la rétention totale (Tableau 3-10).

Tableau 3-9 : Flux de nitrate calculé et observé pour les différents sous-bassins (en kgN/ha/période), pour
une concentration souterraine de 13 mgN/L

Saison de Saison Saison de Saison Saison de  Saison
drainage séche drainage séche drainage séche
2005 2005 2006 2006 2007 2007
N flux calculé 0,9 1,3 3,3 1,0 7,7 1,5
Ordre 1 d
Stahler N flux observé 0,5 0,3 2,1 0,3 4.6 0,4
Rétention (%) 39 79 35 70 40 77
N flux calculé 3,3 7,3 8,6 6,8 17,1 5,3
Ordre2de 1 ix observé 3,9 6,0 7.8 5.2 16,8 47
Strahler
Rétention (%) -19 17 9 22 2 12
N flux calculé 2,5 3,6 6,2 2,6 17,3 2,2
Ordre 3 de i
Strahler N flux observé 2,1 2,8 5,3 2,1 12,6 1,6
Rétention (%) 14 24 14 19 27 25
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Tableau 3-10 : Estimation de la rétention benthique dans les différents sous-bassins, pour une
concentration souterraine en nitrate de 13 mgN/L

Saison de Saison  Saison de Saison Saison de Saison
drainage séche drainage seéche drainage seche
2005 2005 2006 2006 2007 2007
Ordre 1 de  Rétention benthique (%
Strahler  du Flux de N calculé) 2,3 74 1.3 9,2 0.9 4.4
Ordre 2 de  Rétention benthique (%
Strahler du Flux de N calculé) 0.7 L7 0.5 1.8 0.5 1.6
. . o
Ordre 3 de  Rétention benthique (% 1.4 4.9 12 6.6 0.7 5.6

Strahler du Flux de N calculé)

Les taux de rétention calculés de cette maniére sont plus faibles qu’en considérant la
concentration mesurée dans les eaux superficielles des bassins de référence, surtout durant les saisons
de drainage. Nous interprétons cette différence comme indiquant la part des processus de rétention se

déroulant en amont de la nappe, dans les zones temporairement saturées du sol.

3.3.3. Conclusion sur les bilans d’azote

Les bilans de nitrate estimés montrent une forte rétention d’azote de I’ordre 1 a ’ordre 3 de
Strahler. Les résultats isotopiques montrent qu’un processus fractionnant a lieu a toutes les échelles
spatiales indiquant le role de la dénitrification.

La rétention benthique dans les cours d’eau étant estimée a partir de mesures in-situ, elle est
la méme pour les deux méthodes de calcul de bilans, et seule son importance relative diffeére. Elle
reste de toute fagon minoritaire dans la rétention totale. Les sols drainés en amont du bassin et/ou les
zones ripariennes sont donc les zones principales de rétention de I’azote.

Les deux méthodes de calcul différent de 0,7 a 6,4 kgN/ha par période a ’ordre 2 et 3 de
Strahler (Tableau 3-11), ce que nous interprétons comme indiquant une rétention d’azote en amont de

la nappe, dans la zone saturée du sol.
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Tableau 3-11 : Rétention benthique et rétention souterraine pour les deux méthodes de calcul des bilans

Rétention Concent. Sd?;si?lggdee Saison seéche Sd?;si(:lggdee Saison seéche Sdifi(r)lr;;: Saison séche
(kgN/ha) Souterraine 2005 2005 2006 2006 2007 2007
Benthique 0,02 0,10 0,04 0,10 0,07 0,07
(déduite des
Ordre 1 Souterraine  sous-bassins 0.4 1,2 1.1 0.6 2,6 0.8
références) (0,3 -0,6) 0,94 - 1,5) 0,8 -1,5) 0,42 -0,76) (2,2-2,9) 0,5-1,1)
Souterraine (mesurée) 0,4 1,0 1,1 0,6 3,0 1,0
Benthique 0,02 0,15 0,04 0,12 0,09 0,09
(déduite des
Ordre 2 Souterraine  sous-bassins 2,0 7,6 4,3 4,3 2.8 2.2
sféronces) (0,9-32) (49-105) (2,4-63) (3,5-5) 0,6-5,1)  (0,8-3.,6)
Souterraine (mesurée) _ 1,2 0,8 1,5 0,2 0,5
Benthique 0,04 0,18 0,08 0,17 0,13 0,12
(déduite des
Ordre 3 Souterraine  sous-bassins 2,3 4.1 3.1 1.9 73 1.2
références) (1,5-2,1) 2,7-54) (1,9-43) (1,2-2,7) (5,2-97)  (05-17)
Souterraine (mesurée) 0,3 0,9 0,9 0,5 4,6 0,5

Les hypothéses faites sur les termes des bilans, obligent a la prudence quant aux conclusions

de ces calculs. IIs montrent cependant sans conteste 1’existence d’une rétention de 1’azote d’amont en
aval du bassin versant, pourtant drainé sur plus de 80% de sa surface. Il semble que cette rétention ne
soit que minoritairement liée aux processus de dénitrification benthique dans les cours d’eau. Ce
caractére minoritaire de la rétention benthique est ici simplement basé sur une mesure ponctuelle des
flux benthiques en un point du réseau de cours d’eau, ce qui est bien siir trop peu pour conclure sur la
rétention benthique sur ’ensemble du bassin versant. Les valeurs de la littérature sont dans la grande
majorité des cas comprises entre 15 et 52 mg N/m*/h (Birgand et al., 2007) pour 2,8 mg N/m*/h pour
la mesure in-situ de cette étude. Malgré tout, méme en prenant les valeurs de la littérature, la rétention
benthique resterait minoritaire en période de drainage mais peut représenter plus de 50% de la
rétention en période d’étiage. Malgré ces incertitudes sur la rétention benthique, la rétention dans les
compartiments semble significative voire majoritaire sur le bassin versant. Il apparait suite a ces
calculs de bilan que la rétention benthique a besoin d’étre précisée sur le bassin afin de confirmer

I’importance des processus souterrains dans la rétention totale.
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3.4. LE MODELE SENEQUE

Pour formaliser les diverses hypothéses auxquelles conduisent les bilans précédents et
préciser la quantification de la rétention benthique aux différentes échelles spatiales, le modeéle
SENEQUE/Riverstrahler a été mis en oeuvre sur le bassin de [’Orgeval.

Comme déja indiqué dans le chapitre 2, le modéle SENEQUE est un modéle de simulation de
la qualité de [’eau et des processus de transformation dans les eaux de surface. Le modéle simule les
concentrations en nitrate et autres nutriments ainsi que les processus de transformation de [’azote
dans les cours d’eau. Il utilise explicitement pour renseigner les apports diffus, les concentrations
associées aux écoulements superficiels et souterrains des diverses classes d’usage du sol du bassin
versant. Il comporte un terme ajustable de rétention ‘souterraine’. SENEQUE a été utilisé sur les
sous-bassins emboités d’ordre 1, 2 et 3, et a permis de tester la cohérence du schéma de transfert et de
rétention d’azote déduit des calculs de bilan.

1l 5’agit de la premiere application du modeéle a un bassin de si petite taille, ce qui constitue

accessoirement un test de robustesse intéressant.

3.4.1. Découpage du bassin de I’Orgeval en sous-bassins unitaires

Pour I’application du modéle SENEQUE, le bassin versant de 1’Orgeval a été découpé de la
facon la plus fine possible permise par la base de données établie pour le bassin de la Seine, chaque
bassin élémentaire ayant été considéré comme un sous-bassin. Ce découpage définit 10 sous-bassins
représentés sur la Figure 3-7. Trois de ces sous-bassins correspondent aux stations de mesures du
bassin versant de 1’Orgeval : La loge (Ordre 1), Les Avenelles (Ordre 2) et le Theil (Ordre 3). Dans
I’é¢tude qui suit, les concentrations en nitrates mesurées en ces 3 points sur le bassin sont comparées

aux résultats des simulations.

La Loge, Ordre 1 ‘

Les Avenelles, Ordre 2 ‘

Le Theil, Ordre 3 |

Figure 3-7 : Ensemble des sous-bassins pris en compte lors des simulations
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3.4.2. Paramétrisation

* Les données d’entrée
Les données d’entrée du modele comprennent les contraintes morphologiques et I’occupation
du sol, les contraintes climatiques et les apports ponctuels. Pour chaque sous-bassin et axe de riviere
considéré, les contraintes morphologiques ainsi que I’occupation du sol sont renseignées dans une base
de données SENEQUE qui répertorie ces caractéristiques pour 1’ensemble du bassin Seine (Ruelland
et al., 2007). Aucune autre information n’a donc été rajoutée concernant 1’occupation du sol et les

apports ponctuels.

Données climatiques et hydrologiques

Les précipitations et I’ETP ainsi que la température et 1’éclairement sont renseignés dans la
base de données SENEQUE. Cependant, puisque des suivis hydrologiques étaient disponibles en
continus sur plusieurs stations du bassin, les flux hydriques superficiels et souterrains ont &té
directement imposés en entrée du modéle, court-circuitant ainsi leur calcul par le mod¢le. Pour chaque
sous-bassin de I’Orgeval ou les débits sont mesurés, c'est-a-dire la Loge (Ordre 1 de Strahler), les
Avenelles (Ordre 2 de Strahler), le Theil (Ordre 3 de Strahler), une décomposition des écoulements
superficiels et souterrains a été faite grace aux sous-bassins de référence agricole (Goins) et forestier
(Quatre-Cents). Les écoulements a I’exutoire de ces deux derniers sont uniquement superficiels.
Considérant que les débits ont une relation linéaire avec la surface du bassin pour chaque occupation
du sol (agriculture et forét), des écoulements superficiels ont pu étre calculés pour le sous-bassin du
Theil, des Avenelles et de la Loge. La différence entre le débit mesuré a I’exutoire de ces sous-bassins
et le débit superficiel estimé a été considéré comme débit souterrain.

Pour les sous-bassins ou les écoulements ne sont pas mesurés, les écoulements superficiels ont
été estimés aussi a partir des écoulements a 1'exutoire des sous-bassins référence forestier et agricole.
Les écoulements souterrains ont eux été estimés en fonction de la surface du sous-bassin et de fagon a
ce que la somme des écoulements superficiels et des écoulements souterrains de 1’ensemble des sous-

bassins corresponde au débit mesuré a I’exutoire du bassin de 1’Orgeval.

Concentrations en nitrates des composantes superficielles et souterraines

Les concentrations superficielles en nitrate sont mesurées sur le terrain a I’exutoire de la zone
forestiére de référence et a I’exutoire de la zone agricole de référence. Une moyenne décadaire des
concentrations en nitrate a 1’exutoire de ces sous-bassins est calculée. Pour chaque sous-bassin de
I’Orgeval ou les flux d’azote sont simulés, c'est-a-dire la Loge (Ordre 1 de Strahler), les Avenelles
(Ordre 2), le Theil (Ordre 3), une concentration moyenne des eaux superficielles est donc estimée par
SENEQUE en fonction des pourcentages relatifs que représentent les zones foresticres et les zones

agricoles sur la surface totale du sous-bassin.
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En ce qui concerne les eaux souterraines, comme pour les bilans azotés, 2 hypothéses
différentes ont été testées.

(1) Premicrement, I’hypothése est faite que les eaux souterraines proviennent de 1’infiltration
des eaux superficielles et qu’elles sont donc identiques a ces derniéres. Cette hypothése est identique a
celle faite dans le paragraphe 3.1. Le mode¢le ne considérant pas de variations saisonnieres de la
concentration souterraine, ¢’est une moyenne annuelle des concentrations en nitrate pondérées par les
débits a I’exutoire des sous-bassins forestiers et agricoles qui est prise en compte. La concentration
souterraine agricole est de 30 mgN/L pour 1’année hydrologique 2004-2005 et de 26 mgN/L pour
I’année hydrologique 2005-2006. La concentration souterraine forestiére est de 0,8 mgN/L pour les
années hydrologiques 2004-2005 et 2005-2006.

(2) Deuxiemement, les concentrations moyennes mesurées dans les piézométres de surface
sont prises comme étant représentatives des concentrations souterraines en nitrate comme dans le

paragraphe 2.3 de ce chapitre.

La morphologie des cours d’eau
Pour chaque sous-bassin, la pente moyenne, la largeur moyenne et la hauteur d’eau minimum

moyenne sont entrées en forcage du modele d’aprées les observations réalisées sur le terrain.

* Les parameétres du modéle
Les paramétres correspondant aux cinétiques des processus biogéochimiques du modele RIVE
n’ont pas ét¢ modifiés. Ils proviennent soit de la littérature soit de mesures sur le terrain. Le seul
parametre ajusté dans cette étude est le coefficient de transfert riparien, qui a été utilis¢é comme
paramétre de calage du modele. La rétention souterraine (1- transfert riparien) est représentée dans

SENEQUE comme une fonction de la température (t) :

Rétention (t) = Rétention (20°C) *exp (- (t-20)>/ 17?) (27)

Dans la base de données SENEQUE, il est possible de définir et de localiser des classes de
zones ripariennes présentes sur chaque trongon de riviére. Chaque classe est alors caractérisée par un
coefficient de transfert riparien spécifique. Un transfert riparien de 1 signifie qu’il n’y a aucune
rétention d’azote dans la zone riparienne tandis qu’un transfert riparien de 0 signifie que la totalité des
nitrates sont retenus dans la zone riparienne.

Trois classes de zones riveraines ont été définies pour le cas spécifique de I’Orgeval, sur base
du travail de description géographique de Pecqueur (1997). Les zones riveraines amont sont des
bandes enherbées le long de fossés d’assainissement et ne sont pas de véritables zones ripariennes.

Plus a I’aval du bassin versant, les zones ripariennes s’inscrivent au bas de vallées incisées et sont de
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type arbustives ou herbacées. Enfin, des zones foresticres riveraines sont présentes de facon éparse

d’amont en aval du bassin versant.

3.4.3. Calage du modéle

Le modele SENEQUE est calé grace au coefficient de transfert riparien pour les 2 hypothéses
faites sur les concentrations en nitrate dans les eaux souterraines: tout d’abord, I’hypothése

considérant les eaux souterraines comme mélange de I’infiltration des eaux superficielles, puis celle ou

la concentration mesurée dans les aquifére est prise en compte.

3.4.3.1. Critéres de calage utilisés

Deux critéres de calage sont utilisés. Tout d’abord le coefficient de corrélation entre les
mesures de concentrations et les simulations est calculé. Ce coefficient est définit par la formule

suivante :

(Sobs - Ssim )
(0(S,,,) 0(S,,))

Coefficient de Corrélation = Cov (28)

ou Sgys est la série de points mesurés, S, est la série de points simulés. La valeur simulée,
Cov(Sebs-Ssim) est la covariance des 2 séries et enfin 6(Sqs) €t o(Ssim), les écarts type respectifs des
deux séries.

Ce coefficient estime la corrélation de deux séries du méme nombre de points. Il est compris
entre -1 et 1. Si le coefficient de corrélation est égal a 1 alors les deux séries sont parfaitement
corrélées, si le coefficient de corrélation est égal a — 1 alors les 2 séries sont anti-corrélées. Si le
coefficient de corrélation est égal a 0, alors les 2 séries ne sont par corrélées. Ce critére permet
d’estimer si une relation existe entre deux séries de points

Deux séries peuvent étre parfaitement corrélées sans que les valeurs composant ces 2 séries
soient identiques. C’est pourquoi un 2°™ critére a été utilisé : le Root Mean Square Error (RMSE).
Le RMSE permet de comparer une série de mesure a un modéle sensé la représenter. Le RMSE

estime la différence entre la série de points de mesure et le modéle par la formule suivante :

-V,

RMSE = (((V,, = V.., P))** (29)

obs

ou Vs est la valeur mesurée et Vg, la valeur simulée. Plus le RMSE est faible, plus le mod¢le

reproduit bien la série de mesure.
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L’utilisation de ces 2 criteéres permet d’estimer 1) les variations relatives des valeurs mesurées et
modélisées grace au coefficient de corrélation et 2) la différence entre les valeurs simulées par le
modele et la série de mesures grace au RMSE. Pour chaque simulation, ces 2 critéres sont pris en
compte afin d’estimer le coefficient de transfert riparien. Le RMSE est le critére décisif car il
quantifie un écart global entre le modéele et les mesures. Par contre, un coefficient de corrélation est un
critére qui traduit les variations de deux séries de points I’une par rapport a 1’autre.

Les coefficients de corrélation et les RMSE ne peuvent étre comparés qu’entre les différentes
simulations et non pas par saison, a cause du nombre de mesures différents. De par sa simulation
décadaire, le modele ne restitue pas les pics de concentrations, ce qui diminue la valeur des

coefficients de corrélation et augmente la valeur du RMSE durant ces périodes.

3.4.3.2. Eaux souterraines : Eaux superficielles infiltrées profondément

Le Tableau 3-12 rassemble les meilleurs coefficients de rétention ‘souterraine’ obtenus par

calage pour les différentes périodes des années 2005 et 2006 aux ordres 1, 2 et 3 respectivement.

Tableau 3-12 : Meilleurs coefficients de rétention souterraine obtenues par calage

Saison de Saison Saison de Saison -
drainage seche drainage seche Perll(‘)de
2005 2005 2006 2006 enticre
Ordre 1
Coeff. rétention souterraine (temp in situ) 0,3 0,7 0,4 0,7 0,5
Rétention souterraine moy (gN/ha/j) 8,9 33 17,6 3,2 5,1
Coef correl. 0,17 0,54 0,57 0,86 0,56
RMSE 33,8 13,8 17,4 10,3 13,8
Ordre 2
Coeff. rétention souterraine (temp in situ) 0,3 0,4 0,2 0,4 0,3
Rétention souterraine moy (gN/ha/j) 41 16 36 19 20,5
Coef correl. 0,35 0,10 0,52 0,36 0,38
RMSE 12,3 15,1 17,7 19,9 18,8
Ordre 3
Coeff. rétention souterraine (temp in situ) 0,3 0,5 0,4 0,6 0,3
Rétention souterraine moy (gN/ha/j) 41 11 45 10,4 16,3
Coef correl. 0,61 0,15 0,49 0,36 0,49
RMSE 26,0 10,5 16,3 19,5 17,8

Les simulations correspondantes de la concentration en nitrate sont présentées dans les Figure

3-8, Figure 3-9 et Figure 3-10.
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A toutes les échelles spatiales, une tendance saisonnicre de rétention est constatée, confirmant
les résultats obtenus avec la méthode des bilans azotés. La rétention souterraine estivale semble étre
d’environ 70% a I’ordre 1, de 40% a I’ordre 2 et entre 50 et 60% a I’ordre 3. En période de drainage,
la rétention est moindre avec des rétentions de 30 a 40% a ['ordre 1 et 3 et de 20 a 30% a I’ordre 2.
Tous les coefficients ripariens n’ont pas été systématiquement testés. Les résultats donnent donc ici
seulement des ordres de grandeur de la rétention.

Ces pourcentages de rétention souterraine sont du méme ordre de grandeur que la rétention
totale estimée par la méthode des bilans azotés. En effet, celle-ci estime la rétention totale entre 70 et
80% pour I’ordre 1, entre 30 et 55% pour ’ordre 2 et entre 45 et 60% pour 1’ordre 3 pendant les
périodes d’étiage. Pendant les périodes de drainage, les bilans azotés ont permis de calculer une
rétention entre 35 et 45% a I’ordre 1, entre 15 et 35% pour ’ordre 2 et enfin entre 35 et 55% pour
I’ordre 3. En se basant, sur les mesures in-situ, les bilans azotés estiment une rétention benthique trés
faible et une rétention souterraine qui explique plus de 85% de la rétention totale. Dans ce cas, les

résultats du modéle sont en accord avec les bilans azotés.

160

+ Mesures = Moyenne décadaire des mesures
140 1 — SENEQUE 2005 — SENEQUE 2006

120
100 -
80 -

60 -

Concentration nitrate (mg/l)

40 -

20

0 - \
01/10/04 02/04/05 02/10/05 03/04/06 03/10/06 04/04/07

Figure 3-8 : Meilleure simulation obtenue a I’ordre 1
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Figure 3-9 : Meilleure simulation obtenue a I’ordre 2
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Figure 3-10 : Meilleure simulation obtenue a ordre 3

3.4.3.3. Concentrations en nitrate mesurées dans 1’aquifére de Brie

Comme expliqué au début du paragraphe précédent, une des hypotheses fortes de ce schéma
est la concentration des eaux souterraines que 1’on estime €étre un mélange des eaux sous-racinaires
forestiéres et agricoles, négligeant ainsi la rétention dans les sols en amont du bassin. Cette rétention
est donc prise en compte dans le coefficient de transfert riparien de SENEQUE. Tout comme pour les

bilans azotés, les concentrations mesurées dans les nappes souterraines ont donc été considérées dans
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un deuxieme temps comme représentatives des concentrations de la composante souterraine des
écoulements et utilisées en entrée de SENEQUE.
Le Tableau 3-13 rassemble les meilleurs coefficients de rétention ‘souterraine’ obtenus par

calage pour les différentes périodes des années 2005 et 2006 aux ordres 1, 2 et 3 respectivement.

Tableau 3-13 : Meilleurs coefficients de rétention souterraine obtenues par calage; concentrations
souterraines mesurées

Saison de Saison Saison de Saison -
drainage seche drainage seche Perll(‘)de
2005 2005 2006 2006 enticre
Ordre 1
Coeff. rétention souterraine (temp in situ) 0,3 0,6 0,2 0,6 0,5
Rétention souterraine moy (gN/ha/j) 8,9 3,3 24 8,5 4,1
Coef correl. 0,14 0,56 0,65 0,9 0,59
RMSE 26,3 7,2 16,2 8,9 13
Ordre 2
Coeff. rétention souterraine (temp in situ) 0,3 0,3 0,2 0,3 0,3
Rétention souterraine moy (gN/ha/j) 55 12,6 28 15,1 17,6
Coef correl. 0,4 0,1 0,5 0,4 0,4
RMSE 16,2 16,9 23,5 24,9 22,2
Ordre 3
Coeff. rétention souterraine (temp in situ) 0,3 0,5 0,3 0,2 0,3
Rétention souterraine moy (gN/ha/j) 41 11,5 40 2,9 13,2
Coef correl. 0,6 0,1 0,5 0,4 0,5
RMSE 15 15,7 22,4 24,2 22,3

Durant les saisons de drainage, la rétention souterraine diminue de 0 a 20% entre les 2
scénarios de simulation tandis qu’elle diminue de 0 a 40% pendant les saisons d’étiage. Cette
diminution de rétention souterraine entre les 2 scénarios de simulation peut étre interprétée comme
correspondant a la rétention azotée ayant lieu en amont des nappes dans les sols agricoles, dans la zone

saturée des sols.

3.4.3.4. Quantification des rétentions benthiques et souterraines

Le modele SENEQUE calcule explicitement la dénitrification benthique et ses variations
saisonnicres, par période de dix jours; les résultats peuvent étre comparés a ceux obtenus par mesure
in-situ (Tableau 3-14).

La rétention benthique est sous-estimée par SENEQUE par rapport aux estimations réalisées
dans les bilans azotés surtout pendant les périodes estivales. Durant les saisons de drainage, les
résultats sont du méme ordre de grandeur. Il faut rappeler que I’estimation de la rétention benthique

utilisée dans les bilans s’appuie sur une seule mesure sur le terrain (moyenne de 3 répétitions en un
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point), réalisée en été, en un endroit favorable a la rétention benthique (Faible débit), méme si les
valeurs obtenues restent inférieures a celles de la bibliographie. La rétention benthique simulée par
SENEQUE est donc retenue. Elle est au maximum de 0,06; 0,1 et 0,2 kgN/ha/an a ’ordre 1,2 et 3

respectivement.

Tableau 3-14 : Rétention benthique en fonction de 1a méthode utilisée et du scénario considéré

Saison de Saison Saison de Saison
drainage séche drainage seche
2005 2005 2006 2006
Bilans azotés 0,02 0,1 0,04 0,10
L SENEQUE (Concentration
Ordre 1 Rétention o terraine déduites des sous- 0,02 0,04 0,02 0,01
de benthique bassins références)
Strahler (kgN/ha) )
SENEQUE (Concentranon 0.01 0,03 0,01 0.01
souterraines mesurées)
Bilans azotés 0,02 0,15 0,04 0,12
o SENEQUE (Concentration
Ordre 2 Rétention 0 raine déduites des sous- 0,03 0,07 0,04 0,02
de benthique bassins réfe
Strahler  (keN/ha) assins références)
SENEQUE (Concentranon 0,02 0,04 0,04 0.01
souterraines mesurées)
Bilans azotés 0,04 0,18 0,08 0,17

SENEQUE (Concentration
souterraine déduites des sous- 0,07 0,13 0,08 0,05
bassins références)

Ordre 3  Rétention
de benthique
Strahler  (kgN/ha)

SENEQUE (Concentration

. . 0,03 0,07 0,05 0,02
souterraines mesurées)

CemOA : archive ouverte d'Irstea / Cemagref

Ceci ne fait que renforcer la conclusion selon laquelle la rétention benthique est trés
minoritaire dans la rétention totale en azote sur le bassin versant. C’est donc la rétention souterraine
qui explique la grande majorité de la rétention en azote d’apres les bilans azotés et la modélisation. Le

Tableau 3-15 récapitule I’ensemble les valeurs de rétention souterraine obtenues.

118



Chapitre 3 : Transfert et retention de 1’azote dans des bassins versants draines emboites

Tableau 3-15 : Rétention souterraine en fonction de la méthode utilisée et du scénario considéré

Saison de . . Saison de . .
drainage Saison séche drainage Saison seéche
2005 2005 2006 2006
(Concentration 0,4 12 1,1 0,6

souterraine Bilans azotés

déduites des
sous-bassins

0,3-0,6)  (094-1,5)  (0,8-1,5)  (0,42-0,76)

Ordre 1 Rétention références) SENEQUE 0,34 1,1 1,2 0,74
de souterraine
Sahler  (keNha) - centration  Bilans azotés 0.4 1,0 11 0,6
souterraines
mesurées) SENEQUE 0,3 1,1 0,7 0,6
(Concentration
souterraine Bilans azotés 2,0 7.6 4,3 4.3
déduites des 0,9 -3,2) (4,9 -10,5) 2,4-6,3) 3,5-95)
Ordre 2 Rétention sous-bassins
de souterraine références) SENEQUE 1,6 5,2 24 4,3
Strahler  (kgN/ha) . ) .
(Concentration Bilans azotés _ 1,2 0,8 1,5
souterraines
mesurées) SENEQUE 2,1 4.1 1,9 3,4
(Concentration 23 41 31 1.9
souterraine Bilans azotés ’ ’ ’ ’
déduites des (1,5-2,1) 2,7-5,4) (1,9-43) 1,2-2,7)
Ordre 3 Rétention sous-bassins
de souterraine références) SENEQUE 1.6 3.7 31 24
Strahler  (kgN/ha) . .
(Concentration Bilans azotés 0,3 0,9 0,9 0,5
souterraines
mesurées) SENEQUE 1,6 3.8 2,7 0,7

Considérant, que le modele SENEQUE permet de quantifier la rétention benthique, alors on
peut affirmer que celle-ci est minoritaire sur le bassin versant. A I’ordre 1, les ordres de grandeur de la
rétention souterraine sont les mémes pour les bilans azotés et pour le modeéle SENEQUE. A I’ordre 2
et 3, le modéele sous-estime 1égérement la rétention souterraine par rapport aux bilans azotés. De plus,
cette rétention souterraine estimée dans ces bilans, elle est dépendante des hypothéses faites sur les
concentrations en nitrates de la composante souterraine dans les écoulements de surface. Il est donc
nécessaire de préciser cette rétention.

Mais il est tout de méme possible d’établir des schémas récapitulatifs de la rétention moyenne
a chaque échelle spatiale étudi¢e (Figure 3-11). A I"ordre 2, le bilan hydrique calculé est bouclé, la
totalité de la pluie nette sur une année s’écoule a I’exutoire du sous-bassin. Les flux d’azote amont,
calculés en multipliant la concentration estimée du pdle souterrain et les flux d’eau a la sortie des
sous-bassins, comprennent donc I’ensemble des flux exportés depuis les sols a I’ordre 2. A I’ordre 1 et
a l’ordre 3, le bilan hydrique n’est pas bouclé donc une partie de I’azote n’est pas comptabilisée dans
le bilan ce qui est traduit dans la Figure 3-11 par les fléches en pointillés. Malgré tout, sur le pool
d’eau considéré, les importances relatives des différentes rétentions dans les sols, dans les zones

ripariennes et dans les cours d’eau peuvent €tre retenues.
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La différence entre les deux démarches consistant d’une part a considérer la concentration des
écoulements souterrains comme résultant du mélange des eaux infiltrées en provenance des sols
agricoles et des forestiers, d’autre part en considérant la concentration effectivement mesurée dans les
eaux de nappe, permet de mettre en évidence 1’existence d’une rétention significative au cours du

parcours de I’eau depuis le niveau des drains jusqu’a la nappe.

3.5. CONCLUSION

En s’appuyant sur le suivi des flux d’eau et d’azote a I’exutoire d’une parcelle agricole drainée
et d’une parcelle forestiére d’une part, en 3 stations du réseaux hydrographique aux ordres 1, 2 et 3 de
Strahler d’autre part, un bilan des transferts d’azote dans 3 bassins versants emboités a été réalisé.
Cette approche a été formalisée par 1’application du modeéle SENEQUE, qui se base sur les mémes
hypothéses, mais calcule explicitement les processus dans le réseau hydrographique.

Les bilans établis montrent 1’existence d’une importante rétention d’azote dans son
cheminement depuis la base de la zone racinaire (en dessous du niveau des drains) jusqu’a 1’exutoire
des bassins versants, que I’on peut estimer a 1,4 — 1,9 kgN/ha/an dans les bassins d’ordre 1, 5,3 — 6,8
kgN/ha/an a 1’ordre 2 et 3,2 — 5,4 kgN/ha/an a ’ordre 3. La dénitrification benthique dans le lit des
cours d’eau n’explique qu’une fraction minime de cette rétention (0,06; 0,1 et 0,2 kgN/ha/an a 1’ordre
1, 2 et 3 respectivement), dont la plus grande partie peut donc étre qualifiée de ‘souterraine’.

La prise en compte ou non dans les bilans du niveau de concentration nitrique de la nappe de
Brie, suivie tout au long de I’étude, et qui montre déja une concentration inférieure a celle qui serait
attendue du simple mélange des eaux forestiéres et agricoles qui la rechargent, permet de penser que la
rétention ‘souterraine’ ne comporte pas seulement une composante ‘riparienne’, mais aussi une

composante plus ‘amont’ se déroulant dans les sols agricoles eux-mémes.

Enfin, les mesures de la composition isotopique naturelle des nitrates (8'°N-NO3") indiquent
I’existence de processus de dénitrification a toutes les échelles spatiales étudiées. Les valeurs de 3'°N-
NO;” mesurées sont compatibles avec 1’hypothése que les processus de rétention mis en évidence

résultent de la dénitrification dans les zones ripariennes ou dans les sols.
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Figure 3-11 : Schéma récapitulatif des bilans estimés
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Chapitre 4

TRANSFERT ET RETENTION DE L’ AZOTE

DANS LES SOLS DRAINES
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1l semble que la rétention souterraine, qui a lieu en amont des rivieres, de la base de la zone
racinaire jusqu’a la limite du cours d’eau, représente une part significative de la rétention en azote
sur [’ensemble du bassin versant. Cette rétention a été mise en évidence grdce a une estimation des
flux d’azote en amont de chaque bassin versant et elle dépend donc des hypotheses faites pour réaliser
ce calcul des flux amont.

L objectif est de donc maintenant de préciser la localisation et la quantification de ces
processus de rétention souterrains. Pour cela, un algorithme reliant le bilan annuel des
transformations de 1’azote dans les sols du bassin versant a la composition isotopique (5°N) de ses
différentes formes a été développé. Cette démarche permet d utiliser le "N des nitrates lixiviés et de
l’azote organique du sol comme un indicateur de la dénitrification. De plus, des mesures de
denitrification ont éte réalisées sur des échantillons de sol.

Par ailleurs, pour prendre en compte ['influence de I’hydrologie spécifique du drainage sur la
rétention de l’azote dans les sols, le modele DRAINMOD-N II a été utilisé. Ce modele a permis de
prendre en compte la dynamique interannuelle de [’azote et de considérer ['influence de conditions

climatiques particuliéres de chaque année d’étude sur la rétention de [’azote.

4.1. LE "N DE L’AZOTE DES NITRATES ET DE LA MATIERE
ORGANIQUE DU SOL : UN INDICATEUR DE LA DENITRIFICATION

Cette section reprend le texte d’une publication soumis a la revue « Soil Biology and
Biochemistry ».

Nitrogen isotopic composition of leached nitrate and soil organic matter as an indicator of
denitrification in a sloping drained agricultural plot and adjacent uncultivated riparian buffer

strips

C. Billy; G. Billen; M. Sebilo; F. Birgand; J. Tournebize

Abstract

In the small agricultural, artificially-drained Orgeval watershed the 8'°N of leached nitrates
and soil organic nitrogen were significantly higher than the primary nitrogen (N) sources from which
they are derived, namely synthetic fertilisers, atmospheric deposition and symbiotic or non-symbiotic
N, fixation (all with 8"°N close to zero). In vertical soil profiles, the 8'°N of organic N increased with
depth, reaching higher values (up to 8%o) particularly in positions that were frequently waterlogged as
judged from ochre iron traces, such as downhill field sites or in riparian buffer strips. Nitrification,
volatilisation and denitrification are the main fractionating processes able to affect the isotopic

composition of soil N. Using this assumption and an originally designed algorithm for calculating the
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equilibrium isotopic composition of all soil N species, given the average annual balance of their
transformations, we show that the observed trends can only be explained by the action of
denitrification. We suggest that the isotopic composition of soil organic N can be used as a semi-

quantitative indicator of the intensity of denitrification integrated over century periods.

Keywords: Nitrogen, Agricultural plot, Riparian zones, Isotopic composition, Denitrification

4.1.1. Introduction

In most agricultural areas, a gradual degradation of quality of ground and surface waters has
been observed during the second half of the past century. This degradation has been mainly attributed
to agriculture intensification, characterised by increased use of manufactured N fertilisers, often

combined with the implementation of subsurface drainage of agricultural fields.

In the particular case of the drained agricultural areas (13% of arable land in France, mostly on
plateau areas), it is commonly admitted that tile-drainage increases nitrate-N (NO; -N) losses from
agricultural areas compared to the former non-drained situations (Skaggs et al., 1994). Indeed, drain
pipes aim at directly connecting the soil profile to streams and rivers, lead to bypassing riparian
corridors (Magner et al., 2004) that have been showm to be very efficient at reducing NO;3~
concentrations and load coming from agricultural areas (e.g., Lowrance et al., 1984; Peterjohn and
Correll, 1984; Jacob and Gilliam, 1985; Haycock and Pinay, 1993; Burt et al., 1999; Cey et al., 1999;
Hill et al., 2000; Clément et al., 2003; Sebilo et al., 2003). Moreover, it is generally admitted that the
artificial drainage reduces denitrification which is generally under 10 kgN.ha'.y"' (Colbourn and
Harper, 1983; Thorp et al., 2008). However, Billy et al., (in press) have showed significant N retention
in an artificially drained watershed, which could not be explained by in-stream denitrification and was
therefore assumed to occur between the lower limit of the root-zone of cultivated plateau areas and the

river edges, even in presence of subsurface drainage.

In the present study we measured natural N-NOj;™ isotopic composition and soil organic N to
characterise and quantify N retention processes in cultivated soils of this artificially drained area. N
isotopic composition has frequently been used to characterise N sources (Hiibner, 1986; Mayer et al.,
2002; Kellman, 2005). Isotopic fractionation by processes of the N cycle in soils has been much
studied and allows for the tracing of N transformation processes (Kellman and Hillaire-Marcel, 1998;
Mayer et al., 2002; Sebilo et al., 2003, 2006; Kellman, 2004). Denitrification (Mariotti et al., 1981;
Mariotti, 1986; Kellman and Hillaire-Marcel, 1998; Kendall, 1998; Kellman and Hillaire-Marcel,
2003; Sebilo et al., 2006) and ammonia volatilisation (Letolle, 1980; Mariotti, 1982; Cravotta, 1997)
induce "“N-enrichment of the residual mineral N substrate. Laboratory measurements indicate that

denitrification is characterised by an isotopic enrichment factor (€) ranging from —15 to —30%o
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(Hiibner, 1986; Kendall, 1998), and generally close to —18%o under environmental conditions where
NO; diffusion to the reaction site is not limiting (Sebilo et al., 2003). Volatilisation can also cause
large isotopic enrichments (Hiibner, 1986), depending on such factors as soil pH, wind speed, moisture
and temperature. The volatilisation enrichment factor has been estimated at —20%o (Letolle, 1980;
Mariotti, 1982; Cravotta, 1997). During nitrification, the enrichment factor has been estimated to
range between —15 to —30%o (Mariotti, 1983; Shearer and Khol, 1986; Sebilo et al., 2006). But, if

nitrification converts all ammonium pool into nitrate, no fractionation is generated.

Other processes of the soil N cycle have been reported to induce little or no isotopic
fractionation, depending on environmental conditions. It is generally thought that plant uptake induces
negligible fractionation in most natural N-limited systems (Hiibner, 1986; Fogel and Cifuentes, 1993;
Nadelhoffer and Fry, 1994; Hogberg, 1997). The fractionation depends on external NO; and
ammonium (NH,") concentrations. When the external nutrient concentration is low, absorption is the
limiting step and no isotopic fractionation occurs (Mariotti et al., 1982). Under higher nutrient
concentrations, a small fractionation between —3 and 1% occurs between plants and dissolved
inorganic N (Mariotti, 1982; Yoneyama et al., 2001). Mineralisation usually causes only a small
fractionation (1%o) between soil organic matter and soil NH," (Mariotti, 1982; Kendall, 1998). At last,

diffusion is considered as a non—fractionning process (Sebilo et al., 2003; Lehmann et al., 2004).

This brief review of the literature indicates that the measurement of N isotopic composition of
leached NO; ™ and soil organic matter can be useful to characterise and quantify retention processes
such as denitrification and volatilisation in soils. These processes are the main ones inducing isotopic

fractionation in the primary sources of N to the soil.

In this paper, we first present the measurements of the N-NO; isotopic composition in
drained-water and in soil organic N, from a representative field plot and in a number of other
artificially drained sites. We developed a simple algorithm to calculate the isotopic composition of
NOj; ™ and organic matter in a soil profile, to interpret our results in a semi-quantitative way, given the
annual budget of N transformations in this drained soil. Results of these calculations were then

compared to our measurements from the study site.

4.1.2. Materials and methods

Study Site

The Orgeval catchment, 104 km? in size, is located 70 km east of Paris, France (Figure 4-1a).
It is drained by the third-order Orgeval stream. The climate is oceanic temperate, with an average
annual rainfall and potential evapotranspiration of 706 and 592 mm, respectively. The annual average

temperature is 12°C.
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The Orgeval watershed is located in a sedimentary basin, where several aquifers associated
with the Brie (Eocene) and Champigny (Oligocene) limestone formations interact with the Orgeval
stream.

The tertiary substratum is covered by a quaternary loess deposit (up to 10 m thick) (Figure
4-1b) which has evolved into a silty glossic leached brown soil (Typic Haplustalf; Bartoli et al., 1995).
The upper layer of 2 m deep is loess silt. The lower one is enriched with clay and sand, which reduce
the hydraulic conductivities conducing to the presence of a shallow water table and temporarily
waterlogged soils during winter. Thus, tile drains were installed in the 1960's to enable soil cultivation
at the end of winter. Agriculture has changed into intensive agricultural practices as a result. Over 80%
of the agricultural land has been subsurface drained, with porous pipes spaced 10 m apart and buried at

0.8-1.0 m depth.

Grain crop agriculture dominates, with maize—winter wheat—spring barley (or wheat) as the
main rotation. The mean crop yield is about 5500 kg cereal equivalent ha™', corresponding to about
100 kg N.ha'.y . The fertiliser application rate is close to 120 kg N.ha™'.y™'; atmospheric deposition
of N adds around 15 kg N.ha'.y"' and N, fixation (non-symbiotic and by legume crops in rotations)
about 10 kg N.ha .y '. The N excess of agricultural soils during wet and dry years reaches 20 and 60
kg N.ha™', respectively, roughly corresponding to the amount of NO; leached out of the cultivated
fields of the plateau area (Billy et al., in press). In addition to the agricultural land, 17% of the

watershed area is forest.

Methods

Rainfall was recorded near the field plot; 10 water samplings were collected in the rain gauge,
during drainage seasons of 2005, 2006 and 2007 for 3'°N-NO; measurements.
Water table depth was monitored in a sloped (1% slope) and drained reference field-plot during winter
2007-2008 using transects of three piezometers spaced 2.5 m apart and perpendicular to the drain
direction. Two transects of three piezometers, monitored continuously (every 15 min), were located
downhill and in mid-slope, respectively. Another transect was located uphill, and monitored only five
times during the period (Figure 4-1). Two pedologic pits were dug at different locations along the
slope, to study soil composition and traces of oxidized iron, which are characteristic of temporary
water saturation. For the pit at the top of the slope, each layer of soil was analysed for composition and
visually described. For isotopic measurements, the soil profile was sampled at four main locations
(Figure 4-1). In the field plot, the soil profile was sampled along two transects at six different
locations, three uphill and three downhill (Figure 4-1). In each transect, soil sampling were spaced 2 m
apart. Soils profiles were also sampled in two types of riparian zones. For the first one, three soil
profiles were sampled in an herbaceous zone bordering a recalibrated ditch and downstream of the
field plot, near the first-order stream. For the second, three soil profiles were sampled in a mixed

riparian zone (grass and trees) at the second-order of Strahler near the natural (not recalibrated)
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stream. In the last and fourth locations, soil profile was sampled in a forested zone. For each soil
profile, we sampled soil on 10 cm increments from the surface to 90 cm deep from which the isotopic

composition of total N was measured.

| 4 sampling location: In a forested zone

1st sampling location: In a drained field

2nd sampling location: In a
herbaceous riparian zone
bordering a recalibrated ditch

34 sampling location: In a mixed riparian
zone (grass and trees) bordering the natural

Orgeval’s Outlet ;
(no-recalibrated) stream

Orgeval Watershed, 3" order of
Strahler subcatchment

[j? Agricultural areas . |
5 km

| Forest

+ Rain gauges

b.

4m_  yphill
o Rpi

Piezometers

Drained Field Plot

Drained waters sampling

Figure 4-1: Map of the Orgeval watershed and location of the sampling stations

Upstream on the plateau, most ditches and first-order streams (10 km of cumulative length;

sensu Strahler, 1957) within cultivated fields are bordered by herbaceous “uncultivated zones” around

128

CemOA : archive ouverte d'Irstea / Cemagref



Chapitre 4 : Transfert et rétention de 1’azote dans les sols drainés

5 m wide, intended to limit erosion and preserve surface water from agricultural pollution. Among the
other 27 kms of stream length in the Orgeval watershed, 14 kms flows through forested zones and the

last 13 kms are bordered by vegetated strips of trees of variable density and around 10 m wide.

NO;™ fluxes at the plot outlet were monitored during drainage seasons 2006—2007 and 2007—
2008 using continuous measurement of discharge rates and weekly measurement of NO;~
concentrations in drainpipe water. An electromagnetic flowmeter in the drainpipe was used for
discharge measurement and an automatic sampler collecting a composite sample was used for water
quality monitoring. Ten water samplings were manually collected in one drainpipe at the field plot

outlet, during drainage seasons 2006-2007 and 2007-2008 to measure 8 °N-NO5 .

NOs ™ concentrations in drainage water and in precipitation were determined using standard
colorimetry method after reduction to nitrite on a copper cadmium column (Greenberg et al., 1992).
Every sample has been frozen before analysis. Soil samples were air dried, sieved (2 mm) and
homogenised prior to organic-N isotopic composition analysis. Bulk soil materials were thermally
decomposed to N, in an elemental analyser and isotope ratios of total N determined by analysis on an
stable isotope mass spectrometer (EA-CF-IRMS; Eurovecta-IsoprimeGV). Since over 98% of total N
in soil is organic N, we consider that ratios obtained in this study correspond to organic N isotopic
composition. Determination of the NO; -N isotope ratios was done by the NH," diffusion method
(Sebilo et al., 2004).

NO; -N isotope ratios are expressed with the delta notation, 5'"°N, defined as:

5sample (%0) = [(Rsample - Rstandard)/Rstandard] X ]000 (3 0)

where R is the isotopic ratio "N/"*N. Atmospheric N, serves as the international standard with
a "N/"N ratio of 0.003676 (Mariotti, 1983; 1984). Analytical precision for isotopic determination was
about £ 0.2%o.

4.1.3. Results

4.1.3.1. Climatic data and water table level

The northern French temperate climate cycle is characterised by a wet period, starting in the
middle of autumn, when water balance (Precipitation-Potential EvapoTranspiration (PET)) becomes
positive. Outflows at the outlet of the agricultural sub-catchments occur only during this wet winter

season when a shallow water table is established (Billy et al., in press).
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During the 20062007 and 2007-2008 drainage seasons, total precipitation was 229 and 260 mm,
respectively, corresponding to average climatic conditions (average precipitation during winter

drainage seasons for the last 10 years was 298 mm).

The depth of the water table varied seasonally according to precipitation, but also spatially
according to its position on the topographic gradient (from the top to the bottom of the slope; (Figure
4-2).

12/1/07 12/30/07 1/28/08 2/26/08 3/26/08
0.0 7

0.8 1

water table depth, m
precipitations, mm

=—=down slope piezometers middle slope piezometers
A up slope piezometers — precipitations

Figure 4-2: Precipitation and average water table piezometric levels in the agricultural drained field

The average water saturation time at a given depth in the profile of the reference field plot was
calculated from these piezometric data (Figure 4-3). Downhill, the water table depth was above 0.9 m
80% of the time, and above 0.5 m 19% of the time. In the mid-slope, water table was above 0.9 m 60%
of the time, and above 0.5 m only 7% of the time. Clearly, water saturated soil conditions occurred

more often downhill than uphill.
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percentage of time when the water table

level is above this depth, %
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depth, m

—4— downhill piezometers middle slope piezometers

Figure 4-3: Percentage of time that soil was saturated as a function of depth in the agricultural drained
field in the downhill and mid-slope sites

4.1.3.2. Soils characteristics

Organic carbon content and traces of saturation

The reference plot was characterised by silty soil with numerous ochre traces of water

saturation. The organic carbon content decreased rapidly with depth, from 15 gkg™' of soil at the

surface to 1 g.kg ' at 2 m depth (Figure 4-4).

Organic carbon, gC/kg of soil

0 5 10 15 20
0 1 1 1 |

0.5

25 -

Figure 4-4: Soil organic carbon content in the agricultural field plot (e Uphill station; o Middle slope

station)
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Few traces of saturation were visible in the uphill pit, and then only below 0.8 m depth. In the
soil profile of the mid-slope, there were more frequent ochre traces from 0.45 m depth and downward;
in the downhill soil profile and in the riparian zones, the ochre traces appeared from 0.35 ¢cm depth and

downward (Tableau 4-1).

Tableau 4-1: Traces of oxidized iron (indicator of water saturation) in the soil profiles of uphill, mid-slope
and downhill of the cultivated field plot and in riparian buffer strips

. Mid- . Riparian
Depth (m) Uphill Slope Downbhill Zones
0.1 — — — —
0.4 — — + +
0.6 — + + +
0.9 — + + +
1.1 + + ND ND
1.5 + + ND ND
2.2 — — ND ND

—: No ochre traces of oxidized iron; +: Presence of ochre traces of oxidized iron; ND: No determination

Isotopic composition of organic N in soils

The 3"°N-orgN in the agricultural plot distinctly increased with depth. Moreover, 8'°N-orgN
values are different for uphill and downhill profiles: 8°N-orgN was 5.5-6%o in top soil, and increased
to 6.4%o in the uphill site and to 7.7%o in the downhill site (Figure 4-5a). Similar measurements in
riparian strips show similar profiles, with 8'°N increasing up to 8.3%o at 80 cm depth at the first-order
stream and to 9.4%o at 80 cm depth at the second-order stream (Figure 4-5b). In the forested zone,
8"’N-orgN was much lower than the agricultural or riparian sites ranging from —1.24 to 4.51%o (Figure
4-5¢).
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Figure 4-5: Vertical distribution of isotopic composition of soil organic N: (a) uphill and downhill in a
cultivated field plot; (b) in two riparian buffer strips; and (c¢) in an uphill forested site

4.1.3.3. Isotopic composition of N sources and of NO3— in drainage waters

Primary N sources for the cultivated field are atmospheric deposition, inorganic fertilisers

(little or no manure was applied) and atmospheric N, fixation.

N-NO;™ isotopic composition in precipitation varied from —2.1 to —7%o, with a mean of —4.1%o

(Tableau 4-2), at the lower range of published values of —4 to +4%. (Mariotti et al., 1981; Hiibner,
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1986; Kendall, 1998). Measurements made in the Brie region show that synthetic mineral fertilisers
have an average isotopic composition of 0.8%. (Tableau 4-2). Atmospheric N, fixation, either
symbiotic or for synthetic mineral fertilisers, produces organic N with an isotopic composition close to

the atmospheric N, pool, i.e. "N value near 0%o (Mariotti et al., 1981).

The 8'°N-NO; in water collected at the outlet of tile-drains varied from 2.5 to 5.2%o,
averaging 3.5%o (Table 1). In first- and second-order streams the 8'°N-NO; was a little higher,
averaging 5.4%o (Table 1). The 8°N-NO; in surface water of forested zones had the lowest isotopic

composition of surface water in the watershed, with an average composition of 1.7%o (Tableau 4-2).

Tableau 4-2: Isotopic composition of NOj in fertilisers, in precipitation and in drainpipe water

mean 8'°N-NO3, %o  Std dev No. of samples
Precipitation —4.1 1.7 10
Fertilisers 0.8 - 1 + 12 (Mariotti and Létolle, 1977)
Drain pipe water 3.5 0.9 10
Forest water 1.7 0.1 3
Stream water 5.4 1.2 26 (Billy et al., in press)

4.1.4. Discussion

8N of N sources, of NOj leached from agricultural soil and of soil organic matter

Comparing the isotopic composition of N in soil from fertilisers and rain, of NO;™ leached by
drainage (Tableau 4-2) and of organic matter in soil (Figure 4-5), showed that '°N values of leached
NO;™ were clearly higher than those of fertilisers and atmospheric deposition, and lower than §'"°N
values of the organic matter pool in agricultural soil. These results suggest that NOs ™ in drainpipes is
only partly derived from direct leaching of synthetic fertilisers (and/or atmospheric deposition) but
could result for a significant part from mineralisation of soil organic matter. NOs in streams had

higher 8"°N than the outlet drains, as measured by Billy et al. (in press).

Variation of 015N of the soil organic matter pool

The fact that soil organic N in agricultural plots and riparian zones was enriched with respect
to the primary N sources requires explanation. It is likely the result of processes generating a large
isotopic fractionation. As discussed above, plant N-uptake, assimilation of inorganic N by micro-
organisms, and mineralisation generate little or no isotopic fractionation compared to nitrification,
volatilisation and denitrification processes. These latter processes enrich residual inorganic
compounds and their incorporation into soil organic matter could be responsible for the increased
3'"°N-orgN. In forested soil, the 5'°N-orgN was lower than cultivated fields suggesting a lower
intensity of these processes. In non-cultivated, natural soils, 5'°N of total soil is close to fresh organic

matter 3'°N near soil surface and these values increase with depth (Shearer and Khol, 1978; Mariotti et
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al., 1980; Shearer and Khol, 1986; Nadelhoffer and Fry, 1994). The recycling of fresh organic matter

could also explain low 3'*N-orgN in forested soil.

In cultivated fields, 8"°N-orgN values increased also with depth but reached higher values
especially downhill in the drained field and in riparian zones. 5'°N-orgN seemed to follow the degree
of soil water saturation. Denitrification only occurs in saturated conditions, strongly suggesting that

denitrification is the process responsible for the variations in isotopic composition of soil organic N.

A conceptual algorithm calculating soil organic N and NO3—N isotopic composition

A simple algorithm was developed to calculate the isotopic composition of N that would
theoretically result, over the long term, from the various N sources and transformation processes in a
soil profile. It was designed specifically for agricultural soils that mainly receive inorganic fertilisers.
Two layers of soil were considered to account for different N dynamics in shallow and deeper zones,

the latter possibly experiencing more frequent anaerobic conditions due to water saturation.

The N pools considered and the processes that link them (Figure 4-6) are represented
according to the usually accepted vision of N dynamics in agricultural soil and following the model of
Nicolardot et al. (2001) for relationships between plant residue, microbial biomass and soil organic
matter. In short, plant growth takes up NO; and NH,; plant residues are the main energy source for
microbial growth, which requires additional NH," or NO; uptake to complement the lower N content
of plant residues (C/N > 20) with respect to the biomass of soil microorganisms (C/N < 10) formed.
This microbial biomass is the main source of the soil organic matter pool (C/N < 10), the slow
decomposition of which liberates NH,". Nitrification converts NH; into NO; . Denitrification
converts NO;~ into atmospheric N,. Volatilisation converts NH," into NH; and occurs only from the
upper soil layer. The process of leaching conveys NO;  from the upper to the lower layer, as well as
below the lower layer. No seasonal variation of either forcing functions (fertiliser applications,
atmospheric deposition and crop exportation) or soil processes were considered in this representation.
This by no means represents a deterministic model of soil N dynamics, but is intended to establish a

mean annual balance of the main N fluxes involved.
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Figure 4-6: Schematic representation of N transformations in soils, as used for the calculation of the
equilibrium N isotopic composition. (PLT: plants; RES: plant residues; BIO: microbial biomass; HUM:
humus). The figures correspond to one example of a typical agricultural soil N budget

As stated above, representative values of fertilisers input (as NH,NQO;), atmospheric deposition
(as NO5") and N, fixation were estimated as 120, 15 and 10 kg N.ha .y, respectively, for the studied
agricultural area. A mean crop exportation is a mean of 100 kg N.ha'.y ' was chosen as a mean. We
estimated the input of plant residues (stubble and roots), the main source of energy for microbial
growth, at about 50 kg N.ha '.y', arbitrarily distributed as 60% in the upper soil layer and 40% in the
lower. The C/N ratio of these residues was 30-50 g.g”' (Wu and McGechan, 1998; Nicolardot et al.,
2001), and 40 g.g ' was used. This allowed calculation of the corresponding synthesis of microbial
biomass, assuming a C growth yield of 40%, and a C/N ratio of microbial biomass of 8 (range 3—10;
according to Svendsen et al., 1995; Wu and McGechan, 1998; Youssef et al., 2005). The
corresponding uptake of inorganic N was calculated in the two soil layers and distributed between
NH,;" and NOj, according to NH," availability. We assumed that humus formation was equal to
microbial biomass production, and we considered a humus decomposition rate of 0.01-0.05 y ' (range
0.001-0.05 y’l; according to Svendsen et al., 1995; Garnier et al., 2003; Youssef et al., 2005).
Nitrification was calculated in each layer assuming a potential rate of 100-1000 kg N.ha 'y

(Macduff and White, 1984; Haque et al., 1999; Shi and Norton, 2000) taking into account the
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availability of NH,", using a half saturation constant of about 160 kg N.ha' (Youssef et al., 2005;
2006; Rolland et al., 2008). We then varied the rate of ammonia volatilisation and denitrification,
respectively, in the range 0—60 kg N.ha’l.y*1 (Barry et al., 1993; Barton et al., 1999; Chen et al., 2008),
with a ratio between the upper and lower layers of 1:0 for the former and 1:3 for the latter process.
Leaching below the lower layer was used as an equilibrating term, and can be compared with the
observed values of 12 and 16 kg N.ha'.y"' measured in the experimental plot during hydrological

years 2006-2007 and 2007-2008, respectively.

Once a coherent average budget of soil N dynamics was set, the corresponding isotopic
composition of the different N pools was calculated, using the following expression to relate the
reaction rates of "N forms to that of '*N forms:

dlSN 15N dmN
L -{10"g+1) S P 31
dt 1075+ (‘WJ ( dt Gh

where subscripts S and P refer to substrate and product, respectively (Sebilo et al., 2003).

Only nitrification (¢ =-15 to —30%o), denitrification (¢ =—15 to —25%o) and volatilisation
(e =—20%0) were considered as isotopically discriminating processes.

The calculation was conducted stepwise, from an initial state where all pools were set at a
8"°N = 0%o, close to the value of the primary N sources. Calculation over a long period was required
before reaching stable calculated isotopic compositions, depending on the chosen initial state, as well
as on the value adopted for the turnover rate of the humus pool, the largest soil N pool (Figure 4-7).
For humus decomposition rate of 0.02 y ', stability was reached after an algorithm run of 150 years, a
period consistent with the period that this field has been cultivated. If the initial state of humus is 5'°N-
orgN measured in forested soils (around 1 %o in the upper layer and 3 %o in the lower layer), stability
was reached earlier, after an algorithm run of 100 years. In both cases, stabilities correspond to the

same 8'°N-orgN values.
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Figure 4-7: Calculated long term variations of the isotopic composition of soil organic N in upper and
lower soil layers of an agricultural field plot undergoing denitrification of 28 kg N.ha™.y”!, and ammonia
volatilisation of 10 kg N.ha'.y”". The calculations are carried out for values of the humus decomposition
rate (khum) of 0.02—0.05 y~', C/N ratio of plant residues of 40 g.g_l, potential nitrification rate of 500 kg
N.ha"'.y', and half saturation constant for ammonia of 200 kg N.ha™

The effect of varying the denitrification rate in the soil profile on the isotopic composition of
soil organic N and leached NOj;™ is shown in Figure 4-8a, for a fixed rate of ammonia volatilisation of
10 kg N.ha'.y'. The results were slightly dependent on the value of some parameters like
denitrification € and plant residue C/N ratio. The trend however was increased value of soil organic
matter and leached NO;~ with increased denitrification. The lower layer was characterised by higher
3'"’N-orgN than the upper layer, only above a threshold denitrification rate of about 20 kg N.ha ™.y
Above the same threshold, the 8"°N of leached NO; increased above zero. Denitrification in the
studied field plot and riparian zones is above this denitrification rate of about 20 kg N.ha .y ' In the
literature, denitrification rate in riparian zones could be higher than 100 kg N.ha'.y ' (Cooper et al.
1990; Haycock and Pinay, 1993; Pinay et al., 1993; Hefting et al., 2006). On the contrary, for
cultivated clay loam soils, 20 kg N.ha 'y ' corresponds to highest values found in the literature
generally ranging from 5 to 29 kg N.ha'.y"' (Barton et al., 1999). Despite of drainage network,
waterlogging situations, temporarily occuring in mid-slope or downhill soils, should increase the

average denitrification rate in these soils.
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Figure 4-8: a. Calculated effect of denitrification rate on the equilibrium isotopic composition of leacnea
NOj;™ (right panel) of soil organic N in the upper and lower soil layer (left panel) of an agricultural plot
undergoing ammonia volatilisation at 10 kg N.ha .y '. The C/N ratio of plant residues was set to 40 g.g™".
The bold curve corresponds to a value of denitrification € = —20%o, while the two thin curves were
calculated for € = —15%o (lower thin curve) and € = —-25%. (upper thin curve). b. The same condition as for
a) but applied to conditions of forest soil, with complete return of plant production to the soil

The ammonia volatilisation rate shows that this process alone cannot explain the high &'°N-
orgN of the lower soil layer (Figure 4-9): at low denitrification rate, 8"°N-orgN was less in the lower
layer than the upper, and leached NO; had negative §"°N, regardless of ammonia volatilisation rates.
Only at high denitrification rates did the algorithm provide higher §"°N-orgN values in the lower than
the upper layer and positive 8 °N-NO; .
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Figure 4-9: Calculated effect of the rate of ammonia volatilisation on the equilibrium isotopic
composition of leached NO;™ and soil organic N in the upper and lower soil layers of an agricultural plot
undergoing denitrification at 5 kg N.ha'.y™ (left panel) and 50 kg N.ha .y (right panel). The C/N ratio
of plant residues was set to 40 g.g_l. For denitrification and volatilisation, € = —20%o was set

Varying the potential nitrification rate within reasonable limits had little effect on these trends,

although the 8'°N-NO; ™ was sensitive to the value of the € associated to nitrification process ( Figure
4-10).
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Figure 4-10: Calculated effect of the potential rate of nitrification on the equilibrium isotopic composition
of leached NO;™ and soil organic N in the upper and lower soil layers of an agricultural plot undergoing
denitrification at 40 kg N.ha .y and ammonia volatilisation of 10 kg N.ha .y~
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We ran the algorithm for conditions representative of forested soils (no fertiliser application,
plant uptake of 100 kg N.ha 'y " entirely returned to soil as plant residue, and the same N fixation and
atmospheric deposition as the cultivated plot). Under these conditions, lower 3'°’N-orgN were
predicted at low denitrification rate, but increased much more rapidly with increased denitrification
(Figure 4-8b). This is likely related to the much more active organic matter pool in forested soil,

triggered by higher input of plant residues than in cultivated soils.

4.1.5. Conclusion

The organic N pool of cultivated soils was characterised by higher 8"°N compared to the
primary N sources from which it originated, such as synthetic fertilisers and atmospheric deposition.
This enrichment can only be due to transformation processes which generate isotopic fractionation,
such as ammonia volatilisation and denitrification. Moreover, "°N of organic matter increased from
uphill to downhill sites and from the surface to the deeper soil layers. '°N enrichment seemed linked to
the frequency of water saturation conditions. We developed a simple algorithm to calculate the
isotopic composition of organic N and leached NO; ™ resulting, in the long term, from the interrelated
N-processes characterising an agricultural soil that receives inorganic fertilisers. The calculations
indicated that denitrification rates greater than 20 kg N.ha 'y ' were required to explain increased
3" N-orgN with depth and a positive value of 3'°N-NOs. Irrespective of their intensity, neither
ammonia volatilisation nor nitrification could produce these trends. Increasing rates of denitrification
resulted in higher 8'°N-orgN in the soil profile. This suggests that §'°N-orgN should be used as a semi-
quantitative, integrating indicator of denitrification in soils. An increase of 1%o 8"°N in the soil organic
matter above the level of the primary N sources approximately corresponds to additional
denitrification of 10 kg N.ha 'y .

In the drained Orgeval watershed, the values of 3'°N-orgN in plateau, downhill and riparian
sites confirmed the previous conclusion (Billy et al., in press) that, even in the presence of drain pipes,
significant denitrification occurs in soils throughout the downward underground travel of leached
NO; from the root-zone of uphill plots before reaching surface water. The observed 8'°N-orgN values
indicated much higher long-term integrated denitrification rates in riparian and downhill sites, than in
uphill sites.

In forested soils, 5'°N-orgN was very low in the upper layer, and increased moderately in the
lower layer, remaining lower than in cultivated soils. Although our algorithm was intended to describe
forested soils, its application to forest conditions on plateau areas suggests that denitrification should

be much lower there than in nearby cultivated soils.
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4.2. MESURE DE LA DENITRIFICATION EN PARCELLE DRAINEE

Cette partie présente un travail réalisé dans le cadre du stage ingénieur de I’ENGEES de

Vanessa Faure en 2007.

Des mesures ponctuelles de la dénitrification réelle ont été effectuées afin de préciser les
ordres de grandeur de dénitrification estimée grdce a la composition isotopique de |’azote organique
du sol. De plus, des mesures de dénitrification potentielle sur ces mémes sols ont été réalisées dans le
but de calculer un taux maximal de denitrification dans les sols afin de renseigner un parametre
nécessaire a la modélisation du cycle de I’azote dans les sols drainés par le modele DRAINMOD-N

(voir plus loin).

4.2.1. Mesures réalisées

4 sites et 2 horizons par site ont été échantillonnés lors de 3 campagnes d’échantillonnage, ce
qui représente 24 mesures de dénitrification réelle et 24 mesures de dénitrification potentielle (Tableau
4-3). Les 3 premiers sites d’échantillonnage sont dans la parcelle drainée de référence. Le dernier site

est un site forestier a proximité de la parcelle.

Tableau 4-3 : Dénitrification moyenne mesurée

Dénitrification moyenne gN-NO;/ha/j/cm de Ecart Nombre de mesures

profondeur type
Dénitrification réelle 23 1,6 24
Dénitrification potentielle 758 563 24

En sommant les vitesses de dénitrification réelle obtenues sur les deux horizons et en
moyennant ces sommes, on peut dire que les sols agricoles dénitrifient environ 65 g de N-NOs/ha/j,
dans les conditions du site, ce qui représente environ 23 kgN/ha/an. Ces valeurs sont fortes par rapport
aux valeurs estimées dans la littérature, surtout en sol drainé ou les valeurs recensées sont souvent
inféricures a 10 kgN/ha/an (Colbourn et Harper, 1983; Thorp et al., 2008) mais sont en accord avec les
estimations faites a partir de la mesure de la composition isotopique de 1’azote organique des sols
comme exposé dans le paragraphe précédent.

Les sols forestiers du bassin de 1’Orgeval montrent des taux des taux de dénitrification
beaucoup plus faibles, de 20 g de N-NOs/ha/j, ce qui est en accord avec la bibliographie.

Ces mesures ponctuelles réalisées sur notre site, confirment donc les résultats obtenus grace a

la composition isotopique de 1’azote organique dans le sol, et expliquent la forte rétention calculée par
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bilan sur le bassin. Il est tout de méme important de rappeler que la dénitrification n’est ici mesurée
que trois fois dans 1’année; il faudrait des mesures plus complétes sur une année entiére pour pouvoir

estimer plus précisément la dénitrification.

4.2.2. Variation selon les sites

La dénitrification varie selon les sites (Figure 4-11), avec notamment le site forestier (site 4)

qui présente les taux de dénitrification les plus faibles.

15

-
N

Taux de dénitrification (g N-
NO3/halj/cm de profondeur)
~

w
[E—

-1 S1 S2 S3 sS4

Sites de préléevements

Figure 4-11 : Dénitrification mesurée en fonction des sites de prélévements. 1 : Site en amont de la
parcelle; 2 : Site au milieu de la parcelle; 3 : Site en aval de la parcelle ; 4 : Site dans la forét

Pour les sols agricoles, le site 1, se situant en amont de la parcelle, est paradoxalement le plus
dénitrifiant, et contrairement a nos attentes, surpasse les sites en aval, plus humides compte tenu de la
topographie. Mais la dénitrification n’est mesurée que trois fois et il faudrait des mesures plus

complétes pour pouvoir évaluer les différences de dénitrification entre les différents sites.

4.2.3. Variation avec la profondeur

Les taux de dénitrification mesurés ne varient pas de fagon significative avec la profondeur

méme s’ils sont ici plus forts pour les horizons superficiels (Figure 4-12).
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Figure 4-12 : Dénitrification réelle ; comparaison horizon 1 et 2 (moyennes sur les 3 campagnes)

La teneur en carbone diminue avec la profondeur (Figure 4-4) ce qui expliquerait une
dénitrification plus forte en surface. Par contre, ’hydromorphie, comme vu au chapitre 4.1., favorise la
dénitrification dans les horizons de sol plus profonds. Mais la concentration en nitrate et sa distribution
dans le profil de sol doivent aussi avoir une influence sur le taux de dénitrification dans chaque

horizon.

4.2.4. Variations au cours du temps
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Figure 4-13 : Evolution des taux moyens de dénitrification réelle et de la teneur moyenne en eau en
fonction du temps. C1 : Campagne du 28/02/2007 ; C2 : Campagne du 27/03/2007 ; C3 : Campagne du
03/05/2007. Les barres représentent I'écart-type.
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Les vitesses de dénitrification mesurées en parcelle agricole diminuent fortement de février a
mai (Figure 4-13). L'une des premiéres causes supposées de ces variations est la teneur en eau. La
teneur en eau moyenne diminue effectivement au cours des campagnes. Cependant, il est probable que
d’autres facteurs interviennent probablement comme la température ou la disponibilité en carbone

organique.

4.2.5. Conclusion

Ces expériences ont permis de quantifier ponctuellement la dénitrification sur la parcelle
étudiée. Les résultats obtenus confirment les ordres de grandeur estimés grace a la démarche
isotopique dans la partie 4.1. Ces mesures ont, de plus, mis en évidence, I’influence de la teneur en eau
sur la dénitrification dans les sols. Malgré tout, ces résultats de dénitrification réelle sont a prendre
avec précaution, parce qu'ils résultent de la comparaison de moyennes établies sur un nombre limité

d’échantillons et de campagnes et que la variabilité du processus est trés grande.

4.3. MODELISATION DES FLUX D’AZOTE A L’EXUTOIRE DES
PARCELLES DRAINEES AVEC DRAINMOD-N

Une dénitrification significative semble avoir lieu dans les sols agricoles drainés en amont du
bassin versant. L interprétation des mesures de 6" N de [’azote organique des sols a permis d’estimer
une valeur de dénitrification dans les sols d’au moins de 20 kg N/ha/an.

L’algorithme développé dans le paragraphe 4.1. établit un comportement moyen et constant
du systeme et aucune variation interannuelle des processus n’est prise en compte. Or la quantité et la
répartition des apports azotés au cours de [’année, les conditions climatiques sont des facteurs qui ont
une influence sur les processus de transformation de [’azote dans le sol et qui varient de fagon
interannuelle. De plus, [’hydraulique spécifique du drainage n’est pas prise en compte. Pourtant, le
drainage modifie le fonctionnement hydraulique des parcelles en diminuant le temps de résidence de
l’eau dans le sol, ce qui semble avoir une influence sur la rétention de l’azote.

Les mesures de denitrification réelle réalisées dans le paragraphe 4.2. ont permis d’avoir une
estimation qui prend en compte les conditions environnementales mais elle se limitent a trois mesures.

C’est pourquoi, le modele mécaniste DRAINMOD-N II (Youssef et al., 2005) a été utilisé pour
préciser les résultats obtenus. DRAINMOD-N Il est aujourd’hui le seul modéle qui simule le
fonctionnement hydrologique du drainage ainsi que les processus de transfert et de transformation de
l’azote dans les sols drainés de facon interannuelle. La prise en compte des conditions climatiques,
des propriétés du sol et des caractéristiques du réseau de drainage a pour but de quantifier de fagon
précise a une échelle temporelle plus fine, le fonctionnement hydrologique du systéme et donc dans un

deuxieme temps, de préciser la quantité d’azote dénitrifiée dans les sols drainés.
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4.3.1. Modélisation du fonctionnement hydrologique des parcelles drainées

DRAINMOD-N est un modéle hydrologique spécifique des systémes drainés couplé a un
module biogéochimique calculant les processus du cycle de 1’azote dans les sols. Le module
hydrologique calcule un bilan d’eau de 1’espace poral du sol a chaque pas de temps tandis que le
module décrivant les transformations de 1’azote, prend en compte les nitrates mais aussi les formes
ammoniacales et les formes organiques de 1’azote. Le mod¢le intégre également une représentation

simplifiée du cycle du carbone (Voir Partie 2.5.1.).

Tout d’abord, le module hydrologique a été utilisé de facon a modéliser les débits drainés a
lI'exutoire du groupement de parcelle de Goins (sous-bassin agricole). Les débits y sont mesurés depuis
1998 et ces données ont permis d’estimer des parametres, de caler le modéle sur une longue période
comprenant des années aux conditions climatiques variées (années humides : 2000-2001 et années
séches : 2004-2005; 2005-2006).

DRAINMOD simule des transferts d’eau et d’azote a I’interdrain et, moyennant une
hypothése d’homogénéité du fonctionnement hydrologique du bassin versant, les résultats obtenus
sont extrapolés a I’échelle du groupement de parcelles. On considére que quelle que soit la position du
drain sur le groupement de parcelles, il contribue de fagcon identique aux écoulements que tous les
autres drains. On considere également que les caractéristiques du sol et de la couche imperméable et
que I’infiltration profonde sont les mémes sur I’ensemble du bassin.

Afin de préciser les valeurs obtenues pour I’ensemble des paramétres de calage, les mesures
piézométriques réalisées dans une des parcelles du groupement de parcelles de 2006 a 2008 (voir
paragraphe 2.2.3.) ont pu étre utilisées en plus des débits pour le calage du modele durant cette
période. Comme vu dans le chapitre 4.1, la saturation est un facteur essentiel pour qu’il y ait
dénitrification. L’objectif de la modélisation étant de quantifier cette dénitrification dans les sols

drainés, il est donc nécessaire de s’assurer de la qualité des simulations des hauteurs d’eau.

4.3.1.1. Méthodes d'évaluation du modéle

Deux 2 critéres statistiques ont été utilisés pour le calage :

(1) Le critére de Nash (Nash et Sutcliffe, 1970) défini par la relation suivante :

2.(0,-0.7
NASH =1-| <———— 32
2.(0,-0,) -
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ou Q, correspond aux débits observés, Q. aux débits calculés et enfin Q,, a la moyenne des débits
observés. Si le critére de Nash tend vers 1 alors les tendances sont bien reproduites par le modéle. Ce
critére est particulicrement sensible aux variations d'amplitude. Il est trés fréquemment utilisé en
mod¢élisation hydrologique pour estimer la qualité de simulation des débits. Il permet de comparer
I’écart quadratique moyen des valeurs par rapport a la variance.

(2) le ceefficient de corrélation est utilisé pour estimer si le modéle reproduit les bonnes
tendances (Voir paragraphe 3.4.3.1.).

Enfin, en complément des critéres statistiques, les flux cumulés mesurés et calculés sont
comparés afin de mettre en évidence les périodes bien simulées et celles qui le sont moins.

Il est important de noter que les eaux a l'exutoire comprennent les eaux de drainage et de
ruissellement. En conséquence, les comparaisons réalisées entre simulations et mesures seront

effectuées en considérant la somme des débits drainés et ruisselés.

4.3.1.2. Paramétres du module hydrologique

Le modele DRAINMOD-N II nécessite de renseigner un grand nombre de données d’entrées
et de paramétres (Figure 4-14). En fonction des données disponibles, des paramétres auxquels le
modele est sensible et des moyens matériels disponibles, certains ont été mesurés directement sur le
terrain ou en laboratoire, d’autres sont issus de la littérature et enfin, les derniers correspondent a ceux

utilisés pour caler le modéle.

Données "climat"
Données "drainage"

Données "pratiques culturales"

Données ""sol" 1. Paramétres mesurés au laboratoire
0 = f (profondeur), Ks
Profondeur couche imperméable 3. Paramétres issus de la littérature

4. Parameétres a caler

Données "cultures"
Profondeurs racinaires

Teneurs en azote des cultures
Périodes de semis, de croissance
Sensibilité aux variations climatique

Figure 4-14 : Paramétres du module hydrologique du modele DRAINMOD-N
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. Données drainage

Les paramétres caractéristiques du réseau de drainage sont issus des plans fournis par les
agriculteurs des parcelles étudiées lors de la construction du réseau. IlIs sont connus et maintenus
constants sur l'ensemble des simulations : position des drains par rapport a la surface = 1 m et

espacement = 10 m.

. Données climatiques

L'ensemble des données climatiques (pluie, températures minimales et maximales journaliéres,
ETP) sont issues des données mesurées sur le bassin de 1'Orgeval acquises entre 1999 et 2008, et grace
a la station météorologique de Boissy-le-Chatel (qui est intégrée au réseau de suivi météo-France et est

située a quelques km du sous-bassin de Goins).

o Données sol

Dans ce projet, la mise en ceuvre du modéle de drainage a conduit a formuler les hypothéses
de travail suivantes : (a) hétérogénéité verticale du sol, (b) conductivité hydraulique a saturation
homogene par couche et (c¢) présence d'un imperméable profond.
Les simulations ont été faites avec un modele simple a 2 couches :
- une 1°° couche, correspondant a la partie sus-jacente aux drains, de profondeur fixe a 105 cm de la
surface et de conductivité hydraulique égale a 0,96 cm/h. Cette conductivité est estimée sur le méme
type de sol (sol agricole du bassin versant de ’Orgeval a quelques km du groupement de parcelles) a
partir de mesures de hauteur et pression de nappe entre deux drains par Augeard (2006).
- une 2éme couche pour la partie sous-jacente aux drains, de conductivité hydraulique a déterminer

délimitée a sa base par une couche imperméable de profondeur a déterminer.

Le modéle nécessite également une courbe de rétention de I’ecau qui a été déterminée
expérimentalement (Gardner, 1956). La méthode utilisée est présentée en Annexe 2. La Figure 4-15

présente les valeurs moyennes utilisées comme données d'entrée du modéle.
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Figure 4-15 : Teneur en eau du sol de Goins en fonction de la pression exercée par I'eau

o Profondeurs racinaires

Les profondeurs racinaires de chaque culture sont déterminées a I'aide du logiciel STICS de
I'INRA (Brisson et al., 2002) en considérant les conditions climatiques des années 2001-2002 et les
caractéristiques du sol de Goins. Les données relatives aux techniques culturales (semis, fertilisation et
récolte) sont issues de l'enquéte réalisée aupres des agriculteurs de Goins ainsi que des références
bibliographiques (Doré et al., 1998). Ce mode¢le simule le développement et la croissance de la plante
ainsi que les bilans hydrique et d'azote. A titre d'exemple, le résultat obtenu pour le mais est présenté
sur la Figure 4-16. Les profondeurs racinaires des féveroles, du blé et de l'orge ont été également
validées.
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Figure 4-16 : Profondeur racinaire du blé simulée par STICS et hauteur de nappe
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Ceci a permis de déterminer des profondeurs racinaires au cours de I’année pour les 4 cultures
principales sur le groupement de parcelles : Bl¢, Mais, Féveroles, Orge. Les profondeurs racinaires

prises en compte dans les simulations pour chaque culture sont présentées en Annexe 3.

4.3.1.3. Calage du modéle a partir des débits a 1’exutoire : Période 1999-2006

La période de calage choisie s'étend du 1% septembre 1999 au 1 septembre 2006 et présente
l'avantage de couvrir plusieurs années hydrologiques complétes comprenant une année
particuliérement humide en 2000-2001, et une année particuliérement séche, 1’année 2004-2005.

La premiére simulation est réalisée avec les données climatiques (pluie, température et
évapotranspiration), les propriétés du sol et les dimensions et paramétres du systéme de drainage du

groupement de parcelles de Goins (Tableau 4-4).

Tableau 4-4 : Parameétres utilisés lors de la simulation initiale

Systéme de drainage

Subsurface

Distance surface —drains B (cm) 100
Espacement drains L (cm) 1000
Rayon effectif drains Re (cm) 2
Distance surface-couche imperméable H (cm) 105
Distance drains-couche imperméable De (cm) 5
Coefficient de drainage (cm/j) 10
Profondeur initiale de la nappe d'eau W (cm) 105
Surface

Stock d'eau maximal Sm (cm) 0.5
Stock d'eau initial Si (cm) 0.5
Propriétés du sol

Profondeur de la couche (cm) 105
Conductivité hydraulique (cm/h) K1=0.96

Les graphes suivants comparent les valeurs mesurées et calculées des volumes drainés en
fonction du temps sur des périodes représentatives : le choix des chroniques a été effectué¢ afin de
montrer 1'évolution des débits lors de deux phases d'une année hydrologique : amorce et saison de

drainage intense (Figure 4-17 et Figure 4-18).
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Figure 4-17 : Saison de drainage intense 2000 (simulation initiale)
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Figure 4-18 : Amorce 2000 (simulation initiale)

Dans l'ensemble, les tendances sont bien reproduites par le mod¢le sans calage particulier. Les
saisons de drainage intense sont particuliérement bien simulées avec des critéres de Nash de 0,87 et de
0,85 (Tableau 4-5). Mais les amorces de drainage sont moins bien simulées, il apparait nettement que
les valeurs sont surestimées par le modele. La mise en place de la nappe perchée dans le sol n’est donc

pas bien reproduit par le modéle.
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Tableau 4-5 : Critéres statistiques de la simulation initiale

Coefficient de corrélation

Période Enticre total A*2000 | SDI* 2000 A 2001 SDI 2001
0,72 0,62 0,78 1,00 0,85 0,94
NASH

Période Enticre total A 2000 SDI 2000 A 2001 SDI 2001
-0,02 -1,36  |-0,60 0,87 -2,71 0,85

*A : Amorce de saison de drainage ; SDI : Saison de Drainage Intense

D'un point de vue hydrologique, la représentation correcte des amorces, en période ou la nappe
n’est pas encore formée est particulicrement difficile (Lesaffre, 1988). Cette période est cependant
cruciale dans le cadre de notre problématique de transferts de polluants, parce que les flux d'azote y

sont particuliérement élevés, le stock d'azote dans le sol étant maximum a cette période.

Ces écarts au début de la saison de drainage peuvent étre diis aux causes suivantes :

- La profondeur de la couche imperméable considérée dans le modeéle n'étant pas suffisante, la
nappe s'éleve rapidement et produit un débit drainé élevé par rapport a la réalité. Dans cette
simulation initiale, ’imperméable est considéré comme étant a 105 cm de profondeur, juste en
dessous des drains qui sont & 90 cm de profondeur. D’aprés les observations faites sur les
fosses géologiques dans une parcelle du groupement (voir paragraphe 2.1.4), I'imperméable
semble plus profond. Le temps de recharge de la réserve utile du sol entre I’imperméable et les
drains devrait donc étre plus grand dans la réalité que ce que simule le modele au cours de
cette simulation initiale.

- La conductivit¢ hydraulique de la couche sous-jacente aux drains est élevée, elle est
considérée égale a la conductivité hydraulique de la couche sus-jacente aux drains. Cela peut

accentuer I'écoulement rapide de 1'eau au niveau des drains.

Le mode¢le a donc été calé en faisant varier ces 2 parametres. Le détail de la démarche de
calage est présenté en Annexe 4. On peut conclure de ce calage que le modéle est trés peu sensible a la
variation de ces deux paramétres, avec des critéres de Nash qui ne varient que de 0,6 a 0,7. C’est
pourquoi considérant que 300 cm est plus cohérent avec la position réelle de la couche imperméable
qui serait présente entre 2 et 4 m de profondeur (voir paragraphe 2.1.4.), dans les simulations
suivantes, les valeurs de calage adoptées sont les suivantes : H = 300 cm et K, (conductivité
hydraulique de la couche sous-jacente aux drains) = 0,12 cm/h.

Méme si les amorces de drainage sont légérement améliorées par rapport a la simulation

initiale, le critére de Nash reste mauvais durant ces périodes. Ces périodes sont toujours globalement
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surestimées entrainant un écart de plus en plus grand au cours du temps entre les cumls de flux
mesurés et simulés en fonction du temps (Figure 4-19). Cet écart pourrait peut-étre étre expliqué par

I’existence d’une infiltration profonde, que nos bilans hydriques ont d’ailleurs mis en évidence (voir

plus haut).
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Figure 4-19 : Courbe de double —cumul du 01/01/99 au 30/06/04

4.3.1.4. Prise en compte d’une infiltration profonde

La méthode utilisée pour estimer une infiltration profonde est présentée en Annexe 5. La
Figure 4-20 met en évidence un ajustement correct des valeurs simulées avec une infiltration profonde.
Malgré tout, comme constaté dans la Figure 4-20, DRAINMOD surestime les lames d’eau drainées

durant certaines périodes tandis qu’il les sous-estime durant d’autres périodes.
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Figure 4-20 : Comparaison des courbes de double-cumuls avec pertes d'eau en profondeur

Les périodes d’amorce de drainage sont des périodes ou le modéle surestime les écoulements.
Les saisons de drainage ne sont pas non plus toujours bien reproduites. Le cumul de pluie durant la
saison de drainage peut étre relié a la sur-estimation ou sous-estimation des écoulements de drainage.
Plus les précipitations ont été importantes, plus les écoulements durant la saison de drainage intense
sont sous-estimés par le modéle. Au contraire, pour les années séches, le modéle a tendance a
surestimer les écoulements durant la saison de drainage intense.

Le fonctionnement hydrologique du groupement de parcelles est donc plus complexe que le
schéma qui en est fait par le mode¢le. Il semble que I’infiltration profonde que le modéle considére
constante tout au long de la saison de drainage est insuffisante en début de drainage intense et trop
forte au cours de certaines saisons humides. Il est possible que I’infiltration profonde ne soit pas
constante au cours de la saison de drainage. Cette variation du niveau piézométrique de la nappe sous-
jacente peut engendrer une variation de I’infiltration profonde au cours de la saison de drainage. Des
niveaux hauts de la nappe de Brie, pourraient diminuer l’infiltration profonde issue de la nappe
perchée, expliquant la sous-estimation du modele durant certaines périodes de drainage intense et au
contraire la surestimation du modele durant les périodes d’amorce de drainage au cours desquelles le

niveau de la nappe de Brie est bas.

Malgré tout, cette derniére simulation restitue de facon correcte les débits et le schéma

conceptuel suivant est établi (Figure 4-21) :
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Figure 4-21 : Proposition d'un schéma d'organisation du systéme apreés calage du modéle sur les débits a
P’exutoire du groupement de parcelle

4.3.1.5. Suivi des hauteurs de nappe

D’apres la bibliographie, il apparait que la validation du fonctionnement hydrologique d’une
zone drainée nécessite non seulement le calage du modéle avec les débits a 1’exutoire de la zone
drainée mais aussi avec les hauteurs de nappe dans le sol (Brevé et al., 1997; Skaggs et Chescheir,
2003). Les débits peuvent étre bien représentés sans que les hauteurs de nappe le soient. De plus, les
hauteurs de nappe apparaissent en effet comme un facteur déterminant sur les processus de
dénitrification dans le sol (Paragraphe 4.1. et 4.2.). Il est donc important de simuler de fagon correcte
cette variable interne du modé¢le.

C’est pourquoi, au cours de la thése, pour mieux comprendre I’hydrologie de ce groupement
de parcelles, un suivi des hauteurs de nappe dans les sols a été mis en place sur une parcelle du
groupement de parcelles durant les années hydrologiques 2006-2007 et 2007-2008 (Figure 4-2).

Tout d’abord les hauteurs d’eau mesurées ont été comparées aux hauteurs simulées grace au
schéma de la Figure 4-21. Les parametres d’infiltration profonde des années 2006-2007 et 2007-2008
sont calculés de la méme fagon que pour les années précédentes. Les résultats obtenus sont présentés

en Figure 4-22.
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Figure 4-22 : Hauteur de nappe simulée par DRAINMOD

On constate que la dynamique de variation des hauteurs de nappe dans le sol n’est pas bien
restituée par le modéle et que les valeurs sont globalement sous-estimées. Les coefficients de
corrélation sont faibles de 0,16 et de 0 pour les années 06-07 et 07-08 respectivement. Les paramétres
établis par le calage des débits a I’exutoire des parcelles ne sont donc pas représentatifs du
fonctionnement de la parcelle drainée ou sont mesurées les hauteurs d’eau et peut étre pas non plus du

fonctionnement hydrologique de I’ensemble du groupement de parcelles.

La porosité de drainage peut étre a I’origine de cette différence de dynamique de variation des
hauteurs de nappe. La porosité de drainage correspond au volume d’eau gravitaire que le sol peut
contenir en état de saturation puis libérer sous I’effet d’un drainage complet. Plus la porosité de
drainage est faible, plus les fluctuations de la nappe sont rapides.

11 est possible que la courbe de teneur en eau moyenne qui a été établie a partir d’échantillons
de sol sur une partie du groupement de parcelles ne soit pas représentative de 1’ensemble du sol du
sous-bassin. La porosité de drainage a donc été directement modifiée afin d’améliorer la modélisation
des hauteurs de nappe. Le Tableau 4-6 présente les volumes drainés en fonction de la hauteur de nappe

avant le calage et ceux obtenus aprés le calage du modéle sur les hauteurs d’eau.
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Tableau 4-6 : Porosité de drainage prise en compte lors des simulations.

Avant calage de la profondeur de la nappe Aprés calage de la profondeur de la nappe
Profondeur de la nappe | Volume drainé | Profondeur de la nappe | Volume drainé
(cm) (cm) (cm) (cm)

0 0 0 0

3 0,002 10 0,1

12 0,03 30 0,7

30 0,14 50 1,7

60 0,46 70 2,7

90 0,98 100 4,2

150 24 150 9,2

500 21,3 550 50,2

1000 100 1000 100

Les paramétres d’infiltration profonde, ainsi que la profondeur de I’imperméable ont été
modifiés pour le calage des hauteurs d’eau et celle des débits.

Enfin, pour pallier la sous-estimation globale des hauteurs d’ecau, les paramétres de
I’infiltration profonde ainsi que la profondeur de I’imperméable ont ét¢ modifiés. Pour obtenir la
meilleure modélisation des hauteurs d’eau présentée en Figure 4-23, la profondeur de I’imperméable a
été fixée a 2 m de profondeur et les paramétres d’infiltration profonde sont les suivants : hv= 200, Dv=
200 et K=0,005. Les ceefficients de corrélation sont améliorés : 0,98 pour ’année 06-07 et 0,96 pour
I’année 07-08.

Mais les débits sont moins bien modélisés avec un coefficient de corrélation et un critére de
Nash respectivement de 0,45 et de -2,44 sur ’ensemble de la période (Figure 4-24). Ceci met en
évidence I’hétérogénéité du fonctionnement hydrologique du bassin et la difficulté & simuler le
fonctionnement d’un groupement de parcelles avec des hauteurs mesurées uniquement sur une parcelle
du groupement, qui est de surcroit placée en bas de pente. L’extrapolation des résultats de la
simulation sur le groupement de parcelles n’est donc pas satisfaisante sur le site. Les hauteurs d’eau
mesurées dans la parcelle drainée ne sont sGrement pas représentatives des hauteurs d’eau sur
I’ensemble du groupement de parcelles. De la méme fagon, la profondeur de I’imperméable ainsi que

I’infiltration profonde ne sont peut étre pas constantes sur 1’ensemble de la surface du bassin.
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Figure 4-23 : Hauteurs d’eau obtenus pour la meilleure simulation
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Figure 4-24 : Simulation des débits a I’exutoire du groupement de parcelles aprés calage des hauteurs de
nappe sur une parcelle du groupement.

Modélisation des débits a [’exutoire de la parcelle drainée

Les écoulements de drainage ont aussi été suivis a I’exutoire de la parcelle (voir paragraphe
2.2.1.1.). Les paramétres obtenus aprés calage du modéle sur les hauteurs d’eau ont été testés a
I’échelle de la parcelle. La seule différence avec les simulations a 1’échelle du groupement de parcelles
est la prise en compte d’une seule culture par année : féveroles pour I’année 2006-2007 et blé pour

I’année 2007-2008.
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Méme s’il est difficile de juger de la simulation des débits et de calculer des critéres
statistiques sur une saison entiere, étant donné les lacunes dans les mesures, on constate tout de méme
que les débits sont mieux simulés qu’a 1’échelle du groupement de parcelles méme si les écoulements

sont toujours surestimés en amorce de drainage (Figure 4-25).
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Figure 4-25 : Simulation des débits a I’exutoire de la parcelle apreés calage des hauteurs de nappe sur une
parcelle du groupement.

Il semble que DRAINMOD ne permette pas de reproduire de fagon satisfaisante les amorces
de drainage tant a I’échelle de la parcelle qu’a celle du groupement de parcelles. Les deux années
durant lesquelles les hauteurs de nappe sont mesurées dans les sols sont des années relativement
séches par rapport & la moyenne sur le bassin versant (voir paragraphe 3.2). Méme sans calage du
modele sur les hauteurs d’eau, les écoulements sont systématiquement surestimés par le modéle (voir

Figure 4-20).
C’est pourquoi a I’échelle de la parcelle drainée, malgré la surestimation des écoulements de

drainage, le schéma établi par cette derniére simulation a été considéré ici comme le schéma de

référence pour simuler dans un deuxiéme temps les flux d’azote a I’exutoire (Figure 4-26).
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Figure 4-26 : Proposition d'un schéma d'organisation du systéme aprés calage du modéle sur les hauteurs
de nappe et les débits a I’exutoire de la parcelle drainée.

A 1’échelle du groupement de parcelle, le fonctionnement hydrologique a prendre en compte
est plus difficile a appréhender. Les hauteurs d’eau ne sont mesurées qu’a 1’échelle de la parcelle et ne
sont donc peut étre pas représentatives des hauteurs d’eau sur 1’ensemble du bassin. Méme si les
années considérées sont des années relativement séches et que les écoulements sont systématiquement
surestimés par le modéle dans ce cas de figure, rien ne permet de savoir si le schéma établi a 1’échelle
de la parcelle est valable a I’échelle du groupement de parcelle. Une simple extrapolation des résultats
obtenus a la parcelle au groupement de parcelles semble donc étre une hypothése forte au vu des
simulations de débits obtenues en Figure 4-24.

Si I’on prend en compte les paramétres établis grace au calage du mode¢le sur les débits durant
la période 1999-2006, le schéma du fonctionnement hydrologique a 1’échelle du bassin versant est
différent. La difficulté est ici d’utiliser un modé¢le qui simule des flux d’eau drainé en 1D ce qui
suppose le fonctionnement homogéne de la surface sur lequel le modéle est utilisé.

A cette échelle, deux schémas ont donc été testés pour simuler les flux d’azote a I’exutoire du
groupement de parcelle : celui obtenu en calant le modéle sur les hauteurs d’eau et celui obtenu en

calant le modele sur les débits a I’exutoire du groupement de parcelles (Figure 4-21).

4.3.2. Modélisation des transferts d'azote

Une fois, le calage du module hydrologique réalisé, le module biogéochimique de
DRAINMOD-N II a été utilisé a I’échelle de la parcelle et du groupement de parcelles. L’objectif est

de quantifier les processus de dénitrification aux deux échelles spatiales.
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4.3.2.1. Parameétres du module biogéochimique

La plupart des parameétres concernant le cycle de I’azote dans le sol proviennent de la
littérature. D’autres proviennent de mesures en laboratoire ou sur le terrain, enfin les informations
concernant les pratiques agricoles, c¢’est-a-dire la fertilisation (type, date, quantité...), les méthodes de
labour et le rendement potentiel, proviennent d'une enquéte réalisée aupres des agriculteurs de Goins
en 2006.

L’analyse de la qualité de 1’ecau a permis de fournir les concentrations initiales en nitrates et
ammonium de la pluie. Les eaux de pluie ont des concentrations en ammonium trés faibles de 1’ordre
de 0,47 + 0,48 mgN/L. Les concentrations en nitrates, de 0,77 + 0,37 mgN/L, sont 1égérement plus
élevées tout en restant faibles par rapport aux concentrations dans les eaux de surface.

Les mesures de dénitrification potentielle ont été utilisées pour paramétrer le modéle (Voir
paragraphe 4.2.). Haan et Skaggs (2003) montrent que le modéle est particuliérement sensible a ce
parametre. Les parametres utilisés dans le modéle concernant la dénitrification sont résumés dans le

Tableau 4-7. Les autres parameétres sont ceux utilisés par Youssef et al. (2005).

Tableau 4-7 : Quelques paramétres utilisé dans le modéle biogéochimique de DRAINMOD.

Bl¢é Mais Féveroles | Orge
3 apports apres le
semis: 2 apports apres le
- 100 jours apres, | semis :
e . 50U - 20 jours apres, 50 P'as 1 apport‘ 10
Fertilisation azotée . \ d'apports | jours apres le
- 130 jours apres, | U azotés semis de 110 U
80U - 90 jours apres,
- 160 jours apres, | 170 U
30U
Concentration pluie N-NOs : 0,8 mg/l et N-NH, : 0,4 mg/I
Constante de demi-saturation 45 mo/l
de la dénitrification &
Taux de dénitrification Taux maximum : 4,6 pug N/g de sol/j
Température  optimum  de o
I . 35°C
dénitrification
Seuil de t(?nfeu.r en eau dans le 0.75 %
sol pour dénitrification

4.3.2.2. Modélisation des flux d’azote a I’échelle de la parcelle

Tout d’abord, les flux d’azote sont simulés a 1’échelle de la parcelle avec les paramétres
établis a cette échelle (Figure 4-26) et les paramétres biogéochimiques présentés dans le paragraphe
précédent. Les cultures de la parcelle sont des féveroles pour 1’année 2006-2007 et du blé pour I’année

2007-2008.
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Méme si, sur les 2 années, les flux d’azote cumulés ne différent que de 0,5 kgN/ha entre les
mesures et la simulation, les critéres statistiques obtenus sont mauvais avec un coefficient de
corrélation de 0,06 sur I’ensemble de la période.

En amorce de drainage 2007-2008 et durant la période d’étiage, la surestimation des flux peut
étre due a la surestimation des flux d’eau durant cette période. Mais les flux d’azote a la sortie de la
parcelle sont globalement sous-estimés en saison de drainage intense, période pourtant bien reproduite
en ce qui concerne les débits (Figure 4-27).
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Figure 4-27 : Flux de nitrates a) journaliers b) cumulés

La simulation moyenne des flux d’eau ne peut expliquer que partiellement la simulation

moyenne des flux d’azote. En effet, les flux d’eau sont bien simulés en période de drainage intense, ce
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qui n’est pas les cas des flux d’azote. Il serait slirement necéssaire de mesurer plus de paramétres du

module biogéchimique sur le terrain. De nombreux parameétres sont ici issus de la littérature et ne sont

peut étre pas représentatif du site.

Malgré tout, la dénitrification simulée a été confrontée aux résultats du paragraphe 4.1,
indiquant que la dénitrification dans les sols de la parcelle drainée étudiée est de 20 kgN/ha/an au
minimum. Les dénitrifications simulées par le modéle DRAINMOD-N II au cours des deux années
étudiées sont respectivement de 33 kgN/ha/an et de 22 kgN/ha/an (année 2007-2008 non terminée).
Ces résultats confirment donc qu’une forte dénitrification a licu dans cette parcelle drainée située en
bas de pente (Figure 4-28). Ces valeurs sont largement supérieures aux valeurs de la littérature dans

les sols drainés ou la dénitrification est généralement estimée a moins de 10 kgN/ha/an (Colbourn et

Harper, 1983; Thorp et al., 2008).
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Figure 4-28 : Dénitrification journaliére a) et cumulée b) a I’échelle de la parcelle drainée.
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La saisonnalit¢ de la dénitrification est ici bien marquée avec une diminution de la
dénitrification durant la saison de drainage 2006-2007, une dénitrification de 6,2 kgN/ha (soit 46
gN/ha/jour). 1l est possible que la température soit le facteur limitant de la dénitrification durant cette
période. Du 04/04/07, fin de la saison de drainage 2006-2007, jusqu’a fin juin, la dénitrification est
beaucoup plus importante avec une dénitrification de 10,7 kgN/ha (soit en moyenne 122 gN/ha/jour).
Durant les mois de juillet, aolt et septembre 2007, la dénitrification diminue et est d’environ 4,4
kgN/ha (soit 48 gN/ha/jour). Si les températures sont plus favorables a la déntrification durant cette
période, il est possible que les conditions de saturation du sol ne soient pas suffisantes. Mais la
déntrification est aussi associée aux apports de fertilisants et dépent donc de la cuture en place. On
peut le constater durant la saison de drainage 2007-2008 ou les apports de fertilisants sur le blé
associés a une remontée de la nappe dans les 30 premiers cm du sol pendant les jours qui suivent
(Figure 4-23) engendrent une augmentation brutale de la dénitrification égale & 18 kgN/ha (soit 81
gN/ha/jour) pendant cette saison de drainage. Le processus de déntrification suit une cinétique d’ordre
1 et elle est donc proportionnelle a la quantité de nitrate présent. L’absence de rupture de pente lors de
la saison 2006-2007 s’explique par I’absence de fertilisation sur les féveroles.

La dénitrification simulée ici est largement supérieure a la rétention souterraine calculée grace
aux bilans azotés établis dans le chapitre 3. Il n’y pas 1a de contradiction : dans les bilans azotés, les
écoulements de drainage sont considérés comme référence des écoulements superficiels des zones
agricoles. La rétention souterraine calculée par bilan est donc relative seulement a la part de
dénitrification se déroulant dans les sols en dessous du niveau des drains.

Les résultats obtenus dans ce chapitre indiquent qu’une rétention importante a lieu en amont
du systéme du réseau de drainage. Les nitrates subissent donc des processus de dénitrification avant
d’étre lessivés par les drains ou infiltrés en profondeur. Des processus de rétention ont lieu en amont
dans les sols cultivés régulierement saturés malgré le drainage agricole. Il est tout de méme important
de noter que la parcelle étudiée est située en bas de pente et que les conditions hydromorphes de cette
parcelle par rapport au reste du groupement peut engendrer une plus forte dénitrification sur cette

parcelle particuliérement.

4.3.2.3. Modélisation des flux d’azote a 1’échelle du groupement de parcelles

Comme déja indiqué, deux schémas ont donc été testés pour simuler les flux d’azote a
I’exutoire du groupement de parcelle : celui obtenu en calant le mod¢le sur les hauteurs d’eau et celui
obtenu en calant le modéle sur les débits a I’exutoire du groupement de parcelles. Tout d’abord, les
flux d’azote ont été simulés en prenant en compte le schéma obtenu en calant le modele sur les

hauteurs de nappe (Figure 4-29).
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Figure 4-29 : Flux d’azote a ’exutoire du groupement de parcelles apreés calage du modéele hydrologique
avec les hauteurs de nappe.

Les flux d’azote sont mieux restitués par le modele a I’échelle du groupement de parcelles

qu’a I’échelle de la parcelle (

Tableau 4-8), indiquant peut étre une meilleure représentativité des parameétres du module

hydrologique et du module biogéochimique a cette échelle spatiale qu’a celle de la parcelle.

Tableau 4-8 : Critéres statistiques de la simulation des flux d’azote a I’exutoire du groupement de parcelle
apres calage des hauteurs de nappe sur une parcelle du groupement

Coefficient de corrélation

Période entiére

A 2007

SDI2007

A 2008

SDI 2008

0,42

0,44

0,59

0,44

0,66
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La dénitrification simulée dans ce cas est de 83 kgN/ha/an en 2006-2007 et de 25 kgN/ha/an
en 2007-2008 (année non terminée), ce qui reste €leve par rapport a la littérature (Figure 4-30, Figure
4-31). Méme si les niveaux de nappe sont considérés comme étant égaux a celles de la parcelle de bas
de pente, la dénitrification simulée est plus importante a 1’échelle du groupement de parcelles. Mais la
dénitrification semble trés dépendante de la culture considérée. Le blé est la culture pour laquelle
DRAINMOD-N II simule la plus forte dénitrification (129 kgN/ha/an en 2006-2007), tandis qu’il

simule une dénitrification de 88, 78, et 53 kgN/ha/an pour le mais, 1’orge et les féveroles

respectivement.
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Figure 4-30 : Dénitrification cumulée a I’échelle du groupement de parcelles aprés calage du modéle
hydrologique avec les débits et les hauteurs de nappe

La dénitrification n’est pas directement liée a la quantité d’azote apportée par fertilisation. En
effet si la dénitrification est faible avec les féveroles qui ne regoivent aucun apport azoté, le modele
simule une dénitrification plus importante avec du blé qui regoit 160 kgN/ha qu’avec du mais qui
recoit 220 kgN/ha. Les périodes de fertilisation ne sont pas les mémes pour chaque culture et c’est
peut étre I’explication d’une telle différence. La fertilisation sur le mais est plus tardive et le 2°™
apport de fertilisants qui est le plus conséquent 170 kgN/ha est réalisé pendant une période ou le
niveau de la nappe a déja diminué dans le sol (Figure 4-23). Les apports de fertilisant sur le blé sont
réalisés avant ou pendant la montée de la nappe dans les 30 premiers cm du sol.

La profondeur de I’'imperméable et donc les hauteurs de nappe sont ici considérées comme
égales a celles considérées a I’échelle de la parcelle selon le schéma de la Figure 4-26. Mais en calant
le modé¢le hydrologique avec les débits a I’exutoire du groupement de parcelles, un schéma différent a
été ¢établi (Figure 4-21). Les résultats précédents ont donc été comparés aux résultats obtenus en

prenant en compte ce dernier schéma (Figure 4-32).
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Figure 4-31 : Dénitrification simulée pour chaque culture a I’échelle du groupement de parcelles aprés
calage du modéle hydrologique avec les hauteurs de nappe
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Figure 4-32 : Dénitrification simulée a I’échelle du groupement de parcelles aprés calage du modéle
hydrologique avec les débits.

La dénitrification est inférieure a celle calculée dans le premier cas de figure passant de 83
kgN/ha/an a 54 kgN/ha/an en 2006-2007 et de 25 a 13 kgN/ha/an en 2007-2008. La profondeur de
I’imperméable et la porosité de drainage pris en compte dans ce cas engendrent des hauteurs de nappe
globalement plus flaibles notamment pendant les périodes printanic¢res ou la déntrification peut étre
forte si les conditions sont favorables (Figure 4-23, Figure 4-31).

Ceci met en évidence I’'importance du fonctionnement hydrologique sur les processus de
transformation de 1’azote dans le sol et notamment sur les processus de dénitrification. La saturation
du sol est un facteur de premiére importance. Les apports azotés ont aussi un impact sur les quantités

d’azote dénitrifiées et les pratiques agricoles sont donc un deuxiéme facteur de premiere importance.

L’extrapolation des résultats de DRAINMOD-N 1II a I’échelle du groupement de parcelles
montre des taux de dénitrification trés élevés pour une zone drainée de 83 ou de 54 kgN/ha/an suivant
le schéma de fonctionnement hydrologique pris en compte. La dénitrification est importante a 1’échelle
du groupement de parcelles et si I’ordre de grandeur de la dénitrification peut sirement étre retenu, il
n’est par possible ici de quantifier précisément la déntrification.

Tout d’abord, le fonctionnement hydrologique est considéré comme homogéne sur 1’ensemble
du groupement de parcelle, ce qui ne semble pas étre le cas ici.

De plus, la succession des cultures n’est pas simulée car une simulation est réalisée pour
chaque culture. Les résultats pour I’ensemble du groupement de parcelles sont ensuité calculés en
pondérant les résultats de chaque culture de fagon proportionnelle a la surface que la culture représente
en moyenne chaque année sur le groupement de parcelles. Les reliquats azotés d’une culture sont donc
utilisés par la méme culture I’année suivante alors que sur le terrain s’est souvent une autre culture qui

utilise ce reliquat.

168

CemOA : archive ouverte d'Irstea / Cemagref



Chapitre 4 : Transfert et rétention de 1’azote dans les sols drainés

Enfin, le module de DRAINMOD-N simulant les processus de transformations de 1’azote dans
le sol, couplé au cycle du carbone, nécessite de nombreux parametres qui ont été renseignés pour leur
grande majorité a partir de la bibliographie. Un calage plus systématique des paramétres serait

nécessaire pour pouvoir préciser ces conclusions.

4.4. CONCLUSION

A Déchelle de la parcelle, certains écarts sont encore a noter aprés caractérisation des
propriétés du sol et mesure de la dénitrification potentielle dans les sols. Plusieurs explications
peuvent étre envisagées. D'une part, les surestimations des débits entrainent une augmentation des flux
d'azote qui deviennent supérieurs aux mesures, ou vice-versa. D'autre part, certains parametres issus
de la littérature peuvent ne pas étre représentatifs du bassin étudié. Enfin, DRAINMOD-N II est un
mode¢le 1-D, pseudo 2-D, qui ne prend pas en compte les variations de fonctionnement hydrologique et
biogéochimique a 1’échelle de la parcelle d’étude et de surcroit a 1’échelle du groupement de parcelles.
C’est un modéle adapté aux zones plates ayant un fonctionnement hydrologique et des pratiques
culturales homogénes.

Pouvoir modéliser le comportement du groupement de parcelles étudié, il faudrait mesurer des
hauteurs en différents endroits du sous-bassin, en fonction de la topographie, de fagon a définir
plusieurs zones au comportement hydrologique caractéristique. De plus, certains parameétres du
module biogéochimique nécessitent stirement d’€tre mesurés ou estimés sur le site d’étude: par
exemple, les parametres relatifs a la nitrification qui est I’autre processus majeur du cycle de 1’azote
reproduit par le modele.

Néanmoins, un comportement moyen de la parcelle et du groupement de parcelle a pu étre
approché et le modéle DRAINMOD-N II a permis de confirmer une dénitrification dans les sols
drainés de plusieurs dizaines de kgN/ha/an. Suivant le fonctionnement hydrologique, une différence de
25 kgN/ha/an est simulée par DRAINMOD-N II a I’échelle du groupement de parcelles. La
température et la teneur en eau sont des facteurs déterminants qui engendrent une augmentation de la
dénitrification lors des périodes printaniéres. L apport de fertilisants peut engendrer une augmentation
de la dénitrification quand les conditions favorables a la dénitrification sont réunies au moment de

I’application ou quelques jours apres.
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L’objectif de cette thése était de comprendre quels sont les mécanismes de transfert et de
rétention de ’azote dans des zones agricoles drainées. Il est en effet généralement admis que le
drainage agricole engendre une augmentation des exportations en nitrate dans les eaux de surface.
Cette augmentation est attribuée a des processus hydrauliques modifiés, notamment a I’augmentation
de la part d’eau infiltrée dans le sol et a la diminution des temps de transfert de 1’eau dans les sols.
Mais des études récentes ont par ailleurs montré que le temps de résidence de I’eau est trés variable
dans les sols drainés. Qu’en est-il alors des processus biologiques de rétention, tels que la
dénitrification, processus d’élimination majeur de 1’azote dans les bassins versants ?

Les enjeux scientifiques de cette thése sont donc de déterminer & quelles échelles spatiales la
rétention a lieu dans un bassin versant agricole drainé, de caractériser les processus a 1’origine de cette
rétention et enfin de la quantifier. Est-ce que les zones potentiellement « épuratrices » comme les
zones riveraines ou 1’interface eau—sédiments dans les cours d’eau jouent un réle significatif dans la
rétention d’azote, malgré le réseau de drainage qui les court-circuite en amont du bassin ? Quelle est la

part de la dénitrification qui a lieu en amont dans les sols drainés?

Sur une série de sous-bassins emboités, différentes méthodes d’estimation de la rétention a
I’échelle du bassin versant ont été¢ confrontées de facon a localiser et a quantifier la rétention sur le
bassin versant. Un travail original de mesures de terrain classiques, de mesures isotopiques et de
modélisation a été mené.

Il apparait que les exportations de nitrates a I’échelle du petit bassin versant agricole sont
grandement influencées par les écoulements du réseau de drainage, ce qui engendre une saisonnalité
marquée des exportations. Le lessivage des nitrates des parcelles drainées pendant la saison hivernale

de drainage influence la dynamique d’exportation de 1’azote sur I’ensemble du bassin versant.

Les bilans azotés indiquent la présence d’une rétention d’azote en amont du bassin versant,
dans les compartiments souterrains, malgré la présence du réseau de drainage. La rétention d’azote
dans les cours d’eau ne représente qu’une partie trés faible de la rétention totale. Bien qu’augmentant
d’amont en aval du bassin versant, la part de la rétention benthique reste trés minoritaire a toutes les
échelles spatiales sur le bassin versant, 0,06; 0,1 et 0,2 kgN/ha/an a ’ordre 1, 2 et 3 respectivement.
Cette rétention benthique est confirmée par le modéle SENEQUE qui calcule de fagon explicite les
processus de transformations de 1’azote dans le réseau hydrographique.

Les compartiments souterrains (sols de bas de pente, zones riveraines), pourtant affectés par
les réseaux de drainage en amont du bassin versant, semblent donc intervenir de fagon significative
dans la rétention de 1’azote dés 1’ordre 1 de Strahler. Une estimation a pu étre faite grace aux bilans et
au modéle SENQUE : environ 1,5 kgN/ha/an dans le bassin d’ordre 1, environ 6 kgN/ha/an a 1’ordre 2
et environ 4 kgN/ha/an a I’ordre 3.
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Mais, méme si elle apparait majeure grace aux bilans et a I’utilisation du modele SENEQUE,
la rétention souterraine est difficile a appréhender et a quantifier car les méthodes de bilan mises en
ceuvre reposent sur de fortes hypothéses qui influent directement sur 1’estimation de la quantité d’azote
retenue.

C’est pourquoi, une étude plus spécifique sur les sols drainés et ripariens a €été menée.
L’analyse de la composition isotopique naturelle (§"°N) de I’azote organique du sol a apporté des
informations intéressantes sur les processus de rétention de I’azote. En parcelle drainée,
I’augmentation de la composition isotopique de 1’azote organique avec la profondeur est de plus en
plus marquée du haut vers le bas du versant. On remarque aussi que plus les profils de sols prélevés
sont proches du bas de versant, plus les traces de fer oxydé traduisant la fréquente saturation du sol
sont proches de la surface. Plus le temps de saturation du profil de sol est important plus
I’enrichissement isotopique de 1’azote organique est fort. En zones ripariennes, une augmentation de la
composition isotopique de 1’azote organique est aussi mise en évidence de ’amont vers 1’aval du
bassin versant.

Pour interpréter ces observations, un algorithme calculant la composition isotopique de 1’azote
dans les sols en fonction des sources et des processus de transformation a été développé. Il permet
d’affirmer que 1’enrichissement en "’N de 1’azote organique du sol est essentiellement dii au processus
de dénitrification. Le 8"°N de 1’azote organique des sols apparait comme un indicateur semi-quantitatif
et intégratif de la dénitrification dans les sols. Les conditions d’hydromorphie plus marquées en bas de
versant créent des conditions plus favorables a la dénitrification expliquant un enrichissement
isotopique relatif de la matiére organique. La nécessaire conjonction des processus hydrologiques et
biogéochimiques favorables a la dénitrification est ici mise en évidence. Ces résultats sont confirmés
par des mesures directes de dénitrification conduites sur le terrain. Grace a 1’algorithme développé et a
des mesures ponctuelles, la dénitrification est estimée dans les sols drainés et ripariens a plus de 20
kgN/an et /ha de zones cultivées ou de zones ripariennes.

Pour compléter les conclusions apportées par 1’analyse isotopique et les mesures de terrain et
quantifier plus précisément cette rétention dans les sols agricoles drainés, un mod¢le spécifique du
fonctionnement hydrologique et biogéochimique des parcelles drainées, le modéle DRANMOD-N II,
a été utilisé a I’échelle de la parcelle et a celle du groupement de parcelles. Il apparait que le processus
de dénitrification dépend fortement de la culture en place sur les parcelles drainées et des pratiques
culturales. Elle est donc fortement variable suivant les années tout en restant au minimum de 1’ordre
de plusieurs dizaines de kgN/ha/an ce qui est en accord avec 1’analyse isotopique et les mesures de

dénitrification conduites sur le terrain.
A travers différentes méthodologies comprenant des mesures de terrain, des analyses

isotopiques ainsi que [’utilisation de différents outils de modélisation, une localisation des processus

de rétention sur le bassin versant a pu étre effectué¢e. Les zones de bas de versant, trés en amont au
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niveau des parcelles drainées ou plus en aval au niveau des zones ripariennes apparaissent comme des
zones privilégiées de rétention de 1’azote. A grande échelle, les bilans azotés ainsi que le modéle
SENEQUE indiquent une saisonnalit¢ marquée de la rétention. Si les exportations sont plus
importantes en saison de drainage, la rétention d’azote 1’est aussi. Ceci est confirmé a I’échelle de la
parcelle ou les conditions de saturation du sol semblent étre un facteur majeur de la dénitrification. Le
modele DRAINMOD-N II montre que le taux de dénitrification est fort au printemps, lorsque que la
nappe perchée est présente dans les sols et que les températures augmentent. On peut aussi constater
grace a la modélisation, une augmentation de la dénitrification lors de fertilisations azotées au cours de

cette période printaniére.

Ces résultats constituent une premicre étape pour 1’étude des processus de rétention a I’échelle
du bassin versant agricole drainé. Ils posent a leur tour un certain nombre de questions et ouvrent de
nouvelles pistes de recherche.

A T’échelle du bassin versant, I’'importance de la connaissance des apports souterrains a été
mise évidence. Il semble que les zones ripariennes interviennent de fagon non négligeables dans la
rétention mais quantifier la rétention riparienne signifie connaitre de fagon précise les apports d’eau et
de nitrate en amont de ces zones. Des suivis de concentration en nitrate sur des transects
piézométriques au niveau des différents types de zones « ripariennes » des bassins drainés, bandes
enherbées le long des fossés d’assainissement et zones ripariennes de fond de vallée, seraient dans la
continuité de ce travail pour mieux quantifier la rétention de 1’azote dans les zones ripariennes du
bassin.

A 1’échelle des parcelles drainées, le temps de saturation du sol apparait comme un élément
majeur de la dénitrification dans les sols drainés qui semblent pouvoir dénitrifier de fortes quantités
d’azote si les conditions sont favorables. Ce résultat montre une relation entre le temps de saturation et
les flux annuels de dénitrification. Maitriser les impacts environnementaux d’aménagements tels que
le drainage agricole comme le préconise la Directive Cadre Européenne sur I’Eau (EU, 2001) passe
donc peut étre par la maitrise du fonctionnement hydrologique de ces systémes : en maintenant le
niveau de la nappe assez haut dans le sol pour permettre la dénitrification, on peut réduire
sensiblement la contamination nitrique des eaux souterraines et de surface. Cette technique de
« drainage controlé » est largement utilisée aux Etats-Unis ou aux Pays-Bas. Des études pourraient
étre menées sur le temps nécessaire de saturation des sols durant les périodes de fortes exportations
des parcelles drainées (début automne et printemps) pour pouvoir diminuer les concentrations en
nitrate dans le sol jusqu’a la limite de potabilité de 1’eau. Reste que les effets indésirables de telles
pratiques, au premier rang desquelles les émissions associées de gaz a effet de serre (N,O, CH,),
devraient étre également évaluées. En aucun cas ces techniques ne devraient se substituer aux mesures
qui doivent &tre prises a la source pour une utilisation plus modérée et plus raisonnée de la fertilisation

azotée.
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ANNEXE 1
CALCUL DU TAUX DE DENITRIFICATION

199

erte d'Irstea / Cemagref

CemOA : archive ouv



L'analyse chromatographique nous donne une concentration de N,O en ppm. Pour établir le

taux de dénitrification équivalent, on procéde de la maniére qui suit.

Nombre de moles

En faisant I'nypothése des gaz parfaits pour le N,O, le nombre de moles sous forme gazeuse

est établit par la formule :

VNZO X P
n, = R—} (A1-1)
Vciel cazeux (Cm3 ) X NZO
ouV = £ est le volume de N,O en uL, correspondant a la concentration
Mo, 1000

N,O (en ppm).

Mais une part de N,O se trouve également sous forme dissoute dans I'eau du sol. Ce volume
est établi en multipliant la concentration dans la phase gazeuse par les coefficients de Bunsen, qui
représentent la solubilité du N,O exprimée en cm® de N,O par cm® d'eau, et en multipliant par la teneur
en eau du sol (Moraghan & Buresh 1977).

NZO X (Veau sol + Veau ajoutée
V = :
2% 1000

ou VNZO esten pL, N,O enppm, V,  en cm’, et b représente le coefficient de Bunsen. Celui-ci est
d

)xb

(A1-2)

eau

fonction de la température.

Le nombre de moles de N,O dissous se détermine ensuite avec la formule des gaz parfaits :
_ Vo, XP

n, =——-=~—— Al-3
a RT (Al-3)

On a donc le nombre total de molesN: N =n, +n,

A chaque prélévement, le nombre de moles de N,O a l'instant t est déterminé. On obtient a la
fin une courbe d'évolution du N,O en fonction du temps. C'est a partir de cette courbe que 1'on

détermine le taux de dénitrification.

Taux de dénitrification

Le taux de dénitrification est calculé en prenant la pente la plus forte de la courbe. Un taux de
dénitrification ne s'exprime pas par un simple taux de production de N,O, mais doit étre converti en

pertes de N-NO;". Généralement, on trouve deux unités :

200

CemOA : archive ouverte d'Irstea / Cemagref



soit par unité de surface (kg de N-NOs/ha/j),
Ay ,5-24.(28.107)

den

(d—zir 107*).L A
4
ot d est le diamétre de la carotte de sol (m) et 10 permet de passer la surface en hectares, L la
longueur de la carotte de sol (m). Le terme 24 sert a passer d'une base horaire a une base journaliére, et
le terme 28 a I'équivalent N-NO; (10~ pour obtenir des kg).
soit par unité de poids (ug de N-NOs/g de sol sec/j).
Ay 0-24.(28. 10%)

den
w
ou W est le poids du sol sec mis en jeu dans 'expérience (g) et Anzo est le taux maximal de production
de N,O (en mol/h).

(A1-5)

On peut ensuite retrouver l'unité précédente en utilisant la densité apparente d_ (g/cm’).
Ay,0-24.(28. 10%) d,

', (kg N—-NO,/halj)= .
den(g 3 .]) W 10

(A1-6)

Par réaliser ces calculs, des mesures complémentaires ont été nécessaires : la mesure

de la teneur en eau, de la densité apparente et du poids de sol sec mis en jeu (Figure Al-1).

Séchage a I’étuve pour obtenir le poids
sec et par différence de poids avec 1’état
initial, la teneur en eau du sol

Cylindre pour mesurer la densité
apparente et son contenu sur la balance

Figure A1-1 : Mesure de la teneur en eau, de la densité apparente et du poids de sol sec
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ANNEXE 2
DETERMINATION DE LA COURBE DE
RETENTION EN EAU DU PROFIL DE SOL
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1. METHODOLOGIE

1° étape : prélévements des échantillons a la tariére sur le terrain (mars 2006)

Les prélévements ont été réalisés au niveau de trois parcelles de Goins dont deux disposées en
amont et aval dans les trois horizons de sol suivants : 10-15 ; 50-55 ; 80-85 cm. 2 répliquats ont été
échantillonnés pour chaque site.

Les échantillons sont disposés dans des cylindres de 8 cm de diamétre et 4 cm de rayon pour transport
et conservation au laboratoire.

Remarque : Les termes d'amont, aval et milieu utilisés pour désigner les parcelles sont liés a la
topographie du site : la parcelle en amont se situe pres de I'exutoire a un niveau relativement plus bas
par rapport aux deux autres.
2°™ étape : mise a saturation des échantillons

Une membrane avec des pores de 0,22 pm de diamétre est maintenue a la base du cylindre

contenant chaque échantillon a l'aide de silicone étanche. La mise a saturation s'effectue avec de 1'eau

désoxygénée en trois paliers correspondant chacun au tiers de la hauteur du cylindre.

S Horizon 10-15 cm

S Horizon 50-55 cm

> Horizon 80-85 cm

' I

Parcelle aval Milieu Parcelle amont

Figure A2-1 : Echantillons du sol de Goins prélevés le 29 mars 2006

L'échantillon saturé est placé sur une plaque poreuse et est soumis & sa base a une tension

hydrique. L'abaissement du niveau d'eau conduit a une succion au niveau de la plaque et a un drainage
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progressif de I'échantillon. Les manipulations sont réalisées par palier de 3 & 4 jours afin d'atteindre
des positions d'équilibre.

La teneur en eau 0 est obtenue par comparaison entre la masse de 1'échantillon aprés équilibre
pour un potentiel donné et la masse d'échantillon sec obtenue par étuvage pendant 24 h a 105°C a la

fin des expériences.

2. COURBES DE RETENTION MESUREES

¥ 0.48
2
i
—~L 0.46
,—///

= 0.44
T =]
T ]
e — 042 2
__________ =7 o
e 7T 5
_ = — I
— Mo ®

E— 0.38

0.36

0.34

; . T T T T 0.32

-120 -100 -80 -60 -40 -20 0
Pression imposée (cm de colonne d'eau)
Parcelle AVAL Horizon 10-15 cm Série 1 Parcelle AVAL Horizon 50-55 cm Série 1
Parcelle AVAL Horizon 85 cm Série 1 -——-Parcelle AVAL Horizon 10-15 cm Série 2

—— Parcelle AVAL Horizon 50-55 cm Série 2 Parcelle AVAL Horizon 80-85 cm Série 2

Figure A2-2 : Courbe de rétention pour les 2 séries d'échantillons (Parcelle AVAL).
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Y,
— A ——— %
-120 -100 -80 -60 -40 -20
Pression imposée (cm de colonne d'eau)
Parcelle MILIEU Horizon 10-15 cm Série 1 Parcelle MILIEU Horizon 50-55 cm Série 1

Parcelle MILIEU Horizon 80-85 cm Série 1 - +-- Parcelle MILIEU Horizon 10-15 cm Série 2
—— Parcelle MILIEU Horizon 50-55 cm Série 2 =& Parcelle MILIEU Horizon 80-85 cm Série 2

Figure A2-3 : Courbe de rétention pour les 2 séries d'échantillons (Parcelle Milieu)
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e} /»
0.36
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0.44
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0.4

0.38

0.36

0.34

0.32

Teneur en eau

0.34
; . T T T T 0.32
-120 -100 -80 -60 -40 -20 0
Pression imposée (cm de colonne d'eau)
--+—-Parcelle AMONT Horizon 10-15 cm Série 1 —o— Parcelle AMONT Horizon 80-85 cm Série 1

Parcelle AMONT Horizon 10-15 cm Série 2
Parcelle AMONT Horizon 80-85 cm Série 2

—&o—Parcelle AMONT Horizon 50-55 cm Série 1
Parcelle AMONT Horizon 50-55 cm Série 2

Figure A2-4 : Courbe de rétention pour les 2 séries d'échantillons (Parcelle AMONT)

Teneur en eau

Seule la parcelle du milieu présente une diminution progressive de teneur en eau des horizons

10-15 cm jusqu'a 80-80 cm. La teneur en eau du sol en fonction de la pression exercée par I'eau de

cette parcelle a 50-55 cm de la surface est intermédiaire et sera utilisée comme parameétres d'entrée du

modéle.
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ANNEXE 3
PROFONDEURS RACINAIRES DES

CULTURES UTILISEES DANS
DRAINMOD-N 11
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Les profondeurs racinaires prises en compte dans DRAINMOD sont présentées dans le

Tableau A3-1.

Tableau A3-1 : Profondeurs racinaires prises en compte dans les simulations

Blé

Mois Jour
1
6
16
15
9
27
28
16
4
15
22
1
2
15
16
15
30
28
17
27
31

O 0 00 0 0 1 1 O i A LW W IN — — —

—_ = = = \O
NN = O

Mais
Prof. Prof.
racinaire racinaire
(cm) Mois Jour (cm)
13,6 4 15 3
13,6 5 3 4
14,5 5 16 15
20 5 31 25
23,6 6 14 30
41,8 7 10 30
54,5 8 19 20
58 9 9 10
61,8 9 10 3
64,9
71
71
0,1
0,1
0,1
0,1
0,1
3,6
7,3
12,7
12,7

Féveroles
Mois Jour
6 21

7 11

7 26

8 2

10 4

11 15

11 16

Prof.

racinaire

(cm)
3

10
20
25
25
10

3

Orge

Mois

N39O0 bk BRWWW

Jour

13
14
31
12
26
9

23
14
6

7

14

Prof.
racinaire
(cm)
0

4
12,7
25,8
38,2
53,1
74,8
76,4
76,4
0

0

Le fonctionnement de Drainmod s'effectuant a la parcelle, les simulations sont réalisées a cette

échelle pour chaque type de culture. Le changement d'échelle s'effectue en affectant au débit de sortie

un pourcentage de la surface cultivée correspondant a la part de la culture sur le groupement. La

somme de ces débits pondérés est comparée aux valeurs mesurées. Pour cela, il est nécessaire de

pouvoir estimer le pourcentage moyen que représente chaque culture sur le groupement de parcelles.

Les rotations des cultures des années 2002-2005, années de recensement des cultures sur le bassin

versant, sont présentées dans le Tableau A3-2.

Tableau A3-2 : Rotations des cultures du groupement de Goins (2002-2005)

% de la surface cultivée

2002
Bl¢
Féveroles
Mais
Orge
Escourgeon

0.49
0.20
0.19
0.10
0.02

2003 2004
Bl¢é 0.49 Blé
Mais 0.22 Mais
Lin 0.11 Lin
Orge 0.08 Orge
Féveroles 0.07  Féveroles
Colza 0.03  Betteraves

Colza
Pature

0.47
0.14
0.12
0.09
0.09
0.05
0.03
0.01

2005
BI¢
Mais
Orge

Jachére

Féveroles

0.67
0.12
0.12
0.05
0.04
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A partir de ces rotations de cultures, il a été admis de fagon simplifiée que le blé représente
environ 50% de la surface, le mais 20% et enfin les féveroles et I’orge 10%. Les autres cultures ont été
négligées. La pondération des débits drainés obtenus pour chaque culture permet d'obtenir par somme
un débit a l'exutoire représentatif de la répartition des différentes cultures présentes sur le groupement

selon I'expression suivante :

Deébit = x, - Débit,,, + x,, - Débit

groupement + xf ’ Débitféverules + xu ) Déblt (As_l)

mais orge

ou Xy, Xm, Xr €t X, sont les part respectives de chaque culture sur la surface totale.

209

CemOA : archive ouverte d'Irstea / Cemagref



Ja1bBWaY / BBISI|,P SUBANO BAIYDIE : YOWS)

210



ANNEXE 4
CALAGE DU MODULE HYDROLOGIQUE

DE DRAINMOD-N 11

211

erte d'Irstea / Cemagref

CemOA : archive ouv



Les écarts entre la simulation initiale et les mesures au début de la saison de drainage peuvent
étre dus aux causes suivantes :

La conductivit¢ hydraulique de la couche sous-jacente aux drains est élevée et accentue
I'écoulement rapide de I'eau au niveau des drains.

La profondeur de la couche imperméable considérée dans le modele n'étant pas suffisante, la
nappe s'éléve plus rapidement et produit un débit drainé élevé.

L'effet de la conductivité hydraulique de la couche sous-jacente aux drains ainsi que celui de

la profondeur de la couche imperméable ont été testées (Tableau A4-1).

Tableau A4-1 : Définition des simulations avec variation de K,.

Profondeur couche imperméable H Conductivité hydraulique K,
(cm) couche 2 (cm/h)

400; 350; 300; 200; 105 0.96

400; 350; 300; 200; 105 0.48

400; 350; 300; 200; 105 0.24

400; 350; 300; 200; 105 0.12

400; 350; 300; 200; 105 0.01

Le critere de Nash en fonction de la conductivité hydraulique K, est présenté dans la Figure

A4-1 pour I’ensemble des profondeurs de couche imperméable prise en compte.

0,72

——H =500 cm
0,12 0,24
0,70 o1 /N P —— —+—H=400cm
: %N H =350 cm
0,68 - ——— ——H=300cm
/// H=200cm
0,66

/ 096
0,64
0,62 X\

0,60 ‘ ‘ ‘ ‘ ‘ ‘ ‘ ‘ ‘ i
0 0,1 0,2 0,3 0,4 0,5 0,6 0,7 0,8 0,9 1
K2 (cm/h)

Figure A4-1 : Evolution du critére de Nash en fonction de H et K2 (01/09/2000-30/06/2004; sol Goins)

Crtiére de Nash
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ANNEXE 5
CALCUL DES PARAMETRES
D’INFILTRATION PROFONDE DE

DRAINMOD-N 11
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L'ajustement des courbes simulées et mesurées est réalisé en calculant le débit équivalent a
cette différence de pente, puis, pour déterminer les 3 paramétres nécessaires au modele, en considérant
la loi de Darcy entre deux points de part et d'autre de I'imperméable. Le modéle calcule des pertes en
profondeur avec I’équation de Darcy au moyen des trois parametres suivants : 1'épaisseur de la couche
imperméable d,, sa conductivité hydraulique verticale K et la charge de l'aquifére sous-jacent h,

(Figure AS-1).

SOIL SURFACE

WATER TABLE

ik St | I
restrierws Laver)////la. ///| V// |

AQUIFER

i
| ETI

v

LIELTELELTEL RS EL AL A AT

Figure A5-1: Schéma des parametres de I'infiltration profonde

La base du calcul s'effectue par détermination de la différence de pentes simulée et mesurée
correspondant a la saison de drainage et ceci pour chaque saison de drainage (Figure A5-2). Les débits

d’infiltration sont calculés de la facon suivante :

dv, dv.
Pente, =—= et Pente, = —— (A5-1)
dP dP

< dV, —dV, =(Pente, — Pente,,) - dP
~ 0= (Pente, — I;entem )-dP (A5-2)
t

Les pentes des courbes sont représentées sur la figure suivante : Pente, = 0.7773 et Pente,, =
0.6758
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Figure AS-2 : Différence de pente entre mesures et simulation, exemple de I’année 2000-2001

Entre le 07/11/2000 et le 19/04/2001 soit 164 jours, 57 cm de pluie se sont écoulées : dP =
57 cm. La différence de volume drainé durant cette période entre les 2 courbes est égale a 4,77 cm. Le

débit correspondant a l'infiltration est donc égal a Q = 0.00121 cm/h

Le modéle considére ces pertes au moyen de 3 paramétres non indépendants les uns des autres
: I'épaisseur de la couche imperméable dv, sa conductivité hydraulique verticale K et la charge de
l'aquifére sous-jacent hv. Il s'agit ensuite d'appliquer la loi de Darcy entre deux points situés en A et B
de part et d'autre de lI'imperméable de conductivité hydraulique K.

H, -H
=K —4—2 H,=H-b+H, +
Q avec A N ZA (A5—3)

v

Hy,=h +z,

HN correspond a la distance entre les drains et le sommet de la nappe a l'interdrain et est

supposée égal a 50 cm. D'ou Q en fonction de h,, d, et K paramétres de l'infiltration du modéle.

.4y +290—h,
d

v

0= (A5-4)

Les infiltrations calculées pour I’ensemble des années sont présentées dans le Tableau A5-1.
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Tableau AS-1 : Paramétres d’infiltration profonde

Dv Hv K Débit d'infiltration
2000-2001 300 300 0,0012 0,0012
2001-2002 300 300 0,0004 0,0006
2002-2003 300 300 0,0014 0,0021
2003-2004 300 300 0,0008 0,0012
2004-2005 300 300 0,0012 0,0018
2005-2006 Pas d'infiltration
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ANNEXE 6
PUBLICATIONS ET COMMUNICATIONS

ORALES
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Ce travail de thése a déja donné lieu a deux publications, intégrées au présent manuscrit :

= Billy C., Birgand F., Sebilo M., Billen G., Tournebize J., Kao C. (2009), Nitrate
dynamics in artificially drained nested watersheds, Physics and Chemistry of the
Earth, in press.

= Billy C, Billen G., Sebilo M., Birgand F., Tournebize J., Nitrogen isotopic
composition of leached nitrate and soil organic matter as an indicator of denitrification
in a sloping drained agricultural plot and adjacent uncultivated riparian buffer strips,
Soil Biology and Biochemistry, soumis.

En outre, 3 communications orales dans des réunions internationales ont été présentées. Les

résumés en sont reproduits ici.

- Avril 2006, New Bern, NC, Etats-Unis : “International conference on hydrology and
management of forested wetlands”, Présentation orale intitulée : “Water and nitrate
balance in a forested and artificially drained agricultural watershed”

Résumé

C. Billy, F. Birgand, C. Kao, J. Tournebize

The aim of this research was to characterize the biogeochemical functioning of isolated first
order watersheds of forested, agricultural and mixed land use and to locate the compartments where
nitrogen retention may occur at this scale. Three first order catchments were studied. An agricultural
watershed of 1.3 km?, a forested watershed of 1.1 km? and a mixed land use watershed of 1.7 km?
containing the agricultural watershed and a forested area downstream. The forested watershed (named
F) served as a reference for the nitrate contribution of a forested area in order to understand the
transfer and maybe the retention of nitrogen in the forested area of the mixed land use watershed. Flow
rates and nitrate concentrations have been monitored at the outlets of the catchments. A first scheme of
the hydrological behavior of the mixed land use watershed has been established. Moreover, the dry
winter season 2004-2005 allowed to find and estimate deep contributions, which most likely interfere
with the general hydrological functioning of the watershed and hide possible retention processes.
In an effort to identify the origin and processes undergone by nitrate molecules, 15N isotopic analyses
will be performed in the future.
Keywords : Agricultural catchment, drainage, forested area, hydrological behavior, biogeochemical
processes, dilution, nitrogen retention

-  Décembre 2006, Paris, Colloque international “Man and River Systems II”,
Présentation orale intitulée : “Nitrate dynamics in a sub-surface artificially
drained watershed”

Résumé

Billy Claire, Kao Cyril, Birgand Frangois, Tournebize Julien, Sebilo Mathieu

In most agricultural areas, a progressive degradation of surface water and groundwater quality
result from changes that have occurred in agriculture during the latter part of the past century. Two of
these changes are the implementation of subsurface drainage of agricultural fields combined with the
increased use of manufactured N fertilizers. In the mean time, the majority of the net input of nitrogen
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to soils seems to be lost before it reaches coastal waters, at least in large watersheds of several
thousands of square kilometers.

During transfer, nitrogen passes through various watershed compartments, i.e. space entities
characterized by a specific fate for nitrogen, in which transport, storage and elimination interact. These
compartments can be listed as the soil of cultivated fields, forested areas, riparian zones, aquifers and
streams. In each compartment, specific hydrological and biogeochemical processes interact and this
combination controls fluxes and mass balances at the watershed scale. The temporal and spatial scales
at which these compartments and their boundaries/interface have a significant role in nitrogen
retention and/or removal remains unknown. Flow pattern, which determine water residence time and
milieu encountered, is the major factor for retention potentials This study is a multi-scale experiment
in an upstream drained watershed. In small upstream rural watersheds, potential for nitrogen retention
is favored by high nitrate concentrations but also undermined by small water residence times. The
actual flow paths are thus the key to understanding nitrogen retention. The objective of this work was
to characterize and quantify the hydrological and biogeochemical processes, which are involved in the
transfer and retention of nitrogen at a small watershed scale (104 km?) integrating drained cultivated
fields and forested zones.

Study site

In this study, a comparison between outlets of sub-catchments has been carried out in terms of
concentrations (NO5,, NH;" and NO,), fluxes and 8"°N-NO;" in order to detect the processes that are
involved in transfer and maybe retention of nitrogen. These sub-catchments are from order 1 to order
3. Discharge rates have been recorded at hourly time-intervals. Water was sampled at least on an every
day basis and flow proportionally above a set threshold. Nitrate fluxes are calculated using
instantaneous measured flow rates and linearly interpolated concentration values.
First results

Continuous discharge measurements at the outlet of each station have led to a first
characterization of the Orgeval watershed’s hydrology. Superficial part and deep part of outflows and
has been assessed for each sub-catchment.

Choqueuse
(Order 1)

Superficial contribution

Goins

(Order1) Superficial contribution

Mélarchez Superficial contribution: 37%
(Order 1) Deep contribution: 63%

Choqueuse outflows: 5%
Loge (Order 2) Superficial contribution:10%
Deep contribution: 85%

Avenelles

Loge+ Mélarchez outflows: 30%
Superficial contribution:1%

el Deep contribution: 69%

Theil (Outlet of the Avenelles outflows: 72%
watershed: Superficial contribution: 3%
Order 3) Deep contribution: 25%

Figure 1 : First scheme of the Orgeval watershed — Superficial (drainage + runoff) and
deep water contribution (drainage season 04-05)

Some of first order watersheds have only temporary superficial outflows (during the drainage
season). For the others sub-catchments, outflows are permanent and deep contributions represent from
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25 to 75% of the total outflow. In order to better understand the hydrological functioning of the
watershed, the nature and the nitrate concentrations of these deep contributions must be characterized.

Nitrate fluxes at the outlet of each sub-catchment are calculated. There is not a progressive
increase of the specific nitrate fluxes from upstream to downstream in the watershed.
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Figure 2 : Cumulated specific nitrate fluxes at the outlet of sub-catchments (drainage
season 04-05).

It can be explain by different superficial nitrate contribution from the agricultural areas, by
different deep water contribution (different aquifers involved with different water and nitrate
contribution) and/or by nitrate retention processes.

Perspectives

To understand nitrate dynamics in the watershed, the measurement of the water table depths is
necessary. Groundwater samplings are also necessary to quantify groundwater nitrate contribution.
Therefore, the watershed will be set up with piezometers.

Since the beginning of 2005, water samples corresponding to flow events but also to low flow
period have been stored to determine isotopic composition of nitrates. The aim is to understand
hydrological and biogeochemical processes undergone by nitrate from upstream to downstream in the
watershed. The analyses are in process.

In order to understand nitrogen transformation processes, in agricultural drained soils, modelling
is in process with DRAINMOD-N II. DRAINMOD-N 1II is quasi two-dimensionnal model that
simulates the movement and fate of nitrogen in shallow water table soils. Hydrologic module of
DRAINMOD-N II is based on a water balance for a section of soil unit surface area located between
two parallel drains. DRAINMOD-N 1I simulates a simplified nitrogen cycle coupled with a carbon
cycle. 3 nitrogen pools are considered : nitrate, ammonium and organic nitrogen. Outflows at the
outlet of an agricultural sub-catchment have been simulated. The following step is to simulate nitrate
fluxes thanks to the nitrogen module of the model. For that several measurements in laboratory and in-
situ need to be done.
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- Octobre 2007, Lyon : 3éme Journée des jeunes chercheurs de la Société Francaise en
Isotopie Stable, Présentation orale intitulée : “Rétention de I’azote a 1’échelle d’un petit
bassin versant agricole artificiellement drainé”

Résumé
Billy Claire, Sebilo Mathieu, Kao Cyril, Birgand Frangois et Tournebize Julien

Dans le cadre de la DCE (200/60/CE), 1’adoption de mesures spécifiques contre la
contamination des eaux par certains polluants, et notamment 1’azote, est prévue, en visant
particuliérement la réduction de la contamination a la source. Dans cet objectif, il est nécessaire de
comprendre les facteurs qui contrélent le fonctionnement des petits bassins versants ruraux dans les
zones amont des grands réseaux hydrographiques.

Cette étude a pour but de caractériser les processus hydrologiques et biogéochimiques
intervenant dans le transfert et la rétention de I’azote a 1’échelle d’un petit bassin versant agricole
artificiellement drainé, le bassin versant de 1’Orgeval (77), en amont du bassin de la Seine. La
démarche adoptée s’appuie sur un suivi des débits, des concentrations en azote minéral (NO;", NH," et
NO,) et de la composition isotopique des nitrates (8'°N-NO5) aux exutoires d’une série de sous-
bassins emboités (groupement de parcelles, sous-bassins d’ordre de Strahler' 1 a 3). Ces données sont
complétées par des mesures de la composition isotopique de 1’azote organique des sols drainés (8"°N).
Les bilans azotés montrent une rétention en azote supérieure a 50% des apports azotés aux ordres 1, 2
et 3 de Strahler durant les périodes d’étiage et supérieure a 30% aux ordres 2 et 3 de Strahler durant les
périodes de drainage.

L’analyse du 8°N-NO; montre qu’une diminution des concentrations est accompagnée par
une augmentation des compositions isotopiques des nitrates aux ordres 1, 2 et 3. Cela correspond a ce
que I’on peut observer en cas de dénitrification. Celle-ci pourrait étre a 1’origine des défauts de bilan
en nitrates et aurait lieu trés en amont sur le bassin, dés I’ordre 1 de Strahler pendant les périodes
d’étiage malgré la présence du réseau de drainage qui « shuntent » les zones ripariennes.

Enfin, les mesures réalisées de la composition isotopique (5'°N) de ’azote organique du sol
montrent que cet azote organique est enrichi en "N avec un 8N entre 5 et 8 %o. Ces valeurs
correspondent aux plus fortes valeurs de &'°N-NO;  mesurées, essentiellement lors des périodes
d’étiage. L’intégration par la matiére organique des nitrates enrichis par des processus fractionnant,
tels que la dénitrification ou la volatilisation, pourrait expliquer une augmentation progressive du 8"°N
de la matiére organique du sol. En effet, ces processus augmentent les compositions isotopiques des
nitrates, nitrates qui sont ensuite assimilés par la matiére organique. Ces résultats semblent étre en
accord avec les bilans azotés et signifier que des processus de rétention ont lieu en amont du bassin
versant, dans les sols agricoles drainés.

!:L’ordre de Strahler des bassins versants est défini a partir du nombre de confluents pouvant se succéder depuis 1’amont vers 1’aval du
réseau hydrographique. Un confluent réunissant deux bassins de méme ordre augmente d’une unité I’ordre global.
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- Avril 2008, Vienne, Autriche : Conférence internationale de I’European Geosciences
Union, Présentation orale intitulée : Nitrate retention in a sub-surface artificially
drained watershed

Résumé

Billy Claire, Sebilo Mathieu, Birgand Francois, Billen Gilles, Tournebize Julien, Kao Cyril

Denitrification has been shown to be very active in reducing nitrate concentrations and load
coming from agricultural areas. Artificial subsurface drainage modifies nitrogen dynamics because
water residence time in natural retention may be greatly reduced or even suppressed. This study
focuses on denitrification involved in nitrogen retention at different spatial scales in an artificially
drained watershed.

To address this question, 5 nested watersheds, from 1 km? area (artificially drained fields) to
100 km? area (3" stream order; Strahler, 1957), were monitored in the Brie region (France). Discharge
rates were measured hourly at the outlet of these watersheds and nitrate concentrations were analysed
daily, in drainage waters, in surface waters and in groundwater. At all scales, nitrate concentrations are
generally higher during the winter drainage season compared to the low flow periods (late spring to
early fall). Drainage signature characterized by high nitrate concentrations particularly at the
beginning of the drainage season in the fall, is visible at the 1%, 2™ and 3™ stream order but becomes
"diluted" by forested zones and buffered by groundwater contributions. Nitrate budgets established
show significant nitrogen retention at all spatial scales, varying between 3 and 53% during winter
drainage season and between 56 and 71% during low flow period.

Moreover, trying to explain this nitrogen retention, the isotopic tool was used to detect
denitrification. Indeed, denitrification is known to induce a relative enrichment in '°N of the residual
nitrate pool. Nitrate stable isotopic composition (8'°N-NO5) was analysed, in drainage waters and in
surface waters. At the outlet of the 5 nested watersheds, as nitrate concentration decreases, nitrate
stable isotopic composition increases. It is typical of denitrification. This denitrification can be a
benthic process, occurring “in stream” or an “underground” process, occurring during the transfer
from the root zones to the riparian areas before flowing into the river.

Benthic denitrification estimation with benthic chambers (Thouvenot et al., 2006) compared
with nitrate budgets, allowed to conclude that benthic denitrification is not the only retention
mechanism. To verify if the denitrification is also an “underground” process, organic nitrogen stable
isotopic composition was analysed in artificially drained soils and in riparian soils. If denitrification
occurs in these soils, a part of enriched residual nitrate would be assimilated by organic matter and it
would result to a progressive enrichment in '°N of this one. 8'°N-N,,, of drained and riparian soils is
included between 5,5 and 9,5 %o. It corresponds to higher values of 8°N-NO;" in drainage waters and
in surface waters. Organic matter is enriched in "N and it is in agreement with the hypothesis of an
“underground” denitrification.

In this small artificially drained water, even if subsurface drainage decrease water residence
time in soils and by-passes riparian zones, underground processes dominate nitrogen retention
particularly at larger spatial scales.
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RESUME

L’enjeu de cette thése était de déterminer a quelles échelles spatiales 1’élimination de 1’azote a
lieu dans un bassin versant agricole artificiellement drainé, de quantifier cette élimination et de
déterminer quels sont les processus impliqués. Pour cela, différentes méthodologies ont été utilisées.
Tout d’abord, un suivi des débits, des concentrations en nitrate aux exutoires d’une série de sous-
bassins emboités (groupement de parcelles, sous-bassins d’ordre de Strahler 1 a 3) a été réalisé. A
toutes les échelles spatiales, les bilans azotés montrent une rétention en azote supérieure a 30% des
apports azotés durant les périodes d’étiage et supérieure a 15% durant les périodes de drainage. Un
suivi isotopique du 8"°N des nitrates dans les eaux de surface et de 1’azote organique du sol a permis
ensuite de caractériser des processus de dénitrification « souterrains » a 1’origine de cette rétention a
toutes les échelles spatiales étudiées. A partir de ces mesures, un algorithme calculant la composition
isotopique de 1’azote dans les sols en fonction des sources et des processus de transformation a été
développé. Le 8"°N de I’azote organique des sols apparait comme un indicateur semi-quantitatif de la
dénitrification dans les sols et indique une forte dénitrification de plusicurs dizaines de kgN/ha. Ces
résultats sont confirmés par des mesures ponctuelles de la dénitrification. Afin de quantifier plus
précisément la rétention dans le bassin versant, deux modeles ont été utilisés a deux échelles spatiales
différentes : le modéle DRAINMOD-N II a I’échelle de la parcelle drainée et le modéle SENEQUE a
I’échelle des sous-bassins. Une forte rétention d’environ 20-30 kgN/ha est confirmée dans les sols de
bas de versant tandis que la rétention benthique représente une part minoritaire de la rétention en
azote, moins de 15%, sur I’ensemble du bassin versant. En conclusion, malgré la présence d’un réseau
de drainage trés dense, dont on s’attendait a ce qu’il réduise fortement les possibilités de
rétention/élimination des nitrates d’origine agricole, le bassin étudié est le siége d’une importante
dénitrification, en particulier dans les zones de bas de versant. L hydromorphie des sols, présente
malgré le réseau de drainage, semble étre un facteur d’importance majeure de la rétention de I’azote.

Mots clés : Drainage agricole, Azote, Rétention, Dénitrification, Echelle spatiale

ABSTRACT

The aim of this study is to characterise the processes involved in nitrogen retention in an
artificially drained watershed, in order to locate and quantify this retention. To address this question,
several methods were used. Discharge rates and nitrate concentrations were measured at the outlet of 5
nested watersheds (from artificially drained fields to a 3™ order watershed). Estimated nitrate budgets
showed significant nitrogen retentions at all spatial scales, 15% of which occurred during winter
drainage season; whereas, 30% took place during low flow periods. Moreover, nitrate &8N
measurements in surface waters and soil organic nitrogen enabled characterising denitrification
processes. The isotopic tool indicated that “underground” denitrification processes occurred at all
studied spatial scales. A relationship between soil water content, which is favourable to denitrification,
and organic matter 3"°N was established. An algorithm calculating 3'°N of nitrate and organic nitrogen
in soils was developed. Organic nitrogen 8'°N appeared to be a semi-quantitative indicator of soil
denitrification and indicated a high denitrification rate in soils ranging up to tens of kgN/ha/year.
Denitrification measurements confirm these results. For a more accurate nitrogen retention
quantification in the watershed, two different models were used at two different spatial scales:
DRAINMOD-N II at the field plot scale and SENEQUE at the nested sub-catchments scales. A high
retention rate of approximately 20-30 kgN/ha/year was confirmed in both cultivated drained soils and
in riparian soils. The watershed benthic retention did not exceed 15% thus only representing a minor
part of the total retention. To conclude, in spite of the drainage network, a high nitrate retention rate
was observed specifically in down slope zones. In spite of the presence of a drainage network, the soil
water content seemed to be a major factor affecting nitrogen retention.

Keywords : Agricultural Drainage, Nitrogen, Retention, Denitrification, Spatial scale
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