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Introduction  
 
 
Dans ce chapitre, nous examinons l’état des connaissances scientifiques internationales concernant 
l'origine, le transfert et l’impact des produits phytosanitaires dans l’environnement. A travers cette 
synthèse, nous visons à repérer des réponses ou éléments de réponses à plusieurs questions posées par 
la lettre de cadrage de l’expertise. Ces questions peuvent être précisées et réparties dans deux grands 
thèmes, transversaux aux 5 rubriques de cette lettre. 
 
 
Méthodes de diagnostic des contaminations et impacts 
Quels sont les compartiments (eau, sol, air) sur lesquels orienter le diagnostic ? 
Quels sont les méthodes pertinentes et disponibles, notamment les indicateurs, permettant de 
diagnostiquer les contaminations et les impacts ?  
Comment articuler les différentes échelles spatiales auxquelles se posent les problèmes, se réalise le 
diagnostic et s’organise l’action pour réduire les impacts ? 
Quelles méthodes de suivi des impacts environnementaux des programmes d'action peuvent être mises 
en œuvre et existe-t-il des indicateurs précoces de leur efficacité environnementale ?  
 
Actions de correction et réduction des transferts 
Quelles pratiques agricoles peuvent limiter la diffusion des pesticides vers l’environnement ? Quels 
aménagements de l’espace rural sont aptes à limiter les flux de pesticides et à en ralentir les 
cinétiques ?  
Quels sont les freins techniques à l'adoption de ces pratiques et aménagements correctifs ? 
 
 
Le chapitre aborde 5 thèmes de connaissances qui sont à la base des réponses potentielles aux 
questions qui précèdent : 
L’état des lieux en termes d’observations de la contamination des milieux et des impacts, mais aussi 
de dispositifs de surveillance existants ; 
L’analyse de facteurs majeurs contrôlant la diffusion des produits dans l’environnement afin 
d’identifier et hiérarchiser les voies de transfert principales et repérer les leviers de régulation 
potentiels ; 
La synthèse des connaissances concernant les mécanismes d’impact sur les écosystèmes ; 
Le bilan et l’évaluation des méthodes, existantes ou en développement, de diagnostic des 
contaminations et impacts ; 
L’analyse des actions potentielles de réduction des transferts, de leur faisabilité et de leurs résultats.  
 
 

Expertise scientifique collective "Pesticides, agriculture et environnement" Chapitre 3 - 4 



3.1. Contamination des milieux et impacts :  
état des observations disponibles  
 
Cette présentation est avant tout consacrée à la situation en France, avec une mise en perspective au 
niveau européen. Des informations concernant d'autres régions du monde (États-Unis, Canada) 
existent (voir par exemple Kolpin et al., 2000 ; Battaglin et al., 2003), mais leur pertinence par rapport 
au contexte français et européen est limitée (différences de conditions environnementales et de 
pratiques agricoles, substances actives différentes, etc.). Elles ne seront donc pas présentées ici. 

3.1.1. Définitions préalables 

3.1.1.1. Pollution et contamination 

Les définitions des termes pollution et contamination sont nombreuses mais elles convergent toutes 
vers les notions présentées ci-dessous. 
Le terme pollution désigne "l'introduction directe ou indirecte, par suite de l'activité humaine, de 
substances ou de chaleur dans l'air, l'eau ou le sol, susceptibles de porter atteinte à la santé humaine ou 
à la qualité des écosystèmes aquatiques ou des écosystèmes terrestres, qui entraînent des détériorations 
aux biens matériels, une détérioration ou une entrave à l'agrément de l'environnement ou à d'autres 
utilisations légitimes de ce dernier. La contamination atteint un niveau seuil où elle produit des 
dommages, des déséquilibres ou des effets nocifs et interfère avec le bien-être des organismes vivants" 
(Directive Européenne 2000/60/CE du 23 octobre 2000). 
Le terme contamination désigne "la présence anormale de substances, de micro-organismes, d'objets, 
ou d'êtres vivants. Cette notion s'applique historiquement et dans l'ordre aux micro-organismes, puis 
aux substances radioactives" (BRGM, 2000). 
Selon la définition du terme pollution, la présence de substances est considérée comme polluante si 
elle atteint un seuil pour lequel des dommages sont susceptibles de se produire. Le Dictionnaire 
raisonné de biologie (Morère & Pujol, 2003), reprend cette notion en définissant une pollution comme 
une "altération que subit la biosphère, en particulier d'ordre chimique et physique, et qui engendre 
des déséquilibres du fonctionnement à tous les niveaux". Cette prise en compte des impacts permet 
d'inclure dans les pollutions la présence de substances naturelles qui ne posent pas de problèmes aux 
niveaux naturels de concentration, mais qui en posent aux niveaux de concentrations engendrés par 
l'activité humaine. Le caractère normal ou anormal de leur présence, de même que le caractère évitable 
ou inévitable de cette présence n'entrent pas en ligne de compte. 
La définition du terme contamination fait intervenir la notion de normalité de la présence de 
substances dans un milieu donné. En revanche, ce terme n'intègre pas la manifestation d'effets 
potentiels liés à cette présence. 
 
Cette distinction est importante dans le cas des pesticides. Ces produits sont en effet destinés à être 
utilisés pour débarrasser les cultures d'organismes nuisibles, et donc à être épandus sur ces cultures. 
Ces substances n'étant pas pour la plupart d'entre elles d'origine naturelle mais issues de la synthèse 
chimique, leur présence sur le sol et les végétaux des zones agricoles correspond formellement à une 
contamination. Il s’agit toutefois d’une contamination attendue et volontaire pour le sol et les 
végétaux, au contraire des milieux aquatiques, qu’ils soient de surface ou souterrains, ou des milieux 
atmosphériques pour lesquels la contamination est secondaire et involontaire (en faisant abstraction 
des usages non agricoles des pesticides tels que par exemple le désherbage des milieux aquatiques ou 
bien la lutte contre les moustiques). Cette contamination ne peut toutefois pas être assimilée à une 
pollution. Cette dernière ne sera effective que si l’existence d’une toxicité intrinsèque des pesticides 
épandus, combinée à un certain niveau de concentration et de persistance dans le milieu récepteur, 
produit le dépassement d’un seuil d'effets pour les organismes ou les fonctions non visés.  
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3.1.1.2. Seuils de qualité 

Sur le plan réglementaire, seules les eaux, de surface ou souterraines font l'objet de contrôles de la 
présence de pesticides avec des normes de qualité. Hamilton et al. (2003) ont publié récemment une 
revue des différentes stratégies mises en œuvre pour la définition des seuils réglementaires de la 
contamination des eaux par les pesticides. Dans la suite de ce document, seule la démarche appliquée 
au sein de l'Union Européenne sera abordée. 
Pour les eaux de surface, l'objectif est en principe de ne pas dépasser des seuils sans effets pour les 
organismes aquatiques, établis par des PNEC (Predicted No Effect Concentration) ou CPSE 
(Concentration Prévisible Sans Effet) définies pour chaque substance sur la base des données 
d'écotoxicité disponibles. Des seuils ont ainsi été définis pour 72 substances dans le Système 
d'Évaluation de la Qualité des cours d'eau développé en France (SEQ-Eau ; Agences de l'Eau, 2000). 
De nouveaux seuils sont en cours d’élaboration dans le cadre de la mise en œuvre de la Directive 
Cadre sur l’Eau. 
 
Le Décret n° 2001-1220 du 20 décembre 2001 (relatif aux eaux destinées à la consommation humaine, 
à l'exclusion des eaux minérales naturelles) stipule que l'utilisation des eaux douces superficielles pour 
la production d'eau destinée à la consommation humaine est subordonnée à la mise en œuvre de 
procédés de traitement différents selon que ces eaux sont classées en : 
- groupe A1 : traitement physique simple et désinfection ; 
- groupe A2 : traitement normal physique, chimique et désinfection ; 
- groupe A3 : traitement physique et chimique poussé, opérations d'affinage et de désinfection. 
 
Les seuils pour les pesticides sont identiques en ce qui concerne les groupes A1 et A2 (0,1 µg/l par 
substance individualisée – sauf l'aldrine, la dieldrine, l'heptachlore et l'heptachlore époxyde pour 
lesquels la valeur seuil est de 0,03 µg/l – et 0,5 µg/l pour la somme des pesticides). Les valeurs à ne 
pas dépasser pour le groupe A3 sont de 2 µg/l par substance individualisée et de 5 µg/l pour la somme 
des pesticides. 

En ce qui concerne la potabilité de l'eau de distribution, le Décret précise que les eaux destinées à la 
consommation humaine doivent respecter des valeurs inférieures ou égales aux limites de qualité 
suivantes : 
- concentration inférieure ou égale à 0,1 µg/l pour chaque pesticide individualisé, détecté et quantifié, 
sauf en ce qui concerne l'aldrine, la dieldrine, l'heptachlore et l'heptachlore époxyde pour lesquels la 
valeur seuil est de 0,03 µg/l ; 
- concentration inférieure ou égale à 0,50 µg/l pour la somme des pesticides, c'est à dire la somme de 
tous les pesticides individualisés, détectés et quantifiés. Il est important de noter que ces seuils 
incluent également les produits de dégradation ou métabolites des substances actives. 

En ce qui concerne les précipitations, Majewski & Capel (1995) indiquent qu’en l’absence de seuils 
spécifiques, les concentrations mesurées dans les eaux de pluie sont souvent comparées avec les seuils 
indiqués pour l’eau de boisson. 
 
Il y a de nombreuses lacunes en ce qui concerne les effets toxiques des pesticides par inhalation. Il 
existe des données sur la toxicité aiguë des substances actives par inhalation obtenues sur des rongeurs 
lors de tests de laboratoire (http://www.inra.fr/agritox/), mais jusqu'à présent aucun seuil réglementaire 
n'a été défini en ce qui concerne les pesticides dans l'air. De même, les études sur le risque sanitaire 
associé à l'exposition des populations humaines aux pesticides via l'atmosphère sont peu nombreuses 
(Lee et al., 2002). Des calculs du type "masse de composé inhalée (calculée à partir d’un volume 
respiratoire donné et une concentration dans l’air observée)" comparé à une masse ingérée par l’eau de 
boisson (en considérant un volume d’eau moyen bu) semblent indiquer que les quantités qui pénètrent 
dans l'organisme par ces deux voies sont parfois du même ordre de grandeur (Millet et al., 1997). 
Cependant, la concentration en pesticides dans l’air est le plus souvent de l’ordre du µg/m3 (ng/l), 
voire moins (parfois de l'ordre de quelques ng/m3 ou même moins) donc très inférieure à des 
concentrations exerçant une toxicité aiguë (mortalité) sur les vertébrés (en général le rat) (Tomlin, 
1994, in Unsworth et al., 1999). 
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Van Straalen & van Gestel (1999) notent qu’à l’heure actuelle aucune estimation du risque n’est 
réalisée pour l’air et ils relèvent un manque d’étude sur l’impact des pesticides sur des écosystèmes 
caractéristiques des régions éloignées de celles habituellement prises en compte dans les procédures 
d’évaluation du risque, alors que leur vulnérabilité peut être différente. Des effets de composés 
organochlorés ont parfois été observés sur certains des composants de ces écosystèmes (oiseaux, 
ours…) mais il y a un manque de connaissance sur les pesticides "modernes" (van Straalen & van 
Gestel, 1999).   
 
La fixation de seuils "universels", valables pour toutes les substances indépendamment de leur 
toxicité, si elle peut paraître obsolète dans le contexte actuel d'une évaluation de risques réalisée au 
contraire produit par produit, peut néanmoins se justifier :  
elle rejoint l'idée de "normalité" associée à la présence de substances dans des milieux dans la 
définition de pollution. 
il paraît difficile de justifier la présence d'une substance à des concentrations élevées dans des eaux de 
surface ou souterraines, même si elle est évaluée comme non toxique et si le risque est faible (tout en 
sachant par ailleurs que la connaissance des effets de ces substances prises individuellement ou plus 
encore en mélange n'est pas exhaustive). 
Dans ce contexte, l'idée d'un seuil s'impose d'elle-même et la valeur retenue peut dès lors reposer sur 
des critères indépendants de l'évaluation des risques, comme par exemple des niveaux de 
concentration en deçà desquels il est impossible de descendre sans changer les pratiques à grande 
échelle, ou comme les performances des méthodes analytiques. 

3.1.2. Contamination des eaux (douces de surface et souterraines, 
côtières) 

3.1.2.1. Données disponibles 

Le premier état national relatif à la présence de pesticides dans les eaux en France a été réalisé par 
l'Institut Français de l'Environnement (IFEN) en 1998 (IFEN, 1998). Depuis, cet état est actualisé 
chaque année, avec un décalage entre la date d'acquisition des données et la publication de la synthèse 
correspondante. C'est ainsi que le dernier bilan annuel, publié en 2004, concerne les données acquises 
en 2002 (IFEN, 2004). 

Les données qui sont compilées sont fournies à l'IFEN par des réseaux de suivi gérés par des acteurs 
très variés : agences de l'Eau, Directions Régionales de l'Environnement (DIREN), Direction Générale 
de la Santé – qui collecte les données des Directions Départementales de l'Action Sanitaire et sociale 
(DDASS) –, producteurs d'eau, Directions Régionales de l'Agriculture et de la Forêt – Services 
Régionaux de la Protection des Végétaux (DRAF-SRPV), Conseils Généraux, etc. Ces structures 
mettent en œuvre des stratégies de surveillance adaptées à leurs besoins (nombre et implantation des 
points d'observation, fréquence et période de prélèvement, substances recherchées, méthodes 
d'analyse, etc.), mais pas nécessairement à l'acquisition des données nécessaires à la connaissance 
objective de l'état de contamination des eaux douces françaises.  

Le Tableau 3.1-1 résume les principales caractéristiques de ces réseaux de suivi pour l'année 2002. Le 
déploiement du RNES (Réseau National des Eaux Souterraines) et le développement des réseaux 
régionaux "phyto" sous l'impulsion conjointe des ministères chargés de l’Agriculture et de l’Ecologie 
ont permis d'accroître de façon sensible le nombre de points d'observation (Fig. 3.1-1) et d'améliorer la 
couverture du territoire (Fig. 3.1-2), même si celle-ci n'est pas exhaustive. 
 
Le nombre total de molécules recherchées est en constante augmentation (408 pour les eaux 
superficielles et 373 pour les eaux souterraines en 2002) mais cette diversité masque de très fortes 
disparités entre points d'observation, qui dépendent de nombreux facteurs (méthodes employées, 
moyens financiers, objectifs de la surveillance, etc.).  
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Tableau 3.1-1. Principales caractéristiques des réseaux de suivi dont les données ont été compilées 
par l'IFEN pour 2002 (d'après IFEN, 2004). 

 Réseaux nationaux  
(RNB – RNES) 

Réseaux d'usage  
"Eau potable" 

Réseaux locaux 

Emplacement 
des points 
d'observation 

Eaux de surface : points 
situés surtout sur les 
grands cours d'eau 
Eaux souterraines : points 
répartis sur l'ensemble des 
grands types d'aquifères 

Captages où est 
prélevée la ressource 
destinée à la 
consommation1

Généralement situés là 
où la contamination est 
susceptible d'être 
importante 

Fréquence de 
prélèvement 

Eaux de surface : 6 à 17 
prélèvements/station/an 
Eaux souterraines : 2 à 4 
prélèvements/station/an 

Dépend de la population 
desservie. Augmentée 
en cas de contamination.
Eaux de surface : 3 à 17 
prélèvements/station/an 
Eaux souterraines : 2 à 4 
prélèvements/station/an 

Resserrée autour de la 
période d'application des 
produits. 
Eaux de surface : 2 à 24 
prélèvements/station/an 
Eaux souterraines : 2 à 8 
prélèvements/station/an 

Nombre de 
stations 

Eaux de surface : 491 
Eaux souterraines : 1014 

Eaux de surface : 841 
Eaux souterraines : 2604

Eaux de surface : 616 
Eaux souterraines : 255 

1 Les captages fortement contaminés sont exclus des sources d'approvisionnement et ne figurent donc pas dans l'analyse. 
 
 
L'analyse des données fait appel à la comparaison par rapport à des seuils de qualité, qui sont 
différents selon le type d'eau analysée (voir plus haut), et le plus souvent les résultats sont exprimés en 
fréquence de dépassement de ces seuils.  
 
 

 

Figure 3.1-1. Évolutions au cours du temps du nombre de points d'observation de la contamination 
des eaux superficielles et souterraines inclus dans la base Sysiphe de l'IFEN (IFEN, 2004). 
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Figure 3.1-2. Répartition spatiale des points d'observation de la contamination des eaux superficielles 
et souterraines inclus dans la base Sysiphe de l'IFEN (IFEN, 2004). 
 
A ces données "institutionnelles" de surveillance de la qualité des eaux s'ajoutent celles qui peuvent 
être trouvées dans les publications scientifiques et les rapports rédigés pour les bailleurs de fonds 

 Ministère chargé de l'Environnement et géré par l'Ifremer. Afin de pallier 
les problèmes de représentativité spatiale et temporelle des échantillons d'eau destinés à l'analyse des 

ent rendre ses conclusions 
 ce propos (Marchand et al., 2004). 

e de l’environnement marin, notamment celui mis en place 
’Exploration de la Mer (CIEM) et des 

d’Oslo et de Paris (OSPARCOM) pour la surveillance de la mer du Nord (North Sea 
s substances recherchées sont plutôt d’origine industrielle (hydrocarbures 

breux réseaux de mesures se sont particulièrement accrus depuis la 

institutionnels (MEDD, MAP, Europe…). Toutefois, ces données sont très dispersées et surtout trop 
ponctuelles pour permettre de dresser un bilan de la contamination des milieux. 
 
En ce qui concerne les eaux littorales, la surveillance de la contamination par les pesticides s'inscrit 
dans le cadre du fonctionnement du Réseau National d'Observation de la qualité du milieu marin 
(RNO), créé en 1974 par le

contaminants, la surveillance de la contamination chimique de l'environnement littoral porte en 
priorité sur des mollusques bivalves, moules et huîtres, utilisés comme espèces sentinelles. Environ 90 
points de prélèvement (dont 8 dans les DOM) sont échantillonnés. Parmi les différents micropolluants 
analysés figurent divers composés organochlorés dont certains sont des pesticides ou des dérivés de 
pesticides dont l'utilisation en agriculture n'est plus autorisée en France à l'heure actuelle : DDT (et ses 
dérivés DDD et DDE), lindane (isomère gamma de l'hexachlorocyclohexane – γ-HCH) et isomère 
alpha de l'HCH.  
La mise en œuvre de la partie "pesticides" de la Directive Cadre sur l'Eau (DCE) en milieu marin 
soulève diverses difficultés, notamment méthodologiques. La liste des 33 substances (ou groupes de 
substances) considérées comme prioritaires comporte un certain nombre de pesticides (10 substances 
actives) dont un seul (lindane) est recherché dans le cadre des analyses réalisées par le RNO. A l'heure 
actuelle, les questions du choix de la matrice à analyser et de la stratégie de surveillance ne sont pas 
résolues pour les pesticides les plus hydrophiles (7 des 10 pesticides figurant dans la liste). Un groupe 
de travail Ifremer consacré aux produits phytosanitaires devrait prochainem
à
Il existe d’autres réseaux de surveillanc
sous la responsabilité conjointe du Conseil International pour l
Commissions 

ask Force), mais leT
aromatiques polycycliques, polychlorobiphényls ; voir par exemple North Sea Task Force, 1993 ; 
Burgeot & Galgani, 1998). 

Au niveau européen, les efforts visant à la production d'une information représentative à partir des 
données collectées dans de nom
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création en 1993 de l'Agence Européenne de l'Environnement (AEE). Les exigences de comparabilité 
er des démarches 
 et représentative, 

ropéens de suivi des eaux continentales (eaux de surface et eaux 
outerraines, en terme de qualité et de quantité). Ces réseaux, désignés collectivement par le nom 

à des 
oncentrations supérieures à 0,1 µg/l. Des mélanges de substances (3 à 18 substances différentes) 

étaient présents dans tous les échantillons analysés. Il s'agissait pour l'essentiel d'herbicides et de 
fongicides utilisés sur céréales et d'herbicides et d'insecticides employés sur maïs. Les valeurs médiane 
et maximale de la concentration cumulée des différentes substances étaient respectivement de 3,3 et 
6,7 µg/l. En 2002, sur les 136 substances différentes recherchées, 38 ont été plus ou moins 
fréquemment détectées, dont 25 à des concentrations supérieures à 0,1 µg/l et 11 à des concentrations 
supérieures à 0,5 µg/l. En moyenne, 9 substances ont été détectées simultanément dans les 
échantillons. Dans 75% des échantillons la concentration cumulée dépassait 0,5 µg/l, 6% présentant 
une concentration cumulée supérieure à 5 µg/l. Les substances les plus fréquemment quantifiées 
(fréquence > 50%) en 2002 étaient, par ordre décroissant, l'atrazine, le glyphosate, le diuron, 
l'isoproturon, le triclopyr et la bentazone. 
L'IAV assure la gestion technique et administrative de l'usine de potabilisation de Férel, située à 
l'exutoire du plus grand bassin versant de Bretagne, celui de la Vilaine (10 400 km²). La figure 3.1-3 
présente les distributions entre 1998 et 2003 des valeurs des concentrations des quatre substances 

entre États et d'évaluation environnementale ont conduit les experts à engag
scientifiquement fondées visant à produire une information pertinente, opportune
synthétisée sous la forme d'indicateurs environnementaux. Dans le domaine des eaux continentales, 
l'AEE a chargé le Centre Thématique Européen des Eaux Continentales (CTE/EC) de définir et de 
mettre en œuvre des réseaux eu
s
d'Eurowaternet, devront permettre une évaluation objective, fiable et actualisée de l'état des eaux 
continentales en Europe. Parmi les indicateurs environnementaux de l'AEE concernant la 
contamination des eaux par les pesticides figurent notamment les indicateurs "Pesticides in 
groundwater" (WHS1a), "Hazardous substances in rivers" (WHS2), "Loads of hazardous substances 
to coastal waters" (WHS7) et "Drinking water quality" (WEU10). 
 

3.1.2.2. L'état de la contamination 

Eaux douces 
 
L'IFEN collecte annuellement plusieurs milliers de données relatives à la contamination des eaux 
douces par les pesticides. Réaliser la synthèse de ces données est une gageure car les jeux de données 
correspondants sont très hétérogènes, tant du point de vue quantitatif que qualitatif, notamment en 
terme de :  
- fréquence d'échantillonnage, 
- méthodes de prélèvement (échantillonnage asservi ou non au débit par exemple), 
- nature des échantillons analysés (ponctuels ou moyennés sur une certaine durée), 
- performances des méthodes d'analyse, avec notamment des seuils de quantification très variables, y 
compris pour une même substance active (de 0,002 à 0,1 µg/l, voire davantage, selon les substances, 
les méthodes et les laboratoires). 
 
Il est de ce fait difficile de donner des valeurs chiffrées de la concentration des pesticides dans les eaux 
douces qui aient un sens, y compris lorsqu'il s'agit de fournir un ordre de grandeur de cette 
contamination. A titre d'exemple, nous avons choisi de présenter des résultats obtenus dans la première 
région agricole de France, la Bretagne où 75% de l'eau de consommation distribuée est fournie par le 
traitement d'eaux de surface collectées au niveau de prises d'eau en rivière, au travers de deux jeux de 
données, l'un produit par la Cellule d'Orientation Régionale pour la Protection des Eaux contre les 
Pesticides (CORPEP), l'autre provenant des bases de données de l'Institut d'Aménagement de la 
Vilaine (IAV). 
La CORPEP a publié en 2004 une étude portant sur l'analyse de la contamination de huit cours d'eau 
bretons en 2001 et 2002 (CORPEP, 2004). Les prélèvements d'échantillons ont été réalisés en période 
d'accroissement des débits provoqué par une pluviométrie cumulée sur 24 h d'au moins 10 mm. En 

001, sur les 85 substances recherchées, 32 ont été détectées au moins une fois, dont 19 2
c
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actives les plus fréquemment quantifiées au niveau de cette usine. Les substances les plus 
fréquemment détectées (atrazine et ses métabolites, diuron, isoproturon) sont en partie les mêmes que 
celles identifiées par la CORPEP. Le glyphosate, le triclopyr et la bentazone ne sont pas recherchés sur 
ce site, ce qui explique l'absence de résultats pour ces substances. Les fréquences annuelles des 
dépassements des seuils de qualité de 0,1 µg/l par substance et de 0,5 µg/l pour le cumul des 
substances sont en diminution constantes depuis 1998 mais la situation reste néanmoins préoccupante, 
avec respectivement 45% et 28% environ de dépassements des seuils de 0,1 et 0,5 µg/l en 2003. 
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Figure 3.1-3. Distribution des concentrations en atrazine, déséthylatrazine, diuron et isoproturon 
mesurées dans l'eau de la Vilaine au niveau de l'usine de potabilisation de Férel (Morbihan)  
Les pourcentages au dessus des boîtes indiquent la fréquence annuelle de quantification, d'après les données de 
l'Institut d'Aménagement de la Vilaine. 

La comparaison de ces deux jeux de données est délicate du fait des différences importantes dans les 
stratégies mises en œuvre (liste des substances recherchées, méthodes d'analyse, protocoles 
d'échantillonnage, etc.), illustrant la difficulté qu’il y a à synthétiser les informations en matière de 
contamination des eaux par les pesticides. Leur analyse permet néanmoins de constater que l'évolution 
temporelle de la contamination par les substances mobiles telles que l'atrazine reflète assez bien les 
usages à l'échelle du bassin versant et qu'elle réagit relativement rapidement aux changements de 
pratiques (diminution des doses, puis interdiction d'usage). Par ailleurs à l'échelle régionale, la gamme 
des substances détectées et leur classement par fréquence de détection semble peu sensible à l'échelle 
spatiale d'analyse, tout au moins en ce qui concerne les substances à caractère "généraliste" (herbicides 
à large spectre par exemple). 
 
Au niveau national en 2002, la qualité de l'eau par rapport à l'altération "pesticides" (telle que définie 
dans le SEQ-Eau) était considérée comme "bonne" ou "très bonne" dans environ 53% des 624 points 

'observation de la qualité des cours d'eau pour lesquels des données interprétables étaient disponibles 
onnées du RNB et de quelques groupes régionaux ; Fig. 3.1-4 ; IFEN, 2004). L'analyse des résultats 
dique l'existence d'une contamination préoccupante dans une cinquantaine de points (8,4% du total 

es points d'observation ; présence notamment d'aminotriazole, d'atrazine, de diuron, de glyphosate et 
'isoproturon). En ce qui concerne les captages d'eaux superficielles destinées à la production d'eau 

d
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d
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potable, 67% des stations dans lesquelles des pesticides ont été détectés de façon quantifiable 
résentaient au moins un dépassement du seuil de 0,1 µg/l (ou de 0,5 µg/l pour le total des substances) 
ans l'année. Les valeurs maximales relevées en 2002 étaient comprises entre 2 et 11 µg/l (IFEN, 
004). Des concentrations de pesticides ont pu être quantifiées dans 60 % des points de surveillance de 
 qualité des eaux souterraines. Les pesticides présentant les concentrations les plus élevées (au point 
arfois même d'excéder les normes réglementaires des eaux destinées à la potabilisation) étaient les 
rées substituées (isoproturon, chlortoluron, diuron), le glyphosate et les triazines. 
es données obtenues dans les DOM montrent la présence en Martinique de composés organochlorés 
ujourd'hui interdits mais autrefois utilisés dans les bananeraies (chlordécone, β-HCH), d'herbicides 
romacil, triazines) et de fongicides (bitertanol). La situation est relativement comparable en 
uadeloupe en ce qui concerne les pesticides organochlorés (de la dieldrine y a aussi été détectée). A 
 Réunion, les substances retrouvées sont essentiellement des triazines et parfois du diuron et du 

hlorpyrifos. Les analyses réalisées en Guyane en 2000 et 2001 n'ont pas mis en évidence de 
contamination quantifiable par les substances recherchées (IFEN, 2004). 
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Figure 3.1-4. Carte de la qualité des cours d'eau en 2002 par rapport à la concentration en pesticides, 

partir des données du Réseau National de Bassin et éléments d'interprétation du code de 
ouleur symbolisant la qualité de l'eau par rapport  l'altération "pesticides" (au sens du SEQ-Eau ; 

d'après IFEN, 2004). 
 
Compte tenu de l'hétérogénéité intrinsèque des données collectées par l'IFEN, il est très difficile de 
dégager des tendances temporelles ou spatiales de la contamination des eaux douces par les pesticides. 
A titre indicatif, les figures 3.1-5 et 3.1-6 présentent la liste des principales substances détectées en 
1997-98, 2000, 2001 et 2002, tous réseaux confondus, respectivement dans les eaux superficielles et 
dans les eaux souterraines. Les substances les plus fréquemment détectées sont des herbicides du 
groupe des triazines (et certains de leurs produits de dégradation), des urées substituées, le glyphosate 
et son principal produit de dégradation, l'AMPA (acide aminométhylphosphonique).     
Dans son rapport publié en 2004, l'IFEN a tenté d'analyser les tendances depuis 1997 de la 
contamination des eaux de rivière suivies dans 108 stations du Réseau National de Bassin (RNB). En 
dépit de nombreuses limites (évolution de la limite de quantification, variation du nombre de 

établie à 
c  à
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prélèvements annuels, etc.), cette analyse a permis de mettre en évidence une décroissance de la 
fréquence de détection pour le lindane et la simazine (Fig. 3.1-7).  
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Déséthyl terbuthylazine (559 - 3416)
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Oxadixyl (706 - 3561)

Chlortoluron (1367 - 9353)

Taux de quantification (nombre de quantifications/nombre d'analyses)  
Figure 3.1-5. Principales substances actives qu n iées dans les eaux superficielles en France en 
1997-1998, 2000, 2001 et 2002 (d'après IFEN, 2000, 2002, 2003, 2004).  

a tif

Le premier nombre entre parenthèses correspond au nombre de points d'observation dans lesquels la substance 
a été recherchée ; le second correspond au nombre d'analyses réalisées. 
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Hydroxy-atrazine (515 - 1083)

Diuron (2649 - 5394)

Terbuthylazine (3413 - 7298)

Glyphosate (381 - 803)
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Dinoterbe (653 - 1269)
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Figure 3.1-6. Principales substances actives quantifiées dans les eaux souterraines en France en 
1997-1998, 2000, 2001 et 2002 (d'après IFEN, 2000, 2002, 2003, 2004).  
Le premier nombre entre parenthèses correspond au nombre de points d'observation dans lesquels la substance 
a été recherchée ; le second correspond au nombre d'analyses réalisées. 
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Figure 3.1-7. Évolution au cours du temps de la présence de quelques substances actives dans un 
échantillon de 108 points du Réseau National de Bassin (Taux de quantification et nombre d'analyses 
réalisées par an ; IFEN, 2004). 
 
 
L'effort d'analyse de la présence de pesticides dans les eaux de surface et dans les eaux souterraines est 
très inégal entre les différents pays d'Europe (EEA, 2004a, 2004b). Le constat de l'AEE est que des 
pesticides se retrouvent dans les eaux de surface et les eaux souterraines à des concentrations 
susceptibles de poser problème pour la qualité des eaux destinées à la consommation humaine, ou pour 
les organismes aquatiques. En ce qui concerne les eaux souterraines par exemple (Tableau 3.1-2), tous 
les pays membres de l'AEE à l'exception de la Suède considèrent qu'ils sont confrontés à un risque de 
pollution des eaux souterraines par les pesticides (EEA, 2004a). Ainsi, entre mi-1997 et mi-1999 en 
Autriche, environ 15% des points d'échantillonnage présentaient des concentrations en 
déséthylatrazine (DEA) supérieures à la valeur seuil de 0,1 µg/l. Cette fréquence était de 10% pour 
l'atrazine. L'analyse temporelle des données montrait une tendance significative à la diminution des 
concentrations en atrazine, liée à l'interdiction de cette substance en 1995 (UBA, 2001). Au Danemark 
en 2001, des pesticides étaient détectés dans 27% des captages, avec des dépassements du seuil de 
potabilité dans 8,5% des cas (GEUS, 2002). Au Royaume-Uni en 2000, des dépassements de seuils de 
qualité (Environmental Quality Standards – EQS) ont été recensés dans environ 9% des sites suivis 
(Environment Agency, 2002 in EEA, 2004a). 
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Tableau 3.1-2. Bilan de la contamination des captages d'eau souterraine en Europe (données 
Eurowaternet in AEE, 2004a). 

 Atr Sim HCB Lin Diu Iso Ala DEA End Tri Chf Chp Ben 
Nbre Pays 10 5 5 6 5 4 2 3 3 2 1 1 2 
Nbre Sites 1354 949 382 443 406 210 592 209 49 255 159 4 790 
Nbre Sites > 0,1 
µg/l1

70 3 0 0 4 0 0 19 0 0 0 0 78 

Fréquence (%) 5,2 0,3 0 0 1 0 0 0,9 0 0 0 0 9,9 
1 Sites pour lesquels la concentration annuelle moyenne en au moins une substance active excède la valeur seuil de 0,1 µg/l. 
Atr : atrazine ; Sim : simazine ; HCB : hexachlorobenzène ; Lin : lindane ; Diu : diuron ; Iso : isoproturon ; Ala : alachlore ; DEA : 
déséthylatrazine ; End : endosulfan ; Tri : trifluraline ; Chf : chlorfenvimphos ; Chp : chlorpyrifos ; Ben : bentazone. 
 

Eaux côtières 
 
Plusieurs tonnes de certaines substances actives et/ou de leurs produits de dégradation peuvent être 
transportées annuellement depuis les terres émergées vers le milieu marin, les apports étant souvent 
proportionnels à la surface du bassin versant des cours d'eau (Jarvie et al., 1997). Des études publiées 
dans les années 1990 ont montré que de l’atrazine et d’autres triazines étaient parfois détectées dans 
les eaux côtières et les estuaires (Tableau 3.1-3).  
 
Tableau 3.1-3. Concentrations en herbicides mesurées dans l’eau d’estuaires et de zones côtières en 
Europe au cours des années 1990 (en ng/l ; les chiffres entre crochets indiquent les valeurs extrêmes pour 
l’étude considérée). 

Région Année de 
l’étude 

Matière active Niveaux de contamination Références 

Royaume-Uni     
Estuaire de l’Humber 1995 atrazine [5 - 51] Zhou et al., 1996 
Espagne     
Delta de l’Ebre 1991 alachlore 

atrazine 
bentazone 
métolachlore 
molinate 
simazine 

[ND - 267] 
[ND - 57] 
[ND - 1 000] 
[ND - 554] 
[ND - 568] 
[10 - 78] 

Readman et al., 1993 

France     
Delta du Rhône 1991 atrazine 

DEA 
DIA 
propanil 
simazine 

[17 - 386] 
[4 -6] 
[3] 
[1- 3] 
[22 -372] 

Readman et al., 1993 

Italie     
Nord de l’Adriatique 1991 atrazine 

EPTC 
métolachlore 
molinate 
simazine 
terbuthylazine 

[ND - 18] 
[ND - 187] 
[ND - 66] 
[ND - 103] 
[ND - 6] 
[ND - 50] 

Readman et al., 1993 

Grèce     
Golfe de Thermaikos 1991 alachlore 

atrazine 
2,4-D 
métolachlore 
métribuzine 
molinate 
prométryne 

[ND - 100] 
[ND - 150] 
[ND - 100] 
[ND - 200] 
[ND - 200] 
[ND - 300] 
[ND - 200] 

Readman et al., 1993 

Golfe d’Amvrakikos 1991 alachlore 
atrazine 
2,4-D 
simazine 
trifluraline 

[ND - 700] 
[ND - 800] 
[ND - 800] 
[ND - 100] 
[ND - 80] 

Readman et al., 1993 

ND : non détecté ; DEA : dééthylatrazine ; DIA : déisopropylatrazine. 
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En règle générale, les concentrations décroissaient rapidement à mesure que la distance à l’estuaire 
augmentait (Zhou et al., 1996). Il a par exemple été montré que les résidus de triazines transportés par 
l’Elbe vers la mer du Nord étaient responsables d’une contamination de cette dernière, avec des 
concentrations dans les eaux côtières comprises entre 1 et 1 100 ng/l (Bester & Huhnerfuss, 1993). 
Dans quelques cas, des triazines ont été détectées dans des échantillons de sédiments (Readman et al., 
1993 ; Bester & Hühnerfuss, 1996). 
 
Le Tableau 3.1-4 présente à titre indicatif une évaluation faite par l'Ifremer des apports journaliers en 
triazines au niveau des zones côtières par les principaux fleuves français au milieu des années 1990. 
 
Tableau 3.1-4. Flux nets (kg/j) de résidus de triazines apportés en zone côtière par les principaux 
fleuves français (d’après données Ifremer in IFEN, 1998). 
 

Molécule Seine Loire Garonne Rhône 
Atrazine 7 à 16 9 à 11 20 à 30 17 
Déséthylatrazine 1 à 20 4 5 6 
Simazine 4 3 1 à 26 7 

 
Les résultats obtenus dans le cadre du RNO montrent que les pesticides organochlorés recherchés et 
leurs dérivés sont toujours fréquemment détectés dans les bivalves du littoral français bien qu'ils soient 
interdits d'usage en France depuis de nombeuses années (Fig. 3.1-8). 
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Figure 3.1-8. Niveaux moyens de contamination par les pesticides organochlorés et leurs dérivés 
dans les bivalves analysés dans le cadre du Réseau National d'Observation de la qualité du milieu 
marin pour les périodes 1979-1994 et 1996-2000 (d'après données Ifremer in IFEN, 1998, 2004). 
 
 
En ce qui concerne les DOM, les premiers résultats obtenus à l'issue d'une campagne de deux mois 
effectuée en Martinique, montrent que l'arrivée des pesticides en milieu côtier est faible et localisée. 
Les trois principales familles de pesticides détectées dans le panache des rivières sont les triazines, les 
produits de dégradation de l'aldicarbe et des composés organochlorés (en particulier chlordécone ; 
Bocquené et al., 2002). 
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3.1.2.3. Bilan  

Le constat qui peut être dressé pour la France est applicable à la plupart sinon à la totalité des pays 
européens. Il y a des signes clairs et significatifs d’une contamination des eaux de surface, souterraines 
et côtières au plan européen. Les réseaux d’observation existant procurent des données qui permettent 
de mettre en évidence des contaminations, de suspecter des évolutions, mais les données disponibles 
sont très hétérogènes et aucune méthode d’interprétation actuelle ne peut en déduire des éléments 
objectifs et fiables sur le niveau moyen et la variabilité réelle, spatiale et temporelle, de la 
contamination des eaux continentales. En effet, les limites de ces données sont multiples : 

Toutes les substances utilisées (et leurs produits de dégradation/métabolisation) ne sont pas 
quantifiées, notamment en raison du coût des analyses et de limites méthodologiques. La 
contamination par certaines substances peut alors passer inaperçue pendant longtemps. En fait, la liste 
de molécules suivies est avant tout limitée aux molécules-mères et à celles qui présentent les plus 
fortes doses d’épandage. 

Pour une même substance, les performances des méthodes d'analyse sont très variables d'un 
laboratoire à un autre. 

La rythmicité de l'échantillonnage est généralement régulière (elle est définie par les besoins des 
utilisateurs, qui ne sont pas nécessairement compatibles avec ceux d'une réelle surveillance de la 
qualité des eaux), alors que la contamination par les pesticides est le plus souvent un phénomène 
irrégulier. C'est ainsi que des pics de concentration sont fréquemment observés dans les quelques 
heures qui suivent les épisodes pluvieux (voir par exemple Spalding & Snow, 1989 ; Louchart et al., 
2001 ; Schulz, 2001 ; Neumann et al., 2003). Le recours plus fréquent à des systèmes 
d'échantillonnage asservis au débit pourrait permettre la mise en évidence de ces pics de 
contamination. 

Qu'il s'agisse d'herbicides ou d'insecticides, la contamination des eaux de surface est d'autant plus 
élevée que la surface des bassins versants est faible (Kreuger & Brink, 1988; Schulz, 2004). Or, la 
distribution des points de surveillance de la qualité des eaux superficielles (RNB par exemple) ne 
permet pas de couvrir la totalité des bassins versants du territoire. Cette constatation est d'autant plus 
importante que la DCE ne prend pas en compte les petits bassins versants (surface < 10 km²), ce qui 
pourrait avoir pour conséquence d'exclure à terme de la surveillance environnementale les zones qui 
sont en théorie celles pour lesquelles les risques de contamination par des concentrations importantes 
en pesticides sont les plus élevés. 

Il n'y a pas pour le moment de consensus sur les méthodes (analyse statistique spatiale, 
modélisation…) qui permettraient de réaliser une analyse quantitative des résultats. Des tendances 
semblent se dégager pour des molécules "anciennes" (lindane par exemple), mais dans la plupart des 
cas l'analyse reste à faire (IFEN, 2004). 

L'analyse des résultats en terme d’impact écotoxicologique potentiel ne prend pas en compte les 
interactions toxicologiques possibles entre les substances (effet additif, antagoniste ou synergique). Il 
n’est pas possible d’exclure que deux substances qui interagissent puissent exercer des effets 
lorsqu'elles sont présentes simultanément dans un même milieu à des concentrations inférieures à leurs 
seuils d’effet spécifiques. 

Inversement, les valeurs de référence qui servent à l'interprétation des résultats sont identiques quelle 
que soit la substance (0,1 µg/l par exemple), alors que leurs propriétés toxicologiques et 
écotoxicologiques sont fréquemment très différentes. Ainsi, tout dépassement du seuil de 0,1 µg/l ne 
signifie pas nécessairement qu'il y a un risque. 

A l'exception des données provenant de certains bassins versants des groupes régionaux "phyto", les 
informations sur les pratiques agricoles et l'utilisation des pesticides dans les régions où sont localisés 
les points des réseaux de mesure ne sont pas collectées ou disponibles. Il est de ce fait le plus souvent 
impossible de mettre en évidence les relations entre agriculture et contamination. Par ailleurs, dans 
certaines régions, une part significative de la contamination des eaux peut parfois provenir du dépôt de 
substances transportées par voie aérienne (Guicherit et al., 1999 ; Blanchoud et al., 2002) ou beaucoup 
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plus fréquemment découler d'usages autres qu'agricoles, qu'il s'agisse du désherbage des 
infrastructures de transport ou industrielles, des parcs et jardins ou bien d'utilisations domestiques 
(voir par exemple Bücheli et al., 1998 ; Bailey et al., 1999 ; Pitt et al., 1999 ; Gerecke et al., 2002 ; 
Revitt et al., 2002 ; Schiff et al., 2002 ; Blanchoud et al., 2004). A l'échelle du territoire national les 
quantités de pesticides concernées par ces usages sont peu importantes par rapport à celles utilisées en 
agriculture mais il est probable que ces usages non agricoles posent localement des problèmes (cas du 
diuron en Bretagne par exemple), en raison notamment du caractère fréquemment imperméable des 
surfaces traitées (Blanchoud et al., 2004 ; CORPEP, 2004). Les données disponibles ne permettent 
toutefois pas de faire la part des choses entre les différents types d'usage.  

Il convient aussi de remarquer que dans l'immense majorité des cas, les données sont générées dans le 
cadre d'études de caractérisation de la contamination de l'eau en tant que ressource, sans préoccupation 
des effets éventuels des pesticides sur les organismes aquatiques. De plus, la présence d'une substance 
n'est pas nécessairement indicatrice de sa biodisponibilité. Dans les quelques études qui ont permis de 
mettre en évidence une relation entre l'exposition aux pesticides (mesures quantitatives) et les effets 
sur les populations naturelles en milieu aquatique, il est le plus souvent impossible de déterminer avec 
précision la concentration à laquelle les effets biologiques surviennent, en raison des incertitudes 
relatives à la caractérisation de l'exposition. De plus, la durée d’exposition au bout de laquelle des 
effets sont induits est rarement connue, ce qui rend délicate l’interprétation d’expositions de durées 
courtes. 

3.1.3. Contamination de l’air 

3.1.3.1. Données disponibles 

Des études émanant de divers groupes de recherche ont été menées en France depuis la fin des années 
80 (Millet, 1994 ; Chevreuil et al., 1996 ; Sanusi, 1996 ; Sanusi et al., 2000), et se poursuivent à 
l’heure actuelle (Briand, 2003; Scheyer et al., 2005; rapport de l’Institut Pasteur : http://www.pasteur-
lille.fr/fr/expertises/eau/publications.htm), fournissant ainsi une littérature significative sans qu’elle 
soit pour autant abondante. Un certain nombre de réseaux de surveillance de la qualité de l’air en 
France ont commencé à réaliser des mesures de concentrations en pesticides dans l’atmosphère depuis 
le début des années 2000 pour les premiers (Rousseau, et al., 2004 ; voir aussi Figure 3.1-9). 
L’ensemble de ces travaux a révélé la présence de pesticides dans toutes les phases atmosphériques, 
qu’elles soient gazeuse, liquide ou particulaire dans les aérosols, les gouttelettes de brouillard ou la 
pluie (Bedos et al., 2002).  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figure 3.1-9. Etat des lieux de l’implication des Associations Agréées de Surveillance de la Qualité de 
l'Air (AASQA) dans la caractérisation de la contamination de l’air par les pesticides.  
En vert foncé, les régions françaises dans lesquelles l'AASQA locale s'est fortement investie ; en bleu clair, celles 
où seules des mesures ponctuelles ont été réalisées (Pernin, 2005). 
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3.1.3.2. Etat des lieux de la contamination 

Dans les eaux de pluie  

Les concentrations dans les eaux de pluie peuvent être localement et ponctuellement relativement 
importantes (plusieurs dixièmes de µg/l à plusieurs µg/l) et les concentrations dans les brouillards plus 
élevées (Millet et al., 1997). Des études spécifiques ont porté sur une analyse de l’évolution des 
concentrations dans les dépôts humides selon (i) un transect Ouest-Est allant de Ouessant à 
Abreschviller pour des herbicides (Blanchoud et al., 2002) et pour les organochlorés (Teil et al., 
2004), (ii) à l’échelle d’une région (en Bretagne, voir Briand, 2003) en intégrant une analyse à l’aide 
de rétrotrajectoires ou (iii) à l’échelle d’un bassin versant (Guigon et al., 2005). Les composés utilisés 
localement sont en général les plus fréquemment détectés (Briand, 2003) ; cependant des composés 
interdits d’utilisation ont aussi été retrouvés. Au niveau européen, des synthèses relativement récentes 
sont disponibles, portant surtout sur la contamination des eaux de pluie (Trevisan et al., 1993 ; Dubus 
et al., 2000 ; Duyzer, 2003). Dubus et al. (2000) distinguent plusieurs types de profils de dépôts 
humides selon la nature physico-chimique des composés, les usages locaux et régionaux ou les 
conditions atmosphériques (voir Figure 3.1-10.). Récemment, Asman et al. (2005) ont pu observer 
dans les eaux de pluie au Danemark un certain nombre de composés interdits dans ce pays mais 
autorisés dans d’autres pays européens, indiquant ainsi une contribution significative du transport 
atmosphérique dans la contamination locale. Ils en ont conclu à la nécessité de poursuivre la recherche 
des substances actives dans l’air, même après qu’elles aient été interdites, tant que leur comportement 
n’était pas mieux connu. Aux Etats-Unis, Majewski & Capel (1995) ont eux aussi recensé un 
ensemble d’études portant sur les pesticides dans l’atmosphère. 
 
Mode de dépôt Pas de temps Concentrations Distance de 

transport 
Exemples 

 Au moment des 
l’application 

Moyennes/Fortes 
(qques 10 ng/l à 
qques 1 000 ng/l) 

Faible (< 1 km) Pirimicarbe (Siebers 
et al.,j 1991) 
Vinclozoline 
(Siebers et al., 
1994) 

 Saison 
d’application 

Moyennes/Fortes 
(qques 10 ng/l à 
qques 1 000 ng/l) 

Moyenne à 
longue (de 1 
km à qques 
1 000 km) 

Terbuthylazine, 
déséthylatrazine 
(Chevreuil et al., 
1996) 

 Toute l‘année Faibles (de qques 
ng/l à qques 10 
ng/l) 

Globale 
(plusieurs 
milliers de km) 

�-HCH (Cleeman et 
al., 1995) 

 Toute l‘année Faibles à 
Moyennes/Fortes 
(de qques ng/l à 
qques 1 000 ng/l) 

Bruit de fond 
global + signal 
associé aux 
usages locaux 

Lindane (Stähler et 
al., 1993 ; 

 Occasionnellement Faibles (de qques 
ng/l à qques 10 
ng/l) 

Globale DDT (Fingler et al., 
1994) 

Figure 3.1-10. Classification de divers modes de dépôts humides d’après Dubus et al. (2000). 

Plusieurs auteurs (Briand, 2003; Asman et al., 2005 par exemple) s’accordent à dire que le manque 
d’informations sur les usages précis des pesticides à l’échelle d’une région, d’un pays ou même à 
l’échelle européenne limite l’interprétation des observations. 
 
Dans les phases gazeuse et particulaire  

En ce qui concerne les phases gazeuse et particulaire, les concentrations sont variables : de l’ordre de 
quelques pg/m3 à quelques ng/m3 loin des sources d'émission, elles peuvent atteindre quelques ng/m3 à 
quelques µg/m3 à proximité immédiate de ces sources. Une contamination chronique, c'est-à-dire 
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présente aussi en dehors des périodes d’épandage, a été observée, avec dans certains cas une évolution 
saisonnière. Des composés interdits d’utilisation ont aussi été détectés. L’efficacité des mesures 
d’interdiction a été analysée en suivant le niveau de concentration dans l’air de composés 
organochlorés dans la région des Grands Lacs Nord Américains ; celui-ci semble diminuer, indiquant 
une bonne efficacité de ces mesures (Guicherit et al., 1999). En ce qui concerne les pesticides dits 
"modernes", les réseaux de surveillance de la qualité de l’air en région Centre (Lig’Air), Pays de Loire 
(Air Pays de la Loire) ou Poitou-Charentes (ATMO Poitou Charentes, qui a de plus travaillé sur 
l’estimation des contaminations atmosphériques en pesticides à l’aide de bryophytes) ont publié un 
certain nombre de résultats de campagnes de mesures portant sur plusieurs dizaines de composés dont 
le choix dépendait des utilisations locales mais aussi des objectifs de l’étude. Parmi les molécules 
recherchées, figurent des composés de la famille des triazines, des amides, des carbamates, des urées, 
des triazoles ou des pyréthrinoïdes ainsi que la trifluraline ou le lindane (liste non exhaustive). A 
l’heure actuelle, aucun suivi en continu n’est effectué. Une méthodologie permettant de hiérarchiser 
les composés à suivre en priorité est en cours d’élaboration par un groupe de travail national 
(coordonné par l’INERIS) qui devrait rendre un rapport final pour fin 2005.  

Il est important de noter que, bien sûr, toutes les molécules ne sont pas recherchées, et qu'il est très 
difficile de faire la distinction entre les phases particulaire et gazeuse (à notre connaissance, les 
conséquences de cette incertitude sur la partition gaz/particule sur la toxicité après inhalation ne sont 
pas identifiées).  
Il n’existe pas de méthodes analytiques permettant d’estimer directement et automatiquement les 
concentrations en pesticides dans l’air ambiant. Les concentrations observées en phase gazeuse et 
particulaire classent les pesticides dans les gaz traces. Ainsi, le type d'échantillonneur à mettre en 
œuvre et les durées de prélèvement doivent être adaptés aux niveaux de concentrations attendus et leur 
analyse implique des développements métrologiques spécifiques. Il n’existe pas actuellement en 
France de norme pour la mesure des concentrations en pesticides de l’atmosphère (il est toutefois à 
noter l'existence d'un projet de norme en cours d'élaboration). Des développements récents ont été 
réalisés, tels que la mise en œuvre de la désorption thermique des composés depuis l’adsorbant utilisé 
pour les piéger dans l’atmosphère (Briand et al., 2002), la technologie SPME (Solide Phase Micro-
Extraction), utilisée actuellement pour évaluer notamment les concentrations en pesticides dans les 
serres (Tuduri et al., 2005) ou l’emploi de disques de polyuréthane adaptés à l’estimation des 
concentrations dans les milieux éloignés des sources d'émission (Tuduri et al., 2005). Les limites de 
détection peuvent être différentes selon les composés et pour un même composé selon la chaîne 
analytique mise en œuvre et donc selon le laboratoire d’analyse. Cela ne facilite pas l’interprétation 
des observations, laquelle est par ailleurs rendue difficile du fait d’une méconnaissance des usages 
précis des pesticides, de leur comportement dans l’atmosphère et de la nécessite de relier les 
différentes sources pour analyser leur dispersion dans l’atmosphère. Parmi les différentes molécules 
détectées, la présence de composés a priori peu volatils d’après leurs caractéristiques physico-
chimiques est à noter, ce qui souligne la difficulté d'établir des corrélations entre la présence des 
composés et leurs seules caractéristiques physico-chimiques. 
 
Cas spécifique des traitements en serre  

Il existe un certain nombre de travaux portant sur l’évaluation des concentrations en produits dans l’air 
des serres pour évaluer l’exposition des travailleurs (Brouwer et al., 1992 ; Siebers & Mattusch, 1996 ; 
Ferrari et al., 2004 ; Tuduri et al., 2005 ; Vallet, 2005). Les concentrations peuvent être élevées 
(plusieurs µg/m3 à dizaines de µg/m3), pendant l’application et en post-application (en liaison avec la 
volatilisation du composé), pouvant justifier l’utilisation du port de protections individuelles non 
seulement pendant le traitement mais aussi pendant plusieurs jours (Vallet, 2005). 
 

3.1.3.3. Bilan 

La présence de pesticides est observée dans toutes les phases atmosphériques en concentrations 
variables dans le temps (avec parfois un caractère saisonnier, en lien avec les périodes d’application) 
et dans l’espace (selon la proximité des sources). Cette contamination est chronique. Des composés 
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peu volatils ou interdits ont parfois été observés. Dans le cas spécifique de traitements en serre, des 
concentrations élevées ont pu être observées juste après l’application et malgré une décroissance, ces 
concentrations peuvent rester à un niveau significatif pendant plusieurs jours après le traitement.  

Ces informations ont pu être recueillies grâce à des travaux de recherche et aux réseaux de 
surveillance de la qualité de l’air au niveau régional, qui commencent à disposer de jeux de données 
significatifs (données acquises pendant des campagnes de suivi). Cependant, les listes de substances 
qui font l’objet d’un suivi sont limitées et concernent prioritairement les molécules-mères. De plus, 
des difficultés techniques subsistent, liées par exemple aux niveaux de concentrations relativement 
faibles ou à la difficulté de la mesure de la partition gaz/particules. L’interprétation des observations 
demeure délicate, notamment à cause de la méconnaissance des usages précis des pesticides ainsi que 
celle du comportement des différents composés dans l’air.   

Des groupes de travail nationaux ont été mis en place ces dernières années. Le groupe coordonné par 
l’INERIS est en charge de la mise au point d’une méthodologie permettant de hiérarchiser les 
composés à suivre en priorité dans l’atmosphère. Un second groupe (Groupe d'Apprentissage 2002-
2005, animé par l'ADEME) s’est intéressé à la méthodologie de prélèvement. Le CORPEN a mis en 
place un groupe de réflexion (Phyt’air) sur les pesticides dans l’air à partir de l’automne 2005. 

3.1.4. Contamination des sols 

La contamination des sols par différentes substances, dont les pesticides, a été reconnue comme l'une 
des principales menaces qui pèsent sur les sols européens (CEC, 2002). La plupart des données 
permettant de discuter de la persistance des produits dans le sol ainsi que leur périmètre de 
propagation provient essentiellement des dossiers d’autorisation de mise sur le marché (AMM) dans 
lesquels ces aspects sont abondamment documentés, mais restent, pour l’aspect quantitatif de la 
contamination en tout cas, prédictifs. 
Les Etats membres travaillent actuellement à la rédaction d'une Directive Cadre sur les sols, fixant 
entre autres des critères de qualité des sols et les modalités d'appréciation de cette qualité. Pour l'heure, 
les données disponibles sur la contamination des sols par les pesticides en France et en Europe sont 
très fragmentaires. 
 

3.1.4.1. Programmes de surveillance de la contamination des sols 

Il existe deux programmes de surveillance de la qualité des sols au niveau européen, qui sont 
respectivement inclus dans le Programme de coopération internationale (International Co-operative 
Programme ou ICP) d’évaluation et de surveillance des effets de la pollution atmosphérique des forêts 
(ICP Forests) et dans le Programme de coopération internationale de surveillance intégré (ICP 
Integrated Monitoring). En 2003, l'Agence Européenne de l'Environnement a effectué un recensement 
des programmes nationaux d'inventaire et de surveillance des sols (Tableau 3.1-5). Tous ces 
programmes n'ont pas le même objectif et les données sur la contamination par les micropolluants 
organiques et les pesticides ne sont prises en compte que dans 17 des 57 programmes recensés 
(Tableau 3.1-6). 
 
Ceci explique en grande partie qu'à l'heure actuelle les bases de données européennes sur les sols 
(European Soil Databases) n'intègrent pas la contamination par les pesticides dans la liste des critères 
pour lesquels des cartes sont disponibles. Par ailleurs, la faible abondance des données tient au fait que 
la contamination des sols par les pesticides est implicite, comme cela a été évoqué dans l'introduction 
de ce chapitre, tout au moins au niveau des agrosystèmes, du fait même du mode d’utilisation des 
produits. 
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Tableau 3.1-5. Programmes d'inventaire et de surveillance des sols en Europe (d'après EEA, 2003). 
 
Pays Date d'actualisation Nombre des 

programmes 
Dont programmes 
nationaux 

Dont programmes 
régionaux 

Allemagne 2003 4 3 1 
Autriche 2003 20 8 12 
Belgique 1997 1  1 
Bulgarie 2003 2 2  
Danemark 1997 3 3  
Espagne 1997 1 1  
Finlande 2003 2 2  
France 2003 7 7  
Hongrie 2003 1 1  
Italie 2003 2  2 
Lichtenstein 1997 1 1  
Luxembourg 2003 1 1  
Norvège 2003 1 1  
Pays-Bas 1997 2 2  
Royaume-Uni 1997 4 1 3 
Suède 1997 4 4  
Suisse 1997 1 1  
 
Tableau 3.1-6. Paramètres pris en compte dans les programmes nationaux d'inventaires et de 
surveillance des sols (d'après EEA, 2003). 
 

Fréquence d'échantillonnage (années) Nombre de sites Paramètres Nombre de 
programmes Médiane Etendue Etendue 

Propriétés générales  29 9 5 - 20 2 - 2 100 
Nutriments 43 9 1 - 15 1 - 20 000 
Physico-chimie 43 8 1 - 12 1 – 20 000 
Activité microbienne et 
faune 

12 6 3 - 10 
2 – 1 200 

Métaux lourds 40 8 3 - 20 1 – 20 000 
Radionucléides 9 6 3 - 10 4 – 2 000 
Micropolluants 
organiques et pesticides 

17 6 3 - 10 1 - 700 

 

3.1.4.2. État des lieux de la contamination 

La contamination des sols à distance, c’est-à- dire surtout par la voie aérienne ou éventuellement lors 
de crues, a parfois été décrite. Les exemples les mieux documentés concernent les pesticides 
organochlorés (voir par exemple Simonich & Hites, 1995 ; Galiulin et al., 2002). Dans le cas des 
substances utilisées actuellement, les données sont beaucoup moins nombreuses et elles concernent 
essentiellement des travaux d'analyse du transfert par dérive ou en post-application dans des systèmes 
expérimentaux. Il est aussi très délicat d'utiliser les mesures de concentrations en pesticides dans les 
eaux de pluie pour faire des bilans d'apports sur les sols non cultivés. A titre d'exemple, dans un suivi 
réalisé en 2002, Mast et al. (2003) ont estimé que les apports annuels au niveau du sol dans une aire 
naturelle protégée atteignaient 45,8 mg/ha pour l'atrazine, 14,2 mg/ha pour le dacthal et 54,8 mg/ha 
pour le carbaryl. 

Les produits à base de cuivre utilisés comme fongicides en viticulture depuis la fin du XIXe siècle 
constituent un cas particulier de pollution des sols par les pesticides eu égard à la persistance de cet 
élément, à sa toxicité et aux quantités utilisées. Ces produits sont à l'origine d'une contamination des 
sols des vignobles, les concentrations en cuivre pouvant atteindre fréquemment des valeurs comprises 
entre 100 et 1500 mg/kg (Deluisa et al., 1996 ; Flores-Velez et al., 1996 ; Brun et al., 1998, 2001 ; 
Chaignon et al., 2003), alors que les concentrations couramment mesurées dans les sols cultivés sont 
de 5 à 30 mg/kg (Brun et al., 2003). Si la vigne ne semble pas affectée par ces niveaux de cuivre, la 
question se pose lorsque des zones de vignoble sont reconverties pour d'autres productions agricoles 
ou d’autres usages. Le cuivre peut alors poser des problèmes de toxicité pour les plantes cultivées, 
pour les animaux, voire même pour la santé humaine (Delas, 1963 ; Flemming & Trevors, 1989). La 
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simple mesure de la concentration totale en cuivre dans le sol ne permet pas de caractériser le risque 
qu'il représente, la biodisponibilité de cet élément étant sous le contrôle de divers facteurs (matière 
organique, argiles, oxydes de fer et de manganèse, etc. ; voir par exemple Delas, 1963 ; Qian et al., 
1996). La phytotoxicité de ce cuivre résiduel est surtout observée sur sols acides et elle se manifeste 
lorsque le pH est inférieur à 6 dans des sols dont la capacité d'échange de cations est faible (Drouineau 
& Mazoyer, 1962). L'ancienneté de la contamination jouerait aussi un rôle important dans la 
biodisponibilité (et donc la toxicité) de ce cuivre (Dias et al., 1993 in Brun et al., 2003). Par ailleurs, 
ces sols contaminés peuvent être des sources de cuivre qui peut parvenir aux milieux aquatiques par 
transport via des phénomènes de ruissellement par exemple (voir par exemple Ribolzi et al., 2002). 

L'existence, pour certaines substances, de résidus non extractibles (voir plus loin) soulève aussi la 
question du risque environnemental à long terme posé par ces pesticides, notamment dans le cas d'une 
réallocation des terres agricoles à d'autres usages (Calderbank, 1989 ; Reid et al., 2000 ; Barraclough 
et al., 2005).  
 

3.1.4.3. Bilan 

Il n'existe pas de dispositif équivalent à ceux relatifs à l’eau et à l’air pour la caractérisation de la 
contamination des sols par les pesticides, que ce soit en France ou dans les autres pays d'Europe. 

La pollution chronique par les substances minérales (cuivre) et l'existence, pour certaines substances, 
de résidus non extractibles pose la question du risque environnemental à long terme, notamment dans 
le cas d'une réallocation des terres agricoles à d'autres usages. 

Un état des lieux sur la charge en pesticides des sols agricoles permettrait sans doute : 
de savoir à quelle échelle de temps un sol agricole peut être reconverti en autre chose qu'une terre 
cultivée,  
- de faciliter la mise en place de l'approche comparative évoquée dans le Plan interministériel sur les 
phytosanitaires,  
- de faciliter les débats sur les indicateurs qu'il convient de développer (indicateurs de qualité versus 
indicateurs écologique),  
- d’évaluer l'accumulation de substances qui à terme peuvent être transférées à d'autres milieux ou 
avoir des impacts sur différents compartiments biologiques, voire sur la santé humaine. 

3.1.5. Impacts sur les organismes vivants 

3.1.5.1. Réseaux de surveillance 

En Europe, il existe quelques réseaux de surveillance susceptibles de fournir des renseignements sur 
les effets non-intentionnels des pesticides sur les espèces non-cibles mais tous les pays n'en sont pas 
dotés. Une enquête dont les résultats ont été publiés en 1999 indiquait que seuls 7 pays européens (sur 
les 18 contactés) enregistraient de façon systématique les incidents associés aux pesticides : 
Allemagne, Danemark, France, Grèce, Norvège, Pays-Bas et Royaume-Uni (de Snoo et al., 1999). 
Les deux réseaux les mieux organisés sont le réseau SAGIR en France et le Wildlife Incident 
Investigation Scheme (WIIS) au Royaume-Uni. Il existe aussi des systèmes de collecte de 
l'information sur les incidents qui touchent les abeilles. Ils sont évoqués plus loin dans ce chapitre 
(voir §3.3.2.2.). 
 

Faune sauvage continentale 
 
En France, le réseau SAGIR (acronyme de "Savoir pour agir"), réseau national de surveillance 
sanitaire de la faune sauvage a été créé en 1986. Il est basé sur un partenariat entre les fédérations 
départementales de Chasseurs (FDC), les laboratoires vétérinaires départementaux (LVD), le 
laboratoire spécialisé de l'AFSSA-Nancy, l'École Nationale Vétérinaire de Lyon (ENVL) et l'Office 
National de la Chasse et de la Faune Sauvage (ONCFS). Ce réseau n'a pas pour objectif de recenser 
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uniquement les incidents liés aux pesticides mais plutôt d'assurer une veille sanitaire générale de la 
faune sauvage (oiseaux, mammifères), afin de mettre en évidence les principales causes de mortalité 
extra-cynégétique de cette faune, de révéler des problèmes pathologiques ou écotoxicologiques et d'en 
faire l'analyse (par espèce, par région, par saison ; ONCFS, 2003 ; Berny, 2004 ; Terrier et al., 2004). 
L'analyse des données pour 1999, 2000 et 2003 montre que les accidents imputables aux pesticides 
touchent aussi bien les oiseaux (principalement canards, pigeons, buse variable, perdrix) que les 
mammifères (essentiellement sanglier, chevreuil et renard ; plus rarement lapin, blaireau et loutre ; 
Berny, 2003a, 2003b, 2004). En 2003, 204 cas ont été jugés comme positifs (55,3% des incidents 
constatés) contre 364 en 2000 (62,3% des incidents constatés). Les substances incriminées sont 
principalement les rodenticides anticoagulants (bromadiolone, chlorophacinone, crimidine, 
coumaphène, difénacoum, etc.) et dans une moindre mesure les inhibiteurs des cholinestérases 
(insecticides organophosphorés et carbamates : furathiocarbe, mévinphos, carbofuran, aldicarbe, etc.) 
et d'autres molécules (chloralose, imidaclopride, etc.). La répartition géographique des incidents est 
variable, les intoxications par les anticoagulants étant surtout mises en évidence dans l'est (Franche-
Comté) et le Massif Central, alors que les incidents dus aux inhibiteurs des cholinestérases présentent 
une distribution plus large, avec une fréquence plus importante dans le nord de la France et dans le 
Bassin Parisien, bassins céréaliers où ces produits sont majoritairement utilisés (Berny, 2004). 
Certaines substances interdites sont parfois identifiées comme étant à l'origine d'un incident, ce qui 
témoigne de la poursuite de l'utilisation de certains pesticides au-delà de la date limite autorisée pour 
leur utilisation. Ainsi, des incidents impliquant le furathiocarbe ont encore été relevés en 2003. Cette 
substance autrefois utilisée pour l'enrobage de semences s'avérait parfois fatale aux pigeons qui 
venaient se nourrir dans les champs fraîchement semés en pois. Elle est aujourd'hui interdite et les 
incidents rapportés correspondent vraisemblablement à l'utilisation de stocks d'anciennes semences 
(Berny, 2004). Les effets néfastes des rodenticides découlent essentiellement d'un empoisonnement 
secondaire (consommation de proies contaminées par des rapaces par exemple ; Berny et al., 1997). 
Dans le cas des substances inhibitrices des cholinestérases, de nombreux cas d'empoisonnement 
seraient dus à des actes malveillants. 
 
Au Royaume-Uni, le Wildlife Incident Investigation Scheme (WIIS) a été mis en place au début des 
années 1960 en réponse aux observations de mortalités d'oiseaux liées à l'utilisation de pesticides 
organochlorés. Le WIIS est entièrement dévolu à l'analyse des cas supposés d'empoisonnement par les 
pesticides. Il concerne a priori toutes les espèces animales non-cibles : faune sauvage, pollinisateurs, 
animaux d'élevage, animaux domestiques, etc., mais les poissons ne sont habituellement pas pris en 
compte. Il constitue à l'heure actuelle un élément-clé du système de suivi de post-homologation des 
pesticides au Royaume-Uni. Il est géré par le Pesticide Safety Directorate (PSD) qui est une agence du 
Department for Environment, Food and Rural Affairs (DEFRA). Il s'appuye au niveau régional sur 
diverses structures (Rural Development Services (RDS), Environment, Planning and Countryside 
Departments (EPC)), avec des spécificités propres à l'Écosse et à l'Irlande du Nord.  
Après une enquête poussée (analyse des carcasses, enquête de terrain, etc.), les incidents pour lesquels 
la responsabilité d'un pesticide a été prouvée sont comptabilisés dans différentes catégories (Tableau 
3.1-7) : 
- Usage abusif de la substance, en vue d'empoisonner volontairement certains animaux. 
- Mauvais usage de la substance, du fait du non-suivi des bonnes pratiques d'utilisation (manque de 
soin, accident ou action délibérée). 
- Usage autorisé de la substance, selon les conditions définies lors de son homologation. 
- Usage non caractérisé de la substance, lorsque la cause de l'empoisonnement n'a pas pu être attribuée 
à l'une des trois catégories précédentes. 
Une catégorie supplémentaire concerne les incidents liés à des substances à usage vétérinaire. 
 
Un rapport est publié chaque année (Fletcher et al., 1999 ; Barnett et al., 2000, 2002a, 2002b, 2003, 
2004), ce qui permet l'établissement de statistiques pluriannuelles (Fig. 3.1-11). A titre indicatif, le 
Tableau 3.1-8 présente la liste des substances actives pour lesquelles des incidents ont été rapportés au 
Royaume-Uni entre 1998 et 2003. 
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Tableau 3.1-7. Nombre d'incidents de chaque catégorie identifié chez des vertébrés par le WIIS entre 
1995 et 2003 (d'après Barnett et al., 2004). 

Année 1995 1996 1997 1998 1999 2000 2001 2002 2003 
Usage abusif 
(%) 

112 
(64) 

136 
(69) 

125 
(74) 

95 
(55) 

61 
(47) 

95 
(63) 

81 
(78) 

78 
(62) 

85 
(71) 

Mauvais usage 
(%) 

21 
(12) 

19 
(10) 

21 
(12) 

45 
(26) 

31 
(24) 

22 
(15) 

6 
(6) 

19 
(15) 

16 
(14) 

Usage autorisé 
(%) 

5 
(3) 

11 
(6) 

3 
(2) 

4 
(2) 

7 
(5) 

9 
(6) 

2 
(2) 

5 
(4) 

3 
(3) 

Usage non caractérisé 
(%) 

32 
(18) 

26 
(13) 

21 
(12) 

22 
(13) 

29 
(22) 

19 
(13) 

14 
(13) 

22 
(17) 

13 
(11) 

Usage vétérinaire 
(%) 

5 
(3) 

4 
(2) 

0 7 
(4) 

2 
(2) 

4 
(3) 

1 
(1) 

2 
(2) 

1 
(1) 
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L'étude statistique réalisée par de Snoo et al. (1999) sur les données britanniques, françaises et 
néerlandaises pour la période 1990-1994 a montré que les cas les plus fréquents d'empoisonnement de 
la faune sauvage concernaient les semences enrobées, les appâts et les épandages, avec pour ces 
derniers une grande variabilité d'un pays à un autre. La majorité des incidents rapportés mettaient en 
cause des insecticides, avec en France une fréquence non négligeable des accidents liés à l'utilisation 
de rodenticides à l'origine d'un empoisonnement secondaire. Un examen plus détaillé des données a 
montré que c'étaient parfois des usages non agricoles des pesticides qui étaient à l'origine des incidents 
(traitement de confort contre certains insectes, traitement du bois, etc.). 
 
Le cas des abeilles

139

162

109

131 126

 
Figure 3.1-11. Évolution au cours du temps de la fréquence des incidents dus aux pesticides touchant 
les différentes catégories d'organismes prises en compte par le WIIS (d'après Barnett et al., 2004). 
Le chiffre au dessus des barres de l'histogramme correspond au nombre total d'incidents imputés à des 
pesticides. Plusieurs pesticides peuvent être impliqués dans un même incident, ce qui explique la différence entre 
cette valeur et celle qui peut être déduite du graphique.  

 

Le suivi des populations d'invertébrés terrestres exposées aux pesticides est presque exclusivement 
centré sur l'abeille domestique (Liess et al., 2005). En préambule, il est à noter que les suivis ou au 
mieux les dénombrements de populations sont le plus souvent associés à un constat de perte de 
production agricole (chute des rendements de production de baies par exemple) ou lorsque des 
mortalités sont constatées par les apiculteurs, auquel cas les suivis ne concernent que l'abeille 
domestique. Il n'y a pas, au niveau national, de réseau de surveillance des populations de pollinisateurs 
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Tableau 3.1-8. Substances actives ayant été identifiées comme à l'origine d'un incident par le WIIS et 
nombre d'incidents constatés (entre parenthèses) de 1998 à 2003 (d'après Fletcher et al., 1999 ; 
Barnett et al., 2000, 2002a, 2002b, 2003, 2004). 
 
Substances Années et nombre d'incidents identifiés 
Organochlorés 
  DDT/DDE 
  dieldrine 
  endosulfan 
  hexachlorobenzène 
  lindane 

 
1998 (1), 1999 (2), 2000 (3), 2002 (1) 
2000 (2), 2002 (1) 
1999 (1) 
2000 (1) 
1998 (2), 1999 (3), 2002 (1), 2003 (2) 

Organophosphorés 
  chlorfenvinphos 
  chlorpyrifos 
  demeton-S-méthyl 
  diazinon 
  dichlorvos 
  dimethoate 
  fenitrothion 
  fenthion 
  fonofos 
  malathion 
  mevinphos 
  oxydemeton-méthyl 
  phorate  
  phosmet 
  pirimiphos méthyl 
  propetamphos 
  triazophos 

 
1999 (1) 
1998 (1) 
2000 (1), 2002 (1) 
1998 (3), 2002 (2), 2003 (1) 
1998 (1), 2000 (1), 2001 (2) 
1998 (3), 1999 (2), 2000 (1), 2001 (1) 
1998 (1), 1999 (2) 
1998 (3), 1999 (2), 2000 (2), 2001 (1) 
1998 (1) 
1998 (3) 
1998 (1), 1999 (4), 2000 (5), 2001 (2), 2002 (1), 2003 (4) 
1998 (1) 
1999 (1), 2000 (1), 2003 (1) 
1998 (1) 
1998 (2), 2000 (1) 
2000 (1), 2003 (1) 
2002 (1) 

Carbamates 
  aldicarbe 
  bendiocarbe 
  benfuracarbe 
  carabaryl 
  carbofuran 
  methiocarbe 
  methomyl 
  oxamyl 
  thiodicarbe 

 
1998 (14), 1999 (12), 2000 (16), 2001 (7), 2002 (14), 2003 (11) 
1998 (5), 1999 (8), 2000 (9), 2001 (4), 2002 (8), 2003 (10) 
2001 (1) 
1998 (1) 
1998 (29), 1999 (19), 2000 (26), 2001 (22), 2002 (21), 2003 (32) 
1998 (11), 1999 (4), 2000 (6), 2001 (1), 2003 (2) 
2001 (1) 
1999 (1), 2000 (1) 
2003 (1) 

Pyréthrinoïdes 
  bifenthrine 
  lambda-cyalothrine 
  cyperméthrine 
  deltaméthrine 
  perméthrine 

 
1998 (1) 
1998 (1) 
1998 (2), 1999 (1), 2000 (1), 2003 (1) 
2002 (1) 
1998 (3), 2002 (1) 

Rodenticides 
  brodifacoum 
  bromadiolone 
  chlorophacinone 
  coumatetralyl 
  difecanoum 
  flocoumafen 
  warfarine 

 
1998 (9), 1999 (5), 2000 (4), 2001 (5), 2002 (1), 2003 (4) 
1998 (14), 1999 (21), 2000 (16), 2001 (18), 2002 (13), 2003 (18) 
1998 (2), 1999 (3), 2000 (1), 2001 (1), 2002 (2) 
1998 (9), 1999 (7), 2000 (4), 2001 (1), 2003 (6) 
1998 (9), 1999 (19), 2000 (15), 2001 (8), 2002 (1), 2003 (11) 
1998 (1), 1999 (1), 2000 (1), 2002 (24), 2003 (2) 
1998 (4), 1999 (5), 2000 (4), 2001 (3), 2002 (6), 2003 (4) 

Autres  
  asulam 
  dinoseb 
  diquat 
  paraquat 
  trifluraline 

1998 (1) 
1999 (1) 
2002 (1) 
1998 (9), 1999 (3), 2000 (12), 2001 (6), 2002 (4), 2003 (7) 
1999 (1) 

  alphachloralose 1998 (17), 1999 (16), 2000 (15), 2001 (21), 2002 (24), 2003 (12) 
  bitertanol 2003 (12) 
  cyanure 1998 (3), 1999 (1), 2000 (3), 2002 (2), 2003 (1) 
  metaldéhyde 1998 (24), 1999 (15), 2000 (19), 2001 (12), 2002 (12), 2003 (8) 
  phosphine 2000 (2), 2001 (1), 2003 (2) 
  strychnine 1998 (5), 1999 (3), 2000 (8), 2001 (3), 2002 (10), 2003 (4) 
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associés (ou non) aux cultures, qui permettrait d'avoir un réel retour de l'impact des pratiques 
agricoles, dont l'utilisation de pesticides, sur ces organismes. Au niveau européen, seuls quatre pays 
disposent d'un réseau national de suivi des populations d'abeilles : l'Allemagne, l'Italie, les Pays-Bas et 
le Royaume-Uni.  

En Allemagne, un suivi est assuré par un sous-groupe de l'ICPBR (International Commission for 
Plant-Bee Relationships ; Lewis, 2003). Un total de 82 cas d'empoisonnement a ainsi été recensé entre 
1993 et 2003, avec une tendance à la diminution du nombre de cas au cours du temps. Les incidents 
impliquent aussi bien des substances autorisées sur le marché allemand que des substances interdites, 
traduisant ainsi des importations et usages illégaux de certains produits. Pour la seule année 1999 par 
exemple, 47 cas d'empoisonnement de colonies ont été recensés en Allemagne, dans lesquels une 
exposition à une combinaison de produits (produits mélangés dans la bouillie) a été mise en évidence. 
Ce nombre est en diminution en raison de la mise en place d'une réglementation limitant l'application 
de tels mélanges (11 cas au total au cours des trois années suivantes ; Lewis, 2003). La diminution du 
nombre d'incidents concerne la vigne mais pas l'arboriculture fruitière pour laquelle le nombre 
d'incidents reste stable. Le nombre d'empoisonnements délibérés tend en revanche à augmenter. 

Aux Pays-Bas, un suivi volontaire des populations d'abeilles est effectué depuis 1989 (Oomen, 1999). 
Les apiculteurs informent leur organisation nationale des incidents et une enquête est conduite afin de 
savoir si le code d'utilisation des pesticides (Pesticide Acta) a été ou non violé. Le nombre annuel 
d'incidents est variable (21 en 1994, 175 en 1996, entre 20 et 60 en général chaque année) mais il reste 
plus important dans les zones d'agriculture intensive. Les surfaces arables sont les plus impliquées 
(pomme de terre par exemple). Parmi les substances impliquées figurent notamment les insecticides, 
en particulier les organophosphorés. 

Le WIIS au Royaume-Uni procède, d'une année sur l'autre, à des suivis des populations d'abeilles dans 
les sites où une exposition et des impacts liés aux pesticides sont probables. Des bilans détaillés de 
cette surveillance ont été publiés (Barnett et al., 2003 ; voir aussi Hunter et al., 2003 pour l'Écosse). La 
plupart des pesticides impliqués sont des insecticides, utilisés seuls ou en mélanges. Aucun produit 
classé lors de l'homologation comme étant "à faible risque" n'a été impliqué dans les incidents 
recensés (Aldridge & Hart, 1993, in Liess et al., 2005). Les substances de la famille des 
pyréthrinoïdes, classées comme étant à "risque élevé" ont rarement été impliquées dans des incidents 
(Inglesfield, 1989, in Liess et al., 2005). Les analyses d’incidents mentionnent des utilisations en 
quantités importantes comme dans le cas d'attaques des cultures par des aphidiens, des applications en 
présence d'abeilles ou sur des cultures en fleurs, l'application sur des plantes en dehors de la parcelle 
visée par les traitements, un rinçage insuffisant de la cuve de pulvérisation avant emploi (générant 
ainsi un mélange lors de l'application suivante), la présence d'eau contaminée et le traitement du bois 
(Lewis, 2003). En 2002 par exemple, dans 18%, des cas l'incident faisait suite à un usage autorisé 
tandis que dans 4% des cas il faisait suite à un mauvais usage, les cas restant n'étant pas classables par 
manque d'informations. Enfin, le nombre de cas d'empoisonnement tend à diminuer d’année en année, 
traduisant à la fois de meilleures pratiques et une tendance chez les éleveurs d'abeilles domestiques à 
moins déclarer d’éventuels incidents. 

En Italie, le réseau est en cours de création et il met actuellement au point sa procédure d'enquête. 
 

Le milieu marin 
 
En ce qui concerne le milieu marin, une mention particulière doit être faite des données obtenues dans 
le cadre du RNO géré par l'Ifremer. En effet, les espèces sentinelles (moules et huîtres) font parfois 
l'objet d'analyses biochimiques (mesure de biomarqueurs : activité de l'acétylcholinestérase, activité 
éthoxyrésorufine O-dééthylase) destinées à caractériser leur état de santé. Toutefois, l'interprétation 
des résultats par rapport à la problématique des effets des pesticides dans l'environnement côtier est 
rendue difficile par l'absence de mesures des concentrations en pesticides (en dehors du lindane, de 
l'α-HCH et du DTT et de ses dérivés).  
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En dehors des informations fournies pas les réseaux de surveillance de la faune sauvage, les quelques 
informations disponibles proviennent d'études de terrain qui ne sont pas inscrites dans une logique de 
surveillance. Leur contenu est détaillé plus loin dans cette synthèse ("Impacts sur les écosystèmes"). 
 

3.1.5.2. Intérêts et limites des réseaux de surveillance 

L'intérêt des réseaux de surveillance est notamment de servir de "garde-fou" au processus 
d'homologation a priori, en s'assurant que les usages autorisés des substances n'ont pas de 
conséquences imprévues. Ainsi, les données du réseau SAGIR ont permis de mettre en évidence les 
effets néfastes de l'usage intensif de la bromadiolone sur divers vertébrés sauvages (Berny et al., 
1997). Au bilan toutefois, les usages autorisés des pesticides sont à l'origine d'une minorité des 
incidents enregistrés, quel que soit le pays considéré (Tableau 3.1-7 ; Hardy et al., 1986 in de Snoo et 
al., 1999 ; Spierenburg et al., 1991 in de Snoo et al., 1999 ; de Snoo et al., 1999 ; Berny, 2003a, 
2003b, 2004).  

Il est important de préciser que même dans les pays où un réseau ou un dispositif de surveillance des 
incidents sur la faune sauvage existe, il demeure difficile de couvrir l’ensemble des incidents. 
Les relevés d’animaux morts sont tributaires de la présence d’observateurs sur le terrain et l’efficacité 
des relevés varie selon les espèces. Dans le cas des oiseaux par exemple, la probabilité qu'un 
empoisonnement lié à un usage autorisé d'une substance soit rapporté dépend (Greig-Smith, 1994 in de 
Snoo et al., 1999 ; Hart & Clook, 1994 in de Snoo et al., 1999) : 
- de la probabilité que les individus meurent sur le site d'application ou à son voisinage immédiat 
(fonction de la rapidité de la manifestation des effets toxiques et de la mobilité des espèces, etc.), 
- de la probabilité de découvrir les cadavres (fonction de la taille de l'espèce, de la couleur du plumage 
ou de la fourrure, du nombre d'individus morts, de l'activité des nécrophages, de la fréquentation des 
sites par des observateurs, etc.), 
- de la probabilité que l'incident soit rapporté aux services compétents (fonction de l'importance du 
phénomène, du statut de l'espèce – gibier, espèce protégée, du niveau d'information et de prise de 
conscience des personnes ayant observé l'incident, etc.). 

De plus, les carcasses ne se présentent pas toujours dans un état de conservation idéal pour les 
analyses chimiques, lesquelles s’avèrent souvent complexes (screening multirésidus nécessaire). Ces 
difficultés analytiques expliquent que tous les cas d'empoisonnement ne soient pas élucidés.  
Au final, la probabilité qu'un empoisonnement par une substance soit pris en compte par ce type de 
réseau est relativement faible. Par ailleurs, il convient de rappeler que ces réseaux ne concernent que 
les animaux de la faune sauvage et éventuellement les abeilles. Les poissons, les insectes autres que 
les pollinisateurs et les organismes du sol ne sont pas pris en compte du fait de cette sélectivité 
importante. 
 

3.1.5.3. Bilan 

Il existe peu de réseaux de suivi des impacts des pesticides sur les organismes sauvages au niveau 
européen et les informations disponibles sont fragmentaires et très spécifiques (les données concernent 
essentiellement la faune sauvage et, dans une moindre mesure, l'abeille domestique), ce qui rend 
difficile l'analyse de ces impacts et de leur évolution. Il semble toutefois que les incidents qui 
surviennent lorsque les produits sont utilisés conformément aux usages autorisés soient beaucoup 
moins fréquents que ceux qui découlent d'un mauvais usage ou d'un usage abusif. 
Dans la plupart des cas, les impacts observés ne peuvent être attribués à une substance en particulier 
du fait de la présence fréquente de mélanges de substances et des interactions possibles entre les 
substances au sein de ces mélanges. 
La probabilité qu'un incident soit recensé par les réseaux de surveillance comme le SAGIR ou le WIIS 
est faible, mais le pourcentage d'incidents qui sont effectivement recensés n'est pas connu. Il est donc 
impossible de quantifier la sous-estimation de l'information. 
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3.1.6. Conclusions sur le suivi de la qualité des milieux et des impacts 

La figure 3.1-12 illustre la situation actuelle en termes de suivi de la qualité des milieux et des impacts 
sur les écosystèmes, au niveau national. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Suivi post-homologation 

Réseaux de surveillance de 
la qualité des milieux (eau, 
air) 
 

Réseaux de surveillance de 
la faune (vertébrés, abeilles)  
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Figure 3.1-12. Récapitulatif des actions de suivi de la qualité de l’environnement et des impacts des 
produits phytopharmaceutiques en France, illustrant, lorsqu’elles existent, les interconnexions entre 
elles et avec la réglementation. 

Assez logiquement, les suivis concernent des molécules mises sur le marché et utilisées en agriculture 
et se placent par conséquent dans le contexte post-homologation. L’homologation, ou procédure de 
mise sur le marché des produits phytopharmaceutiques implique la démonstration scientifique, par une 
évaluation de risque, que l’utilisation des produits dans le respect des "bonnes pratiques agricoles" ne 
présente pas de risques sanitaires ou environnementaux. 
Cependant, l’existence d’une procédure préalable d’évaluation des risques ne signifie pas la possibilité 
de s’affranchir d’outils de suivi. D’une part, sa mise en place reste récente au regard du nombre de 
produits actuellement sur le marché et la ré-évaluation de l’ensemble du catalogue demande du temps. 
D’autre part, l’évaluation est effectuée dans un cadre réglementaire et débouche sur une autorisation 
(ou non) de mise sur le marché d’un produit donné : elle n’inclut pas et ne saurait inclure une 
évaluation de risques associant l’exposition simultanée des organismes à des produits associés dans la 
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conduite d’une culture. Le risque lié aux multi-expositions, s’il est tout à fait pertinent d’un point de 
vue scientifique, ne relève pas de la procédure d’autorisation de mise sur le marché des produits 
phytopharmaceutiques. Enfin, l'évaluation des risques est réalisée en considérant que la substance est 
utilisée dans le respect des "bonnes pratiques agricoles", alors que les incidents écologiques qui sont 
constatés correspondent fréquemment à un mauvais usage, lequel ne saurait être pris en compte dans la 
procédure d'évaluation réglementaire. L’enregistrement précis des pratiques réelles permettrait de 
pallier ces problèmes.  
La mise en place d’un dispositif de suivi reste donc le seul moyen d’assurer que les produits autorisés 
ne compromettent pas la qualité des milieux et soient utilisés correctement à l’échelle nationale. 
 
En ce qui concerne les réseaux de suivi, leur couverture n’est à l’heure actuelle pas suffisante pour 
fournir un véritable "retour du terrain" suite à l’utilisation des produits. Concernant les impacts, ils ne 
s’intéressent aujourd’hui qu’à un nombre limité d’organismes (vertébrés et parfois abeilles) sans que 
ces groupes soient nécessairement les plus "à risque" par leur mode d’exposition ou par leur sensibilité 
aux produits. Concernant les milieux, le compartiment sol n’est actuellement pas considéré comme un 
milieu à suivre pour sa qualité, alors qu’il est le siège de nombreux processus écologiques et 
agronomiques clés et que le transfert de produits depuis les parcelles traitées jusqu’au milieu aquatique 
par exemple est fortement dépendant de l’état de contamination à court et à long terme de ce 
compartiment. Le fait que l’accent, sur le plan des impacts, soit mis sur des organismes "terrestres", 
dont les modalités d’exposition dépendent fortement du devenir et du comportement des produits dans 
les sols, alors que l’accent en terme d'évaluation de la contamination soit mis sur les milieux 
aquatiques illustre bien la déconnexion entre les deux types de suivi.  
Cette déconnexion concerne les réseaux de suivi de la qualité des milieux entre eux, avec les réseaux 
de suivi des impacts, les instances d’information sur les pratiques agricoles et les instances 
réglementaires. Elle induit autant d’inconnues dans les éléments d’analyse des constats d’impact ou de 
contamination observés et en limite par conséquent la portée. 
 
Il en résulte : 
- le risque de ne pas concentrer les efforts de suivi sur les organismes les plus sensibles aux produits 
utilisés dans un contexte agronomique donné (insectes auxiliaires en vigne, organismes aquatiques 
dans les bassins versants de vergers sur lesquels l’effort phytosanitaire est surtout basé sur l’emploi 
d’insecticides, etc. ; il est alors possible de parler d’une déconnexion entre suivi des impacts et 
homologation) ; 
- le risque de passer à côté de contaminations en ne suivant pas le bon composé (certaines molécules 
peuvent être mieux tracées par le biais d’un produit de dégradation ou métabolite ; il est alors possible 
de parler d’une déconnexion entre suivi des contaminations et homologation) ; 
- le risque de ne jamais pouvoir identifier le produit à l’origine d’un incident en raison d’une possible 
déconnexion entre suivi des impacts et suivi des contaminations ; 
- le risque de ne pas pouvoir interpréter les constats de contamination en termes d’impact 
(déconnexion entre suivi des impacts et suivi des contaminations) ; 
et donc le risque de ne pas, malgré les moyens investis, être en mesure de prendre la décision la plus 
adaptée suite au constat d’impact ou de contamination, et de n’avoir pour seul moyen de réponse 
qu'une mesure générale visant à interdire un produit. 
 
La figure 3.1-13 est une représentation des liens possibles entre les différentes actions pour réunir les 
divers éléments d’analyse des constats d’impact ou de contamination nécessaires à la mise en place de 
mesures correctives adaptées. Elle reprend les idées explicitées ci-dessus. 
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Figure 3.1-13. Illustration d’une mise en œuvre des actions de suivi de la qualité de l’environnement et 
des impacts des produits phytopharmaceutiques en France, illustrant les interconnexions entre elles 
et avec la  réglementation, qui permettrait la mise en place des mesures correctives correspondantes. 

3.1.7. Synthèse du 3.1. 

Les données disponibles au niveau de l’ensemble des réseaux de suivis existants témoignent d’une 
contamination probablement généralisée et récurrente, voire chronique, des eaux, de l’air et du sol 
dans la plupart des régions françaises, mais également européennes. Cette contamination peut être 
notamment observée à des degrés divers pour tous les milieux aquatiques (eaux continentales de 
surface et souterraines, eaux côtières) et toutes les phases atmosphériques. 
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Cependant, hormis l’indication de l’existence de cas de contamination, les données actuellement 
disponibles ne permettent pas une évaluation objective du niveau, de la variabilité et de l’évolution de 
la contamination des différents milieux. En effet, de nombreux biais affectent ces données : 
- Les réseaux d’observation présentent une couverture partielle et biaisée des espaces concernés. Cela 
est vrai pour tous les compartiments de l’environnement, l’eau bien entendu, mais aussi l’air et le sol 
pour lesquels les réseaux de surveillance sont encore très limités, voire, dans le cas du sol quasi-
inexistants. 
- Les stratégies spatiales et temporelles d’échantillonnage sont très hétérogènes d’un réseau à un autre 
et elles sont globalement très insuffisamment raisonnées en fonction des processus et des sources de 
variabilité intrinsèques aux milieux surveillés.  
- La liste des substances recherchées est limitée, tant à cause de problèmes méthodologiques du point 
de vue de l’analyse que des coûts induits. Elle est bien inférieure à la gamme de substances, 
molécules-mères ou produits de dégradation, issues des traitements phytosanitaires, susceptibles d’être 
à l’origine d’une contamination. 
- Les principes d’interprétation des données acquises sont insuffisamment développés et ils ne font pas 
l’objet d’un consensus clair entre les spécialistes concernés. Ils sont donc souvent très différents entre 
les divers organismes chargés d’étudier les données disponibles. 
- Il subsiste des problèmes méthodologiques importants pour la quantification des concentrations en 
pesticides dans les différentes phases de l’environnement. La performance des méthodes analytiques 
est très variable et dans certains cas les seuils de détection restent trop élevés par rapport aux besoins. 
 
La connaissance de la contamination des milieux n’est pas une information suffisante à elle seule pour 
autoriser une évaluation des impacts biologiques. En effet, il est nécessaire d’y adjoindre la 
connaissance de niveaux-seuils pour lesquels les impacts seront susceptibles de se produire. 
Malheureusement, ces seuils sont mal cernés pour de nombreuses raisons qui sont détaillées dans la 
section 3. de ce chapitre. L’une de ces raisons est l’existence d’interactions possibles entre les 
substances ou avec les caractéristiques spécifiques des milieux contaminés qui font qu’il est difficile 
de définir un seuil unique par substance. Au total, on assiste donc, du fait des besoins réglementaires, à 
la fixation de seuils de qualité "universels", dont la définition ne repose pas sur l’évaluation des 
risques d’impact d’une substance donnée, mais sur d’autres considérations comme par exemple les 
limites de performances des méthodes d’analyse chimique. Ainsi, des seuils ont été définis pour les 
différents milieux aquatiques afin de réglementer leur usage et les besoins éventuels d’intervention en 
fonction des niveaux de contamination observés. Aucun seuil de qualité n’a en revanche été défini 
jusqu’à présent pour les différentes phases atmosphériques et les sols.  
L’absence de seuils d’impact définis a priori impose de procéder à un suivi a posteriori des impacts 
éventuels. La mise en place de réseaux de suivi des impacts couplés aux réseaux de suivi de la 
contamination de l’environnement serait donc hautement souhaitable. On ne peut que constater 
l’absence d’une telle démarche, puisque non seulement les réseaux existants de suivi des impacts ne 
sont pas couplés, mais surtout ils sont extrêmement limités en nombre et très spécifiques, ne 
concernant essentiellement que la faune sauvage et l’abeille domestique. 
 
L'une des attentes fortes vis-à-vis des données relatives à l’état de contamination de l’environnement 
est la possibilité d’identifier l’origine de cette contamination et de caractériser le contexte dans lequel 
elle s’est produite afin de pouvoir agir à l’amont en vue de la limiter, voire de la supprimer. Dans l’état 
actuel des informations disponibles sur les pratiques agricoles et l’utilisation des produits 
phytosanitaires aux échelles régionales ou infra-régionales, la recherche des sources de contamination 
n’est pas envisageable. Les informations existantes sont le plus souvent très frustres et ne sont pas 
nécessairement disponibles aux échelles pertinentes ou sur les territoires concernés par les réseaux de 
suivi des contaminations et des impacts. 
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3.2. Devenir et transfert des pesticides  
dans l’environnement : facteurs majeurs 
 
Nous distinguons ci-dessous le devenir et le transfert des pesticides aux échelles parcellaires et supra-
parcellaires. L’échelle parcellaire est limitée sur le plan vertical à l’horizon racinaire. En conséquence 
les transferts vers les nappes sont traités dans la section consacrée à l’échelle supra-parcellaire. 

3.2.1. Devenir et transfert à l’échelle parcellaire 

3.2.1.1. Distribution entre compartiments à l’épandage 

La bonne compréhension de la répartition des pesticides entre les différents compartiments 
environnementaux "primaires" (sol, végétation et air) lors de l’épandage est essentielle pour un 
paramétrage correct des modèles de transfert dans l’environnement (eau, sol, air) à d’autres échelles, 
voire des modèles d’absorption par l’homme ou la faune par voie respiratoire.  
 
Trois types d’épandages sont alors à considérer : 
- la fumigation pour la stérilisation des sols réalisée par pulvérisation, irrigation ou injection,  
- l’utilisation de granulés, de micro-granulés, de semences enrobées incorporés ou non dans le sol 
(nématicides par exemple), 
- la pulvérisation (qui représente 95% des techniques d’épandage). 
 

Fumigation 
Pour les opérations de fumigation menées sans précautions particulières, des pertes dans l’air très 
élevées ont été constatées, allant jusqu’à 90%. En post-application, et lors d’expérimentations de 
laboratoire, Sullivan et al. (2004) ont observé pour des périodes de 72 heures des taux de pertes allant 
de 10% par injection à 20% pour des applications par chemigation. Tous les auteurs décrivent 
l’influence des caractéristiques du sol sur ces phénomènes. En post application, les pertes dans l’air 
restent toutefois importantes et de l’ordre de 20 à 30% pour des profondeurs d’injection de 20 cm 
(Van Den Berg et al., 1999) (voir aussi le paragraphe3.2.1.4). Les risques pour l’eau semblent par 
ailleurs plus importants si les applications sont suivies d’épisodes pluvieux importants. C’est pourquoi 
les techniques de fumigation par injection sous films étanches sont maintenant préconisées (Yates et 
al., 2002). Ces opérations sont très bien encadrées et menées par des professionnels formés à 
l’exercice. 
 

Granulés-semences enrobées 
L’utilisation de granulés, micro-granulés ou semences traitées peut engendrer l’émission de fines 
particules vers l’atmosphère qui vont pouvoir se déposer (ou non) en proximité de parcelle. Le 
paragraphe 3.2.2.1 détaille ces aspects. Par contre, leur incorporation dans le sol réduit a priori les 
pertes dans l’air en concentrant les composés dans le sol.  
 

Pulvérisation 
Pour la pulvérisation et à l’échelle de la technique d’application (autour de la machine et par extension 
à l’échelle d’une parcelle), de nombreuses études expérimentales ont été menées pour déterminer la 
répartition entre le sol, la végétation et l’air. Les phénomènes sont multiples, comme décrit dans la 
figure 3.2-1. 
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Figure 3.2-1. Mécanismes mis en jeux lors des épandages par pulvérisation. Les flèches indiquent les 
interactions avec les différents compartiments 

 
Ainsi, durant l’application et suivant le stade de développement de la végétation, 10 à 70% des 
produits peuvent être perdus au sol (Jensen, 2003) alors que c’est jusqu’à 30 à 50% des produits qui 
peuvent être perdus dans l’air sous forme de gouttelettes ou de gaz (Van Den Berg et al., 1999). De 
nombreuses études traitent de ce problème mais elles ne s’intéressent généralement qu’au devenir des 
gouttelettes ; on parle alors de "dérive". Aux États-Unis, des données ont été collectées sur l’ensemble 
des techniques d’application (Spray Drift Task Force, 1997a, 1997b, 1997c. En Allemagne un 
important travail de référence (Ganzelmeir, 2003) a permis de construire des tables de dépôts des 
gouttes en fonction de la distance sous le vent de la parcelle, et une méthode de classification des 
équipements permettant de limiter cette "dérive" (Rautmann, 2004). Enfin, le Central Science 
Laboratory anglais a compilé des données expérimentales pour définir un Local Environmental Risk 
Assesment for Pesticides (LERAP ; Gilbert, 1999) et proposer une classification des matériels en 
fonction de leur capacité à réduire la dérive (LERAP, 2001; LERAP, 2002). Toutes ces études ont par 
ailleurs conduit à définir un projet de norme pour la mesure des pertes dans l’environnement (ISO, 
2003) très appréciable en terme de comparaison de matériels entre eux, mais insuffisant pour juger de 
l’importance globale des pertes dans l’environnement. Suivant les cas, certains auteurs estiment que la 
part de produit qui n’atteint pas la cible visée ne représente que quelques % alors que des pertes de 20 
à 30% voire beaucoup plus ont parfois été mesurées (Van Den Berg et al., 1999 ; Da Silva, 2001 ; Da 
Silva et al., 2001). Des travaux abordent par ailleurs les effets de la régularité des applications 
(surdosage ou sous-dosage locaux) dus aux mouvements des appareils d’épandage ou à l’imprécision 
des applications (Lardoux, 1998) et la nécessité de contrôler cette régularité pour réduire les quantités 
épandues et limiter les problèmes de résistance aux pesticides. Il est par ailleurs important de noter 
l’incertitude relativement élevée concernant la mesure de la dose appliquée au champ, en lien 
notamment avec l’hétérogénéité spatiale de l’application, au sol comme sur la végétation. Ce dernier 
point a notamment été discuté pour des épandages d’atrazine et d’alachlore (Briand, 2003). 
  
Pour mieux appréhender ces mécanismes, de nombreuses équipes s’intéressent aux procédés de 
pulvérisation. Le phénomène de fragmentation du liquide en sortie de buse est alors l’élément majeur à 
prendre en compte car il contribue directement à la composition des nuages de gouttes. Suivant leur 
diamètre et leur vitesse d’éjection, les gouttes peuvent dériver (les plus fines et les plus lentes) ou 
rebondir sur les cibles (les plus grosses et les plus rapides) et en conséquence se distribuer 
différemment entres les différents compartiments. 
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La taille et la vitesse des gouttes dépendent : 
- de la géométrie interne des buses utilisées et de la pression d’injection, 
- des caractéristiques physiques des produits pulvérisés, 
- des conditions ambiantes. 
 
L’influence des propriétés physiques des produits est essentielle. Les bouillies pulvérisées sont en effet 
composées de molécules actives, d’un support (eau ou huile), et d’adjuvants. Les adjuvants ont des 
actions diverses de maintien de la formulation, d’applicabilité des produits ou d’accroissement des 
performances des traitements. Beaucoup d’entre eux ont des effets significatifs sur les propriétés 
physiques des préparations et par voie de conséquence sur la constitution des sprays et le 
comportement des gouttes qui les composent (Butler-Ellis, 2001, 2002 ; Miller, 2000 ; Gaskin, 2002 ; 
Ben, 2004). Les surfactants, qui diminuent les tensions de surface, permettent par exemple d’accroître 
l’étalement des gouttes sur les cibles, mais occasionnent un volume de gouttes fines plus important. A 
contrario, certaines formulations (émulsions) permettent de générer des gouttes de plus gros diamètre 
(Miller, 2000). De plus, tous ces phénomènes sont complexes et dynamiques (migration en surface des 
surfactants lors de la formation des gouttes), ce qui complique leur étude. C’est pourquoi certains 
auteurs (PRAAT, 1996 ; Miller, 2002) évoquent la nécessité d’approfondir ces études, notamment 
pour les systèmes les plus récents. Le comportement des buses avec des produits réels (notamment des 
buses à injection d’air), les paramètres de fragmentation ou la répartition des gouttes qui en résulte en 
terme de dépôt ou d’évaporation ne sont par exemple pas vraiment connus.  
 
En conclusion, il apparaît que la distribution entre les différents compartiments de l’environnement 
des produits pulvérisés est extrêmement variable et très influencée (i) par le procédé de pulvérisation 
mis en œuvre, (ii) les caractéristiques physico-chimiques de la préparation pulvérisée, (iii) la 
géométrie de la végétation traitée, (iv) l’adaptation de l’appareil et de ses réglages à cette géométrie, 
(v) les mouvements des appareils lors des épandages et (vi) les conditions climatiques. 
 

Bilan  
 
- Les pourcentages de substance active qui n’arrivent pas sur les cibles peuvent être très importants. 
En pulvérisation sur le feuillage, ils peuvent atteindre 10 à 70% vers le sol et 30 à 50% vers l’air. Lors 
de fumigation du sol, 20 à 30% de pertes dans l’air peuvent se produire.  
- L’épandage de micro-granulés, de granulés ou de semences traitées sur ou dans le sol, s’il supprime 
les départs directs sous forme de gouttes ou de gaz, peut être à l’origine d’émissions de poussières 
dans le compartiment aérien. 
- Les procédés de pulvérisation sont très sensibles aux propriétés physiques des bouillies, aux 
conditions locales, ainsi qu’aux défauts d’adaptation des appareils à la géométrie de la végétation 
traitée. 
- La régularité des applications joue sur l’efficacité des doses appliquées (quantités utiles). 
- Aucune méthode actuelle ne permet de réaliser un bilan complet de la répartition des produits entre 
les différents compartiments de l’environnement avec des produits réels. 
- Les modèles de prédiction de distribution lors des épandages sont encore très insuffisants pour 
aborder l’ensemble des phénomènes impliqués, notamment la génération d’une phase gazeuse. 
 

3.2.1.2. Rétention-dégradation dans les compartiments 

Rappels sur les processus impliqués dans le devenir des pesticides dans les sols 
 
La rétention et la dégradation des pesticides dans les sols sont les deux phénomènes fondamentaux 
conditionnant leur caractère polluant (Barriuso et al., 2005). La rétention est le résultat global d'un 
ensemble de processus élémentaires, impliquant des interactions avec les constituants organiques et 
minéraux des sols. De même, la dégradation est la résultante d'un ensemble de processus de 
dissipation, physico-chimiques et biologiques, qui font diminuer la concentration du pesticide en 
fonction de cinétiques caractéristiques du pesticide et du milieu.  
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En fonction des propriétés physico-chimiques des pesticides et des propriétés des sols, les pesticides 
seront plus ou moins retenus sur la phase solide, conditionnant le partage du pesticide entre les phases 
solide, liquide et air du sol (Calvet, 1989). La part du pesticide la plus mobile est celle localisée dans 
les phases liquide et air, et elle constitue la part directement disponible pour la dégradation par les 
micro-organismes du sol et pour le transfert en profondeur ou par ruissellement à l’origine, 
respectivement, des contaminations des eaux souterraines et de surface. L'augmentation de la rétention 
des pesticides diminue les risques de transfert, mais peut rendre difficile leur biodégradation. D’une 
manière générale, la rétention va conditionner la biodisponibilité, donc la manifestation d’une action 
toxique, et/ou phytosanitaire dans le cas des produits phytosanitaires appliqués au sol (Barriuso et al., 
1994, 2004 ; Alexander, 2000 ; Alexander et al., 2000). 
 

Caractérisation expérimentale de l’adsorption 
 
La rétention des pesticides par les sols est classiquement caractérisée au laboratoire à l’aide 
d’isothermes d'adsorption et de désorption (Calvet, 1989). Ces isothermes sont des représentations 
graphiques des données d'équilibre des concentrations du pesticide en solution et retenu sur le sol, à 
une température donnée. Expérimentalement ces processus sont étudiés sur des suspensions de sol en 
mesurant la disparition du pesticide de la solution du sol et, par différence avec la concentration 
initiale, en calculant les quantités de pesticide retenues par le sol. Cette disparition du pesticide de la 
solution du sol est imputable à l’adsorption, en l’absence d’autres phénomènes (dégradation, 
diffusion...).  
Avec des particules microporeuses, la sorption est le résultat de l'adsorption et de la diffusion intra-
particulaire (dans la littérature on parle de sorption, ce qui correspond au couplage adsorption – 
diffusion). Dans ces conditions, la libération est due à la désorption et à la diffusion hors des particules 
solides. La sorption comme la libération sont des phénomènes cinétiques, dont le déphasage est en 
partie responsable de l’hystérésis observée lors de la plupart des expériences de sorption – désorption 
(Calvet et al., 2005).  
Les isothermes d'adsorption sont décrites par des fonctions mathématiques, parmi lesquelles l'équation 
de Freundlich est la plus largement utilisée :  

 (x/m) = Kf Cen 

où x/m est la quantité de polluant (x) adsorbée sur une masse de sol (m) ; Ce est la concentration du 
polluant dans la solution, en équilibre avec la phase adsorbée ; Kf et n, sont des paramètres 
empiriques, Kf représentant la capacité d'adsorption et n étant un indice d'affinité du polluant pour le 
sol. Pour de nombreuses molécules, les isothermes d'adsorption sont proches de la linéarité, au moins 
pour les faibles concentrations. Dans ces conditions, le coefficient n est égal à 1, et l'adsorption est 
décrite par :  

 Kd = (x/m) / Ce 

où Kd est le "coefficient de partage" ou de distribution des molécules entre les phases solide et liquide. 
Couramment ce coefficient de partage est rapporté à la teneur en carbone organique du sol. Ce 
coefficient de partage normalisé est appelé Koc ("oc" pour "organic carbon") :  

 Koc = Kd × 100 / (%C) 

où %C est le pourcentage de la masse de C organique par masse de terre sèche. On peut trouver des 
valeurs de Koc pour la plupart des pesticides dans diverses bases de données (par exemple Agritox).  
 

Facteurs de régulation de la retention 
 
Facteurs liés à la nature chimique des pesticides  

Les coefficients d'adsorption (Kf, Kd, Koc) sont corrélés à d'autres valeurs caractéristiques des 
molécules (Hance, 1969 ; Briggs, 1981 ; Green & Karickhoff, 1990 ; Baum, 1998 ; Gramatica et al., 
2000 ; Calvet et al., 2005) . Les plus utilisées sont des relations entre les coefficients d'adsorption et la 
solubilité des molécules dans l'eau (Sw), le coefficient de partage des molécules entre le n-octanol et 
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l'eau (Kow), ou des caractéristiques moléculaires des substances. La rétention des pesticides avec des 
groupements acides ou basiques est modifiée en fonction du pH du milieu qui conditionne le degré de 
dissociation de la molécule en fonction de son pKa. La diminution de la polarité des molécules 
s'accompagne de la diminution de leur solubilité dans l'eau et d'une façon générale de l'augmentation 
de leur adsorption par les sols. Le même type de corrélation a été publié entre des valeurs de Koc et de 
coefficients de partage Kow. La diminution de la polarité des molécules organiques provoque 
l'augmentation de leur Kow, c'est-à-dire de leur affinité pour le n-octanol et de leur hydrophobicité. 
D'une façon générale, plus une molécule est hydrophobe, plus elle est adsorbée sur le sol. Ceci sous-
entend l'adsorption sur les sols comme un partage entre une phase aqueuse et une phase organique, en 
l'occurrence la matière organique du sol. 
Les corrélations entre Koc, et Sw ou Kow sont des équations où les différentes variables sont 
exprimées en logarithmes avec des intervalles de confiance se situant autour d'une unité logarithmique. 
Donc, avec ce type de corrélations, il est possible d'estimer les Koc avec une approximation d’un 
facteur allant de 2 à 10. Ceci peut suffire pour une estimation rapide et préliminaire, mais une mesure 
expérimentale sera nécessaire pour des études plus détaillées.  
 
Facteurs pédologiques 

On trouve dans la littérature des relations entre les coefficients d’adsorption de pesticides et certaines 
propriétés des sols : teneurs en carbone, en argiles ou en oxydes, pH, … (Barriuso & Calvet, 1992 ; 
Coquet & Barriuso, 2002 ; Weber et al., 2004 ; Calvet et al., 2005). Une corrélation positive très 
générale est trouvée entre la rétention et la teneur en matière organique des sols avec la plupart de 
pesticides et pour la plupart des sols, (Walker & Crawford, 1968 ; Hassett el al., 1981 ; Barriuso & 
Calvet, 1992 ; Coquet & Barriuso, 2002 ; Weber et al., 2004). Ce type de relation justifie la 
normalisation des valeurs de Kd en fonction de la teneur en carbone organique des sols et l'utilisation 
des Koc à la place des Kd pour la comparaison de l'adsorption d'une même molécule sur des sols 
présentant des teneurs en matière organique différentes (Hamaker & Thomson, 1972). La variable 
"teneur en carbone" est un facteur explicatif de l’adsorption des pesticides non ionisés. Dans le cas des 
molécules polaires et/ou ionisables, les constituants minéraux et les propriétés physico-chimiques, en 
particulier le pH, jouent un rôle déterminant dans leur adsorption. Dans le cas de bases faibles, en plus 
de la matière organique, d’autres facteurs interviennent, comme le pH (conditionnant le degré de 
protonation des molécules) ou les argiles (colloïdes minéraux chargés négativement, susceptibles 
d'adsorber les molécules protonées ; Calvet et al., 1980 ; Barriuso & Calvet, 1992). L’adsorption des 
acides organiques est très dépendante du pH des sols et de leur teneur en oxydes ; elle augmente très 
rapidement avec l’acidification du milieu (Barriuso & Calvet, 1992 ; Barriuso et al., 1992).  
 

Utilisation des paramètres de sorption  
 
La mobilité des pesticides est étroitement dépendante des caractéristiques d’adsorption par les sols. De 
telle sorte que les paramètres permettant la description de ces processus sont utilisés directement ou 
indirectement (au travers de modèles) pour l’évaluation des risques de mobilité. En raison de la 
variabilité des données publiées, il est difficile de proposer un classement des pesticides selon leurs 
propriétés de rétention. Néanmoins, des tendances générales ont été proposées par Calvet et al. 
(2005) : (i) les pesticides anioniques sont les moins adsorbés dans la plupart des sols à l’exception des 
Oxisols ; (ii) les pesticides cationiques sont parmi ceux qui sont le plus adsorbés ; et (iii) le classement 
des pesticides non ionisés est représenté sur la figure 3.2-2. : les phénylurées, les dinitroanilines et les 
pyréthrinoïdes sont les plus adsorbés sur la base des valeurs minimum et maximum de Koc, et les 
valeurs de Koc des pesticides sont très dispersées (10 et 10000 L/kg pour la plupart). En conséquence, 
l’appartenance d’un pesticide à une famille chimique donnée ne permet pas toujours d’en déduire une 
capacité à être adsorbé. 
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Figure 3.2-2. Classement des pesticides en fonction des valeurs de leurs constantes d’adsorption 
Koc. A gauche : valeurs minimum et maximum de Koc pour des pesticides appartenant à diverses 
familles chimiques (d’après Calvet et al., 2005). A droite : distribution de la fréquence des valeurs de 
Koc pour les pesticides figurant dans la base de données Agritox (Agritox, 2004). 
 
Il est nécessaire d’attirer l’attention sur l’utilisation des valeurs de Koc pour la caractérisation de la 
rétention. En effet, on ne peut pas considérer le Koc comme une constante "universelle" pour un 
pesticide donné, des résultats dans la littérature montrant qu’il n’est pas possible de déduire une 
relation linéaire unique entre le coefficient Kd et la teneur en matière organique du sol (Walker & 
Crawford, 1968; Hasset et al., 1981; Coquet & Barriuso, 2002 ; Weber et al., 2004). Certains points 
méritent d’être soulignés : (i) Le Koc n’est pas un paramètre physico-chimique, c’est un paramètre 
environnemental qui ne dépend pas seulement des propriétés du pesticide mais aussi des propriétés des 
sols ; ainsi, les valeurs compilées par Gerstl (1990) montrent une grande variabilité du Koc 
(coefficient de variation de 44 à 256%), principalement attribuée à la variabilité des sols. (ii) La 
relation entre Kd et la teneur en matière organique est souvent observée quand celle-ci couvre un 
grand domaine de valeurs ; en revanche quand ce domaine est limité (0 à 4%), la relation est 
généralement moins bonne (Calvet et al., 1981). (iii) L’influence de la teneur en carbone organique 
dépend de la teneur en argile ; quand celle-ci est grande, cette influence est peu marquée, voire 
inexistante (Hasset et al., 1981).  
Par ailleurs, l’adsorption des pesticides sur de la matière organique est dépendante de la polarité des 
surfaces. Cette polarité est fixée par l'abondance relative des groupes polaires (groupes fonctionnels 
azotés et oxygénés) et apolaires (groupes fonctionnels carbonés) (Xing et al., 1994 ; Hu et al., 1995). 
Moins les surfaces organiques sont polaires, plus elles ont une grande affinité pour les molécules 
hydrophobes. Il est donc compréhensible que la valeur du coefficient Koc dépende de la nature du sol, 
mais aussi des transformations subies par la matière organique qui modifient sa composition (Calvet et 
al., 2005). Ainsi, l’humification de la paille de blé et de la luzerne incorporées à un sol limono-
argileux entraîne une augmentation du Koc de la terbutryne et du diuron (Gaillardon et al., 1983). 
L’observation de Benoit et al. (1996) sur l’augmentation du coefficient Koc de chlorophénols adsorbés 
sur de la paille de blé consécutive à l’humification va dans le même sens. 
La rétention des pesticides par les sols est décrite avec des constantes d’adsorption et de désorption 
obtenues en conditions d’équilibre. Mais les phénomènes impliqués dans la rétention évoluent, 
provoquant des modifications sensibles de ces constantes en fonction du temps de résidence du 
polluant dans le sol (Boesten et al., 1989 ; Barriuso et al., 1992 ; Gaillardon, 1996). Dans des 
expériences d'incubation en plein champ ou au laboratoire, on constate que les interactions avec les 
constituants des sols évoluent de telle sorte que la rétention augmente avec le temps. Cette 
augmentation de la rétention peut être une conséquence des phénomènes de diffusion : les polluants 
ayant diffusé à l’intérieur des structures micro-poreuses seraient empêchés de repasser en solution ou 
le feraient avec des cinétiques de désorption très lentes. Une autre explication possible est l’évolution 
des interactions responsables de la rétention vers des interactions plus fortes et moins réversibles 
(Lehman et al., 1990 ; Beigel et al., 1997 ; Cox et al., 1998 ; Koskinen et al., 2001). Celles-ci 
culminent avec la formation des résidus de polluant non extractibles avec des solvants organiques ; ces 
résidus sont appelés "résidus liés" (Barriuso et al., 1996).  
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La plupart des molécules organiques sont susceptibles de former des "résidus non extractibles" dans 
les sols avec des taux variables (Fig. 3.2-3.), mais pouvant représenter jusqu'à 90% des quantités 
initialement appliquées (Calderbank, 1989 ; Barriuso et al., 2004). Différentes hypothèses ont été 
avancées pour expliquer la formation des résidus liés : formation de liaisons covalentes avec d’autres 
constituants organiques des sols, incorporation dans des polycondensats phénoliques au cours de leur 
polycondensation, bio-incorporation dans des structures cellulaires due à l’activité métabolique 
microbienne, blocage dans la micro-porosité des structures colloïdales organiques (Bertin & Schiavon, 
1989 ; Calderbank, 1989 ; Lehr et al., 1996 ; Benoit & Barriuso, 1997 ; Dec & Bollag, 1997 ; 
Scheunert & Reuter, 2000). Toutes ces hypothèses sont basées sur le rôle fondamental que la matière 
organique et l’activité biologique du sol joueraient dans la formation de ces entités. 
 

 
 

Figure 3.2-3. Distribution des pourcentages de résidus liés formés après 100 jours d’incubation à 
20°C (d’après Barriuso et al., 2004, avec des données provenant de  http://europa.eu.int/). 
 
 

Rappels sur les principaux mécanismes de dégradation des pesticides dans les sols 
 
La dégradation est la transformation du pesticide provoquant des modifications de sa structure 
moléculaire avec apparition de métabolites. La minéralisation du pesticide, avec la transformation du 
carbone organique en CO2, est le processus ultime de dégradation et il est le seul provoquant la 
complète élimination du polluant. Les phénomènes impliqués dans la transformation du polluant dans 
le sol peuvent être abiotiques et biologiques. Il est difficile de faire la part entre les deux, car, le plus 
souvent, ils se superposent dans le temps et peuvent aboutir à des produits de transformation 
similaires. D’un point de vue chimique, la plupart des transformations abiotiques et biologiques 
obéissent aux mêmes réactions : oxydation, réduction, hydrolyses, déhalogénation... (Bollag & Liu, 
1990 ; Wolfe et al., 1990 ; Scheunert, 1992 ; Larson & Weber, 1994). Dans un cas, ces réactions 
seront initiées ou catalysées par les constituants organiques et minéraux du sol, dans l’autre, elles le 
seront par les systèmes enzymatiques endo- et exocellulaires. Généralement, la dégradation biologique 
est quantitativement plus importante que les transformations abiotiques, mais ces dernières peuvent 
être déterminantes pour certains pesticides particulièrement récalcitrants à la biodégradation.  
La caractérisation de la dégradation peut se faire au laboratoire ou au champ. Dans tous les cas il s'agit 
d'obtenir des informations sur les cinétiques de dégradation, c'est-à-dire, sur l'évolution des 
oncentrations du pesticidc

o
e dans un volume de sol donné. Au laboratoire, ce type d'information est 

btenu à partir d’expériences d'incubation en conditions contrôlées de température et d'humidité sur 
des échantillons de sol de petite taille. Très souvent, on utilise des microcosmes ou des 
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biorespiromètres clos (Charnay, 2001). Dans ces circonstances, les données obtenues correspondent 
ien à la dégradation du polluant, en absence d'autres phénomènes de dissipation (volatilisation, 

ns de terrain, les conditions climatiques ne sont pas 

t le temps 
écessaire pour réduire de moitié une quantité initiale donnée. Ce paramètre permet de classer 
isément les pesticides et il est aussi facile à utiliser, en particulier par son introduction dans des 

modèles numériques globaux. Un ensemble de procédures expérimentales a été élaboré au niveau 
ce type de 

 

 
Facteurs liés 

b
lixiviation...). Par contre, lors des expérimentatio
maîtrisées et d'autres phénomènes peuvent s'ajouter à la dégradation provoquant la disparition des 
polluants dans le volume de sol échantillonné. Dans ces circonstances, on parle de cinétiques de 
dissipation (Calvet et al., 2005). La compréhension et le paramétrage de la dégradation des polluants 
est une étape-clef dans la prévision de la persistance et donc des risques de pollution. Les cinétiques de 
dissipation sont assez souvent décrites par une loi du premier ordre comme de nombreuses 
observations l'ont montré (Walker, 1970; Walker & Zimdahl, 1981 ; Walker et al., 1983). L'avantage 
de ce formalisme est de conduire au calcul d'une durée de demi-vie de dissipation qui es
n
a

européen et fournit des indications sur les méthodes et sur les modalités d’exploitation de 
résultats (FOCUS, 2004). 

Facteurs de régulation des cinétiques de dégradation 

à la nature chimique des pesticides 
chimique des pesticides détermine leur dégradabilité intrinsèque. Il n’y

re la stabilité chimique d’une molécule et sa stabilité biologi
s polluants présentant une structure chimique électroniquement stable ou ay

breux substituants halogénés,

La nature  a pas une relation 
univoque ent que, mais d’une façon 
générale le ant de 
nom  sont les plus difficilement dégradables (Scheunert, 1

pesticides, on trouve des intervalles de variation de DT50 très importantes (Fig. 3.2-
se de cette variabilité ne permet pas de dégager des lois générales en ce qui co

 plus ou moins importante des différentes familles de pesticides à la dégradation.  

992). En ce qui 
concerne les 4). 
Une analy ncerne la 
résistance
 
 

 
Figure 3.2-4. Variabilité des valeurs de demi-vie de différents pesticides dans les sols : fourchettes de 
variation des valeurs disponibles dans Tomlin (2000) et Agritox (2004) (d’après Barriuso et al., 2005). 
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Cette même idée est précisée dans le tableau 3.2-1 qui présente des valeurs moyennes extrêmes 
publiés (Calvet et al., 2005). Il n’existe pas de relation claire avec la nature de la famille chimique des 
pesticides. Cela est probablement dû à l’influence des structures chimiques au sein d’une même 
famille et aux conditions expérimentales très différentes lors de l’obtention de ces données. Bien 
qu’un classement général ne puisse pas être réalisé, certains tendances peuvent être soulignées ; ainsi, 
les acides phénoxyalcanoïques, des carbamates, des urées et des sulfonylurées se dégradent plus 
rapidement que les molécules appartenant à d’autres familles. Différentes approches ont été utilisées 
pour tenter de relier certaines propriétés structurales à des caractéristiques de biodégradation (voire de 
minéralisation) (Scheunert, 1992 ; Tunkel et al., 2000 ; Schwarzenbach et al., 2003 ; Calvet et al., 
2005). Ces travaux ont permis d’identifier les groupements fonctionnels favorisant la biodégradation 
(minéralisation). Ainsi, les composés contenant les groupes hydrolysables (les groupes esters d'acides 
carboxyliques, amides et anhydrides d'ester d'acides phosphoriques) sont rapidement dégradés. De 
même, les groupes hydroxyl, formyl et carboxyl confèrent aussi une grande biodégradabilité, moindre 
cependant que les précédents. En revanche, les halogènes et le groupe nitro, particulièrement dans les 
structures aromatiques, les carbones quaternaires et les azotes tertiaires, ne favorisent pas la 
biodégradation. 
 
Tableau 3.2-1 Exemples de valeurs moyennes extrêmes de la durée de demi vie de dégradation 
observée au laboratoire (Calvet et al., 2005). 

Famille chimique Valeur minimum Valeur maximum 
 t1/2, j Pesticide t1/2, j Pesticide 
1,3,5-Triazines 82 métribuzine 152 prométryne 
Acides 
phénoxyalcanoiques 

8 mécoprop 31 2,4-D 

Azole  3 difénoconazole 1648 diniconazole 
Carbamates 3 carbosulfan 202 carbofuran 
Organophosphorés 3 mévinphos 45 cadusafos 
Pyréthrynoides  13 bétacyfluthryne 140 alphaméthryne 
Sulfonylurées  4 Thifensulfuron méthyle 137 flazasulfuron 
Urées substituées 19 isoproturon 87 linuron 
 

Facteurs liés aux conditions climatiques 

S'agissant des mécanismes faisant intervenir l'activité des microorganismes des sols, l’humidité et la 
température ont une grande influence sur les valeurs de DT50. La relation entre la température et la 
vitesse de dégradation est le plus souvent décrite par la relation d'Arrhenius, du moins dans un 
domaine limité (0°C < T < 30-40°C) :  

 RT
E

e.cvitesse
∆

−
=  

où ∆E est l’énergie d’activation globale de la dégradation, et où c est un paramètre constant. Le 
domaine des valeurs de l'énergie d'activation, ∆E, rapporté dans la littérature pour les pesticides est de 
20 à 100 kJ mol-1 (Beigel et al., 1999 ; FOCUS, 2004). 
 
La teneur en eau des sols a une influence sur l'activité de la microflore par ses relations, à la fois, avec 
la biodisponibilité de l'eau et des pesticides et avec l'aération du sol. Il n'existe pas de descriptions 
mécanistes de la dépendance de la vitesse de dégradation au laboratoire à l’égard de la teneur en eau. 
Une formulation empirique établie par Walker (1974) est très utilisée :  

 t1/2(T°C) = a.q-b

Cette relation décrit la variation de la valeur de la durée de demi-vie (t1/2) en fonction de la teneur en 
eau (q) à une température donnée (T) ; a et b sont deux paramètres ajustables et dépendant du couple 
pesticide/sol. L'inconvénient de cette relation est que la durée de demi-vie t1/2, est une fonction 
monotone de la teneur en eau, alors que les processus microbiens ne le sont pas (Calvet et al., 2005).  
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Facteurs liés à la réponse de la microflore du sol 

L’action du pesticide peut provoquer un ralentissement de l’activité de la microflore du sol et une 
sélection des populations les mieux dotées pour résister à cette action toxique ou pour l’utiliser comme 
source de carbone. Dans certaines conditions, on peut avoir un phénomène d’adaptation des 
populations microbiennes qui peut se traduire par une augmentation de la vitesse de dégradation du 
pesticide dû à la sélection de souches de micro-organismes ayant des systèmes enzymatiques 
spécialisés dans la dégradation d’un pesticide. Dans ces circonstances, la biodisponibilité des 
pesticides vis-à-vis d’une microflore adaptée peut être augmentée (Barriuso et al., 2004). 
Suivant une terminologie sans doute critiquable mais consacrée par l’usage, il s’agit d’une dégradation 
de type "métabolique", par opposition à la dégradation de type "co-métabolique". Le "métabolisme" 
d’une substance correspond à la possibilité pour un micro-organisme d’utiliser tout ou partie de cette 
substance pour tirer l’énergie nécessaire à sa croissance. Dans ce cas, le polluant organique constitue 
un substrat électif pour les micro-organismes capables de le dégrader et qui peuvent ainsi proliférer et 
augmenter la capacité dégradante du sol (Audus, 1964 ; Horvath, 1972 ; Soulas, 1993).  
La notion de "co-métabolisme" est basée sur le fait que certaines transformations des pesticides, 
souvent partielles, ne permettent pas la récupération de l’énergie nécessaire à l’activité de ces micro-
organismes (Horvath, 1972). Cette énergie est alors obtenue grâce à l’oxydation par ces mêmes micro-
organismes de la matière organique présente dans le sol. Dans ces circonstances, le polluant organique 
ne constitue pas un substrat électif de la microflore "co-métabolique" et il ne provoque pas le 
développement de la capacité dégradante du sol. Aussi, pour une dégradation complète de la molécule, 
la présence d’un consortium complexe de populations microbiennes spécialisées chacune dans des 
étapes spécifiques de la voie métabolique est nécessaire. Toute modification de l’équilibre de cette 
biocénose provoquera l’apparition de produits de dégradation qui auront tendance à s’accumuler.  
Le codage génétique du caractère dégradant détermine l’évolution de la population microbienne du sol 
en termes de diversité et de structure des populations microbiennes. Les gènes codant pour la 
dégradation des pesticides sont portés le plus souvent chez les bactéries par des éléments 
extrachromosomiques appelés plasmides (Waid, 1972). Du fait de leur caractère transmissible entre 
individus d’espèces ou de genres différents, ils permettent la dispersion du caractère dégradant dans 
une population microbienne d’une façon plus rapide que ne le permettrait un simple processus de 
reproduction. C’est probablement cette possibilité de transfert des gènes impliqués dans la dégradation 
qui permet, en partie, d’expliquer la grande diversité des espèces dégradantes que l’on peut trouver 
dans les sols (Amy et al., 1985 ; Chaudry & Huang, 1988 ; Koiv et al., 1996 ; Bhat et al., 1994). C’est 
aussi l’une des causes du potentiel important d’évolution de la microflore des sols. Le catabolisme 
codé par les gènes plasmidiques permet de réaliser les premières étapes de dégradation qui conduisent 
à des substances de dégradation dont les structures moléculaires sont reprises ensuite dans le cycle 
métabolique classique de la cellule ; ces fonctions sont alors codées par des gènes chromosomiques. A 
l’heure actuelle, une preuve indirecte valide cette hypothèse : le nombre de pesticides pour lesquels on 
observe une dégradation accélérée au fil des années augmente, ceci traduisant une adaptation de la 
microflore des sols à la dégradation de ces substances. Ce phénomène, qui a été mis en évidence dès 
les années 50 avec le 2,4-D (Audus, 1964), est resté longtemps sans conséquence pratique importante. 
Il se manifeste maintenant à une plus grande échelle, pour un nombre croissant de pesticides (Felsot & 
Shelton, 1993 ; Fournier, 1996 ; Houot et al., 2000). Cela a provoqué des pertes de performances 
phytosanitaires par exemple pour des pesticides de la famille des thiocarbamates (Kaufman, 1987). De 
même, certains pesticides réputés persistants ont vu leur durée de demi-vie moyenne diminuer 
drastiquement, c’est le cas par exemple de l’atrazine (Barriuso & Houot, 1996 ; Rousseaux et al., 
2001).  
 

Couplages des phénomènes de rétention et de dégradation 
 
La rétention et la dégradation des pesticides dans les sols ne sont pas des phénomènes indépendants. 
La rétention conditionne la disponibilité des polluants, et l’adsorption peut jouer un rôle de protection 
contre la dégradation biologique, ce qui est particulièrement important pour les pesticides présentant 
les plus grandes capacités de rétention (Alexander, 2000 ; Guo et al., 2000). Néanmoins, dans certains 
cas, des observations expérimentales sur l’effet de l’adsorption peuvent rester ambiguës. C’est le cas 
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lors de l’addition des matières organiques aux sols (amendements), qui pour certains pesticides 
provoquent une diminution de la dégradation, due à une augmentation de l’adsorption (piclorame, 
diuron, atrazine, paraquat…), mais dans d’autres cas, il y a une augmentation de la dégradation, due à 
un accroissement de l’activité microbienne par co-métabolisme (2,4-D, linuron, diphénamide, 
chlorprophame… ; exemples cités par Calvet et al., 2005). 
La caractérisation de la persistance des pesticides en conditions de plein champ constitue un exemple 
de résultante globale de l’ensemble des phénomènes contribuant à la dissipation des pesticides. Les 
cinétiques de dissipation représentent les variations temporelles des quantités extractibles en 
considérant que le processus de stabilisation et de formation des résidus liés est l'équivalent d'une 
dégradation. Pour beaucoup de pesticides, cette dissipation peut être attribuée à la dégradation, qui est 
donc fréquemment le processus dominant, mais la volatilisation est aussi importante pour les 
pesticides suffisamment volatils. Les phénomènes de dissipation sont couramment décrits avec des 
cinétiques de premier ordre. Cependant, il existe des situations où on observe deux phases dans les 
cinétiques de dissipation ; une première durant 30 à 100 jours où la cinétique apparente est du premier 
ordre et une deuxième au-delà de cette période qui ne peut pas être décrite avec les mêmes 
caractéristiques (Baer & Calvet, 1999 ; Richter et al., 2003 ; FOCUS, 2004). Il n'existe pas 
d'explications définitives, mais il est vraisemblable que la première phase résulte de la dégradation de 
molécules facilement accessibles et que la seconde soit limitée par la libération et la  diffusion 
moléculaire des molécules retenues dans la matière organique. 
Calvet et al. (2005) ont procédé à une analyse d’un ensemble des valeurs des durées de demi-vie de 
dissipation des pesticides (Roberts et al., 1998a, 1998b, Pesticide Manual, 1999 ; AGRITOX, 2004 ; 
USDA, 2004 ; Fig. 3.2-5). Les durées de demi-vie se situent entre 20 et 100 jours pour les deux tiers 
des 224 pesticides étudiés. Environ la moitié des pesticides ont une faible durée de demi-vie de telle 
sorte que la quantité résiduelle du pesticide dans le sol est inférieure à 0,1% de la quantité initialement 
apportée après une année. Cependant, cette quantité résiduelle après une année est supérieure à 10% 
de la quantité initialement apportée pour 16% des pesticides étudiés.  
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Figure 3.2-5. Distribution d’une collection des valeurs de durée de demi-vie de dissipation (en plein 
champ) pour 224 pesticides entre différentes clases de persistance (d’après Calvet et al., 2005) 
 

L'apparition des "résidus non extractibles" peut être considérée comme le résultat d'un processus de 
stabilisation couplant des phénomènes physico-chimiques et biologiques. Elle est le plus souvent 
considérée comme l’un des processus de dissipation contribuant à l’élimination du pesticide ou à la 
détoxication du sol contaminé. Effectivement, la première conséquence de leur formation est la 
diminution de la disponibilité du pesticide (Gevao et al., 2003 ; Barriuso et al., 2004). Mais cette 
stabilisation ne conduit pas nécessairement à un blocage définitif des résidus. S’agit-il d’un 
mécanisme de dissipation, avec modification complète de l’identité chimique de la molécule de 
départ ? Ou s’agit-il d’un mécanisme de stockage avec préservation de l’identité moléculaire ? Si c’est 
le cas, peut-il être réversible ? Selon la directive 91/414/EEC, on ne peut pas autoriser des pesticides 
dont la proportion de résidus liés est supérieure à 70% de la radioactivité initiale après 100 jours 
d’incubation, et si, dans la même période de temps, la minéralisation est inférieure à 5%. Dans ces 
conditions, des informations complémentaires sur la nature des résidus liés doivent être fournies. Dans 
le cas d'un dépassement des seuils cités, une autorisation éventuelle du pesticide nécessite d’établir 
que, dans les conditions pertinentes de terrain, l’accumulation dans le sol des résidus liés est 
insuffisante pour provoquer une teneur en résidus inacceptables dans les cultures ultérieures et qu’il ne 
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se produit pas d’effets phytotoxiques inacceptables sur les cultures ultérieures, ni d’impact 
inacceptable sur les espèces non visées (J.O. - arrêté du 27 mai 1998). 
Cet avis réglementaire, utilisé pour l’autorisation des pesticides, contraste avec d’autres avis plus 
alarmistes qui considèrent les résidus liés comme une "bombe à retardement" en raison du stockage ou 
de l’accumulation des résidus dans le sol. Cela est à mettre en relation avec la réversibilité de ce 
stockage ou les possibilités du relargage d’une partie des résidus liés. Il y a des données dans la 
littérature qui mettent en évidence la libération dans le sol d’une fraction des résidus liés, suite par 
exemple à des modifications de l’organisation des constituants des sols lors des cycles d’humectation - 
dessiccation, ou à l’intervention de l’activité biologique dégradant une partie de la matière organique 
et libérant des résidus qui lui étaient associés (Fuhremann & Lichtenstein, 1978 ; Khan & Ivarson, 
1982 ; Yee et al., 1985 ; Dec & Bollag, 1988 ; Dec et al., 1990 ; Gevao et al., 2001 ; Loiseau & 
Barriuso, 2002). Des transferts des résidus liés des sols vers les plantes ont aussi été mis en évidence. 
Cette réversibilité du stockage des résidus liés peut avoir des répercussions environnementales, les 
faibles proportions des résidus liés libérés pouvant contribuer à l’alimentation progressive à très 

ibles concentrations du bruit de fond de contamination et donc à la pollution chronique des milieux. 
ait alors face à des phénomènes de contamination ultra-diffuse, différée dans le temps. D’un 

environnemental, ce phénomène est pertinent car il contribue à maintenir un niveau de 
ne présence du polluant. D’un point de vue écotoxicologique, il est plus 

fa
On ser

oint de vue p
concentration donné, donc u
difficile de se prononcer car les niveaux de concentration sont très bas, probablement inférieurs aux 
seuils d’effet des tests écotoxicologiques les plus performants. C’est la raison pour laquelle le Comité 
Scientifique des Plantes de la Commission Européenne a considéré que les quantités additionnelles des 
pesticides libérées par l'évolution des résidus liés dans les sols étaient trop faibles pour avoir une 
signification d’un point de vue réglementaire. 
 

Bilan 
 
Immobilisation et rétention 

ou 
ers l’eau par entraînement dans les flux hydriques.  

 de rétention d’une molécule est généralement définie par le coefficient de partage, Koc, 

teurs tels le pH du sol, interviennent également et rendent la prédiction de 

- Les processus de rétention des pesticides dans le sol immobilisent les molécules dans le sol et évitent 
ainsi, au moins temporairement, une diffusion hors du lieu de rétention vers l’air par volatilisation 
v
- La propriété
entre phase organique solide du sol et phase liquide. Ce coefficient est surtout pertinent pour les 
molécules non ionisées, dont la rétention dans un sol est proportionnelle à la teneur en matière 
organique du sol. Il permet de classer les molécules entre elles. Pour les autres molécules, polaires 
et/ou ionisables, d’autres fac
la rétention plus délicate. 
- La rétention évolue dans le temps et peut devenir irréversible jusqu’à créer des résidus liés, non 
extractibles, dont on ne connaît ni la nature chimique exacte, ni la capacité de libération ultérieure.  
 
Dégradation 
- Le processus de dégradation est un facteur de dépollution majeur des compartiments 
nvironnementaux contaminés par les pesticides s’il aboutit toutefois à une minéralisation totale. Il est 

donc en principe à favoriser, mais il peut aussi provoquer des pertes d’efficacité des pesticides utilisés 
pour le traitement des sols. 
- La dégradation dépend de la stabilité chimique de la molécule et de facteurs abiotiques (température, 
humidité) et biologiques (microflore). Les traitements répétés d’un sol avec un pesticide peuvent 
conduire à favoriser l’émergence d’une microflore dégradante adaptée qui accélère la dégradation de 
la molécule épandue. 
- Il existe une variabilité importante de la vitesse de dégradation d’une molécule donnée, qui est de ce 
fait difficile à prévoir. 
 

e
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Couplage des phénomènes de rétention et de dégradation 
- La rétention et la dégradation ne sont pas des phénomènes indépendants. La rétention conditionne la 
disponibilité des produits pour leur dégradation : ainsi les produits à Koc élevés seront mieux 
"protégés" que les autres. En pratique, c’est le couple rétention-dégradation qui détermine la mobilité 
des substances. L’indice empirique GUS (Groundwater Ubiquity Score = logDT50(4-logKoc)), qui 
donne une indication du potentiel de mouvement d’une molécule en infiltration, est une bonne 
illustration de cette action couplée. 
- Ces deux paramètres sont ceux qui servent à caractériser les risques de mobilité propre à chaque 
substance dans le cadre de l’évaluation du risque écotoxicologique préalable à l’homologation. Ils sont 
de ce fait disponibles pour la majorité des pesticides (base de données Agritox par exemple). Ils sont 
en revanche rarement disponibles pour les métabolites, qui sont souvent de surcroît des molécules 
polaires, dont la rétention ne peut être caractérisée par le Koc. 

3.2.1.3. Lessivage foliaire 

Peu de travaux ont étudié les processus de lessivage foliaire par la pluie. De surcroît, la plupart d’entre 
eux ont été menés par simulation de pluie sur des plots de taille réduite et ont eu pour objectif 
principal l’évaluation de la persistance des produits sur le feuillage (Willis & McDowell, 1987). En 
conséquence, la modélisation de la contamination des sols et des eaux par lessivage foliaire reste 
encore très empirique (e.g. Smith & Carsel, 1984) et nécessite d’être recalibrée pour chaque type de 
culture, voire pour chaque substance phytosanitaire étudiée. En effet, elle est globale au niveau du 
couvert végétal et ne distingue pas les facteurs qui contrôlent la distribution temporelle et spatiale des 
lessivats sous un couvert. 
 

État des pesticides sur les feuilles  
 
On estime que le résidu total sur la feuille est constitué par une partie non liée et une partie liée. La 
première partie, liée faiblement à la surface, est susceptible d’être lessivée par la pluie. La deuxième 
partie correspond à la fraction de pesticide qui a pénétré dans la feuille : cette partie est moins sensible 
à l’action du climat. C’est pendant la phase initiale de pertes rapides que la plupart du résidu non lié 
est perdue. 
 

Lessivage foliaire des pesticides par la pluie 
 
En comparaison d’autres processus entraînant le départ des pesticides des feuilles, notamment 
transport sec et volatilisation, il semble qu’en général le facteur le plus important dans la disparition 
des pesticides sur le feuillage soit le lessivage par la pluie si du moins cette dernière se produit peu de 
temps après l’application (Somers et Thomas, 1956 ; Ebeling, 1963 ; Smith et al., 1981 ; Willis et al., 
1985, 1988, 1986, 1992). Le lessivage foliaire est un phénomène très variable, qui dépend de la nature 
chimique du pesticide, du temps passé entre le traitement et l’occurrence de la pluie, de l’intensité et 
de la durée de la pluie (Leonard, 1990). Dans les études existantes, les plus nombreuses sont celles qui 
concernent les insecticides, et on peut voir de manière générale que pour les composés lipophiles, les 
pertes par lessivage foliaire atteignent approximativement 5-10%  du produit appliqué; et que pour les 
composés polaires, ces pertes peuvent atteindre jusqu’à 70-80% (Leonard, 1990). On observe souvent 
que la concentration de pesticide dans l’eau de lessivage décroît hyperboliquement en fonction du 
volume de précipitation (McDowell et al., 1987 ; Leonard, 1990). Dans ce qui suit sont présentés 
successivement les informations relatives à l’influence de chacun des facteurs influençant la 
dynamique de lessivage foliaire. 
 
Nature chimique du pesticide  
McDowell et al. (1985) ont observé qu’il existe une différence de comportement des pesticides qui 
peut être attribuée à une différence de solubilité et de nature chimique. Concrètement, ces auteurs ont 
noté que la fraction moyenne lessivée du methyl-parathion, molécule très soluble, décroît 
exponentiellement avec le temps après application et linéairement avec la concentration présente sur la 
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plante, alors que pour le toxaphène et le fenvalérate (moins solubles), la fraction moyenne lessivée est 
constante, indépendamment du temps écoulé après l’application et de la quantité de produit sur la 
plante.  

Temps entre le traitement et la pluie 
L’intensité du lessivage est maximale lorsqu’il se produit peu de temps après l’application du 
pesticide. Ainsi, Willis et al. (1988) ont trouvé que 63% du carbaryl appliqué était lessivé par 25 
mm.h-1 de pluie, deux heures après l’application. De même Pick et al. (1984) ont observé que 2 à 5 
mm de pluie une heure après l’application étaient suffisants pour lessiver 50% du dépôt initial de 
pesticide. Dans cette même étude, il a été remarqué que la résistance au lessivage augmentait au fur et 
à mesure que le dépôt devenait plus âgé. Par exemple, perméthrine et sulprofos deviennent plus 
résistants au lessivage par la pluie lorsque le délai entre l’application et la pluie initiale augmente 
(Willis et al. 1994). Pick et al. (1984) considèrent que la vitesse à laquelle un pesticide pénètre dans la 
feuille détermine sa résistance au lessivage par la pluie. Ainsi, certains considèrent qu’en moyenne la 
période la plus critique pour les pertes par lessivage foliaire correspond aux deux premiers jours 
suivant le traitement (Smith et al., 1981). 
 
Effet de la quantité de pluie vs. l’intensité de pluie 
De nombreuses études ont montré que l’effet de la quantité de pluie sur le lessivage foliaire est 
beaucoup plus marqué que l’effet de l’intensité (Pick et al., 1984 ; Willis et al., 1988 ; Leonard, 1990) 
et que, même s’il existe une différence significative entre les concentrations et les quantités lessivées 
du fait de l’intensité, cet effet peut être ignoré dans la pratique (Willis et al., 1982, 1988).  
 
Effet des adjuvants 
L’influence des adjuvants sur la quantité de produit lessivé semble être réduite. Par exemple, Willis et 
al. (1992) n’ont pas remarqué de différences significatives entre le lessivage de méthyl-parathion et de 
fenvalerate appliqués normalement et appliqués avec de l’huile comme "transporteur". Nigg et al. 
(1977) ont également constaté que l’inclusion d’huile ne changeait pas la vitesse de dégradation de 
l’éthion. Selon Pick et al. (1984), l’addition d’agents mouillants ne modifie pas la dynamique de 
lessivage des pesticides. Par contre, Burchfield & Goenaga (1957), ont trouvé que l’utilisation 
d’adjuvants est essentielle quand l’application est faite sur des feuilles présentant une cuticule épaisse.  
 

Modélisation du lessivage 
 
Deux modèles principaux sont disponibles pour reproduire le phénomène de lessivage : existent 
CREAMS (Knisel, 1980 ; Willis et al., 1980) et FWOP (Smith & Carsel, 1984). Ils sont très proches et 
de nature empirique. Ils considèrent que le pesticide sur le feuillage est divisé en résidu lié et résidu 
non-lié, qui seul est susceptible d’être lessivé. Le lessivage est calculé pour chaque pluie à partir du 
résidu non-lié, en lui soustrayant la quantité perdue de pesticide calculée en proportion de la quantité 
de résidu non lié. 
 

Bilan 
 
- Le lessivage est une source potentiellement significative de diffusion des pesticides à application 
foliaire vers le sol et les eaux. Il peut concerner plusieurs dizaines de % du pesticide appliqué sur le 
couvert végétal. 
- Il s’agit d’un processus primaire de contamination du milieu pour les fongicides et insecticides. Mais 
il est peu étudié et sa modélisation est à l’heure actuelle particulièrement rudimentaire. 
 

3.2.1.4. Volatilisation 

La volatilisation peut avoir lieu par transfert depuis un sol nu, depuis un couvert végétal (ou depuis un 
sol nu avec couvert végétal) ou depuis une surface aquatique dans le cas d’application en riziculture 
notamment ou depuis des fossés contaminés. Les fumigants constituent une application à part. 
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Grâce à des développements à la fois expérimentaux et en modélisation, des connaissances ont été 
acquises sur la volatilisation surtout depuis le sol et moins depuis la plante, bien qu’elle soit reconnue 
plus intense et rapide (van den Berg et al., 1999). Les flux de volatilisation mesurés dans différentes 
situations ont des valeurs variant de 0,1g ha-1 h-1 à 100 g ha-1 h-1, représentant alors de quelques 0,1 % 
jusqu’à quelques dizaines de pour-cent de la dose appliquée (voire plus pour les fumigants) sur une 
durée de quelques jours à quelques semaines (Bedos et al., 2002). Ces transferts sont donc très 
variables en intensité et en durée selon (voir figure 3.2-6.) :  
- la nature physico-chimique du composé (pression de vapeur saturante, constante de Henry, Koc), 
- les pratiques culturales (mode d’application, incorporation ou non au sol, distribution du produit sur 
la surface foliaire),  
- les conditions pédo-climatiques locales (température, vent, précipitations, rayonnement solaire via la 
photodégradation, contenu en eau ou en matière organique du sol, etc.) et la nature de la surface pour 
les applications foliaires (forme, mouillabilité). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figure 3.2-6 : Facteurs influençant la volatilisation depuis le sol (d’après Bedos et al., 2002).  
Les flèches représentent les différentes interactions. Étant donné que la pression de vapeur, la solubilité ou le 
coefficient d’adsorption dépendent de la température, une flèche joint les cases "Conditions métérologiques" et 
"Caractéristiques physico-chimiques".  
 
Certains composés, a priori les plus volatils, présentent un pic de volatilisation depuis le sol juste 
après leur application, puis le flux de volatilisation décroît dans le temps ; d’autres, moins volatils que 
les précédents, présentent un flux moins élevé au départ mais plus "stable" dans le temps. Cette 
différence de comportement a été notée par Jury et al. (1983) qui ont défini trois classes de potentiel 
de volatilisation selon la constante de Henry du composé. Par ailleurs, les observations ont permis de 
noter un cycle diurne de volatilisation que l’on n’interprète pas entièrement pour l’instant (Pattey et 
al., 1995 ; Briand et al., 2003 ; Bedos et al., 2004) en liaison avec les couplages entre processus et leur 
compétition (volatilisation/adsorption) ainsi qu’à la méconnaissance de certains processus comme 
l’adsorption du composé en phase gazeuse sur le sol (que l’on peut supposer exister à la surface du sol 
en cas de dessèchement). 
La formulation du pesticide représente une propriété fondamentale conditionnant la disponibilité de la 
matière active pour les transferts. Par exemple, Wienhold & Gish (1994) ont noté un effet de 
l’encapsulation sur la volatilisation, mais cet effet peut être différent selon le pesticide considéré. 
L’utilisation de ce type de formulation a aussi été discutée par Taylor & Spencer (1990) en terme 
économique et en terme de risque de pertes par ruissellement. Cependant, peu de travaux ont porté sur 
le sujet et l'influence des adjuvants sur le comportement des pesticides en post-application est très peu 
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connue. En particulier se pose la question de savoir, pour une même formulation, à quel point des 
adjuvants différents peuvent modifier le comportement de la substance active. 
 

Méthodes et limites 
 
Approches expérimentales 
 Des méthodes d’études existent à plusieurs échelles (au laboratoire, avec des éléments marqués ou 
non, en tunnels de ventilation, au champ). Les méthodes au champ reposent sur des méthodes 
micrométéorologiques classiques (Majewski, 1999) utilisées depuis longtemps pour d’autres composés 
chimiques. Les incertitudes portent sur la mesure des concentrations dans l’atmosphère, sur les pertes 
depuis les surfaces traitées pendant l’application et juste après (souvent les mesures commencent à la 
fin de l’application afin de limiter la confusion avec les pertes par volatilisation depuis les gouttelettes 
de spray, cf. les conclusions du Wokshop "Emission of Pesticides into the Air", Alterra/ 
Forschungszentrum Jülich/ Inra, Wageningen, février 2004). 
 
Modélisation 
L’interprétation des observations ainsi que l’extrapolation à d’autres situations nécessite le 
développement de modèles. Les modèles existantes (Bedos et al., 2005) vont de relations empiriques 
(Woodrow et al., 1997) jusqu’à des modèles mécanistes (PEM ; Scholtz et al., 2002), en passant par 
des solutions analytiques (Jury et al., 1983) et les modèles décrivant le comportement des pesticides 
dans l’environnement, préconisés pour l’homologation (PRZM, MACRO…; Vanclooster et al., 2003). 
Certains modèles sont basés sur une approche mécaniste à une échelle temporelle horaire comme PEM 
(Scholtz et al., 2002) ou Volt’Air (Cellier et al., 2004), pertinente pour l’interprétation des 
observations. Les groupes de recherche butent à l’heure actuelle sur le couplage de processus et la 
description de l’état de surface (cf. Workshop "Emission of Pesticides into the Air" cité plus haut). En 
ce qui concerne la volatilisation depuis la plante, si des modèles ont été développés (Scholtz et al., 
2002 ; Leistra et al., 2005), ils sont confrontés au manque de jeux de données complets pour les 
valider ainsi qu’au manque de connaissance des processus en compétition avec la volatilisation : 
ad(b)-sorption par la plante, (photo)-dégradation, lessivage par la pluie, etc. 
De manière générale, il y a une incertitude sur la précision et la fiabilité des valeurs indiquées dans les 
bases de données pour les caractéristiques physico-chimiques des composés et leur évolution avec la 
température. De plus, peu d’études portent sur les métabolites. 
 
Il est à noter qu’une synthèse bibliographique est en cours de rédaction par le groupe de travail 
FOCUS air sur les émissions de pesticides vers l’atmosphère et les outils disponibles.  
 

Cas spécifiques  
 
Impact de la présence d’un couvert végétal sur la volatilisation depuis le sol 
La présence d’un couvert végétal modifiant les conditions locales, on peut penser que ces 
modifications vont avoir des conséquences sur la volatilisation du composé depuis le sol. Par ailleurs, 
on peut aussi penser que le couvert végétal est susceptible d'absorber une partie du composé volatilisé 
mais il y a à notre connaissance peu de travaux sur le sujet. 
 
Volatilisation depuis une surface aqueuse 
La volatilisation depuis une surface aqueuse constitue une voie de dissipation pour les applications en 
riziculture, et depuis les fossés contaminés. Taylor & Spencer (1990) ont signalé l’existence d’un 
manque de données sur ce phénomène pour les pesticides (les études ayant plutôt porté sur les PCB ou 
d’autres composés toxiques volatils). Ils citent les travaux de Liss & Slater (1974) pour la 
modélisation des échanges à l’interface eau-air. On peut aussi noter l’existence de travaux 
expérimentaux en laboratoire (Sanders & Seiber, 1983 ; Maguire, 1991). Maguire (1991) a ainsi noté 
que la volatilisation constituait une voie de dissipation majeure des pesticides peu solubles appliqués 
en surface (depuis la fine couche de surface). Lorsque le pesticide pénètre plus en profondeur dans 
l’eau, cette voie de dissipation est moindre. Les caractéristiques physico-chimiques des composés 
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(constante de Henry) influencent le processus, ainsi que les conditions climatiques (température par 
exemple) et les transferts verticaux dans la colonne d’eau (Bidleman, 1999). 
 
Fumigants (voir aussi 3.2.1.1) 
Les fumigants présentant des pressions de vapeur élevées, leur transfert dans le sol se fait donc 
essentiellement en phase gazeuse. Cela implique d’employer des méthodes d’application spécifiques 
appropriées afin de limiter les pertes vers l’atmosphère telles que : injection dans le sol en profondeur, 
utilisation d’un film plastique en surface, compaction du sol, augmentation du contenu en eau du sol, 
etc.(van den Berg et al., 1999 ; Wang et al., 2001). Yates et al. (2002) indiquent que des pertes 
comprises entre 20 et 90 % de la quantité appliqué ont parfois été observées. Les méthodes de mesures 
pour suivre la volatilisation des fumigants sont similaires à celles présentées plus haut. En terme de 
modélisation, divers développements spécifiques ont été réalisés (Van den Berg, 1992). 
 

Bilan 
 
- L’ordre de grandeur de la volatilisation des pesticides est de 0,1g ha-1 h-1 à 100 g ha-1 h-1 pour des 
applications au sol ou sur des plantes, ce qui représente alors de quelques 0,1% jusqu’à quelques 
dizaines de % de la dose appliquée (voire plus pour les fumigants). Il y a toutefois moins 
d’informations pour la volatilisation depuis les plantes que depuis sol. 
- La dynamique de la volatilisation est variable selon le composé et les conditions environnementales, 
avec parfois un cycle diurne. 
- Les principaux facteurs influençant le flux de volatilisation sont connus.  
- Les fumigants représentent un cas particulier nécessitant des précautions d’emploi, sans quoi leur 
volatilisation varie de 20 à 90 . 
- En cas d’application sur une surface aquatique (riziculture, fossé contaminé par dérive), la 
volatilisation peut constituer une voie de dissipation significative pour les pesticides peu solubles. 
- Des méthodes de mesures de flux de volatilisation sont disponibles à plusieurs échelles et des 
modèles commencent aussi à être disponibles, mais ils sont rarement adaptés à l’étude de processus et 
il y en a peu pour la volatilisation depuis la plante. 
- Les difficultés dans l’étude de la volatilisation sont nombreuses : au niveau expérimental, précision 
des mesures, mesures de la volatilisation en cours d’application et juste après, mesure des conditions 
aux interfaces ; au niveau des modèles, description des conditions aux interfaces, des processus en 
compétition. Toutes ces incertitudes rendent difficiles l’interprétation des observations. 
- Peu d’études portent sur les métabolites. 
- Il y a peu de connaissances sur l’effet des formulations et des adjuvants sur la volatilisation. 
 
De manière générale, il y a une incertitude sur la précision et la fiabilité des valeurs indiquées dans les 
bases de données sur les caractéristiques physico-chimiques des pesticides et leur évolution avec la 
température. 
 

3.2.1.5. Transport par ruissellement et percolation 

Différentes synthèses sur ce thème ou une partie de ce thème sont déjà disponibles dans la littérature. 
Sans être exhaustif on peut citer celles de Leonard (1990), Flury (1996), Schiavon et al. (1995) et 
Voltz et Louchart (2001). 
 

Les voies de transport par l’eau à l’échelle parcellaire 
 
Hormis les phénomènes de dérive intervenant lors des pulvérisations, l'ensemble des voies de transport 
des substances phytosanitaires partent ou transitent par le sol. C’est bien sûr le cas des produits 
appliqués directement sur le sol, mais c’est aussi celui des produits d’application foliaire dont une 
partie traverse le feuillage et atteint le sol lors de la pulvérisation et dont une autre partie rejoint le sol 
ultérieurement par lessivage foliaire (cf. 3.2.1.3) lors des pluies. Quatre mécanismes principaux de 
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transfert des pesticides hors de la parcelle peuvent être distingués. Il s’agit de la volatilisation, décrite 
dans le paragraphe précédent, et de trois voies de transport par l'eau présentant des capacités 
d’entraînement contrastées : 
i) Le ruissellement de surface, provoqué soit par une intensité de pluie supérieure à la capacité 
d'infiltration du sol, soit par saturation du sol au-dessus de niveaux peu perméables. Il lave la couche 
de surface du sol, fortement chargée en matières actives et aboutit aux contaminations de l’eau les plus 
fortes, pouvant aller à plus d’un mg/L et représenter jusqu’à quelques % (voire 10%) des quantités 
appliquées sur le sol (voir par exemple Leonard, 1990 ; Lennartz, 1997).  
ii) Le drainage artificiel des sols par drains enterrés, alimenté soit par les nappes superficielles se 
formant lors des épisodes pluvieux, soit par de l’eau de ruissellement captée par les tranchées de 
drainage. La contamination des eaux de drainage est en général d’un ordre de grandeur inférieur à 
celui des eaux de ruissellement du fait des possibilités de rétention des molécules par la matrice du sol 
qui sont associées à l’écoulement dans le sol (voir par exemple Schiavon et al., 1995 ; Dorobisz, 
2000). 
iii) Les flux de percolation à travers le sol. Ils produisent des contaminations faibles en concentration, 
souvent proches de quelques µg/L, voire inférieurs (Schiavon et al., 1995 ; Flury, 1996) Il faut 
toutefois distinguer les flux matriciels, intervenant dans la microporosité, et les flux préférentiels, 
intervenant dans la macroporosité du sol. Les flux matriciels correspondent à des circulations lentes 
maximisant le potentiel d’adsorption des substances sur la matrice du sol. Ils présentent les 
contaminations les plus faibles. Les flux macroporaux sont au contraire rapides, ce qui limite le 
processus d’adsorption des substances qui est progressif. Ils présentent ainsi des contaminations 
proches de celles des flux issus du drainage artificiel. Leur importance dépend de la structure porale 
du sol. Ils peuvent être prédominants dans des sols à forte macroporosité. Ils sont souvent évoqués 
pour expliquer la contamination rapide de nappes souterraines. On notera que les flux hypodermiques 
se produisant latéralement dans les couches de surface du sol à forte porosité situées au-dessus de 
couches peu perméables, relèvent de ces flux préférentiels dans le sol. 
 
Dans tous les cas, les quantités exportées sont faibles et ne représentent que quelques pour cents des 
quantités appliquées. Néanmoins, elles sont suffisantes pour provoquer des contaminations 
significatives de l’eau au regard des seuils maximaux autorisés pour les eaux potables. Il est important 
de noter que, suivant les conditions hydrodynamiques locales, c’est l’une ou l’autre de ces trois voies 
d’écoulement qui prédomine. De manière générale, il semble souvent pertinent de rechercher à limiter 
le ruissellement de surface, puisqu’il s’agit de la voie d’écoulement la plus contaminante. Mais cela 
n’est efficace qu’à condition que le flux de ruissellement soit effectivement une voie d’écoulement 
significative par rapport aux autres voies citées. 
 

Formes du transport des produits phytosanitaires 
 
Le transport par l'eau des substances peut s’effectuer soit sous forme dissoute, soit sous forme 
adsorbée sur les matières en suspension (M.E.S.). Les proportions relatives de ces deux formes de 
transport dépendent de deux facteurs principaux. Le premier est lié aux propriétés d'adsorption des 
substances sur la phase solide, qui sont définies par le coefficient de partage sol-eau Kd égal au ratio 
entre la teneur en substances adsorbées sur les particules et leur concentration dans l'eau, supposée en 
équilibre avec la phase adsorbée. Ce coefficient varie en fonction de la nature chimique des molécules, 
mais aussi en fonction des caractéristiques de la phase solide et en particulier de sa teneur en matière 
organique (Barriuso et al., 1996). Ainsi, suivant la valeur du Kd, la répartition entre les deux formes de 
transport peut varier fortement. Le second facteur est la charge en M.E.S. de l'eau d'écoulement. On 
note qu'un Koc élevé n'implique pas nécessairement un transport majoritaire de la substance sous 
forme adsorbée si la charge en M.E.S. est faible. Or, de nombreux écoulements présentent des teneurs 
en M.E.S. réduites, notamment les écoulements de subsurface. En conséquence, dans une majorité de 
situations, on observe que le transport s'effectue essentiellement en phase soluble (Leonard, 1990). 
Réciproquement, on constate que les molécules à fortes propriétés d'adsorption sont peu mobiles et 
présentent des risques plus restreints de contamination des eaux. 
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Dynamiques et facteurs de variation temporelle des concentrations 
 
La contamination des eaux présente des variations importantes dans le temps. Si l'intervalle de temps 
entre deux épandages est suffisamment long, on observe le plus souvent une décroissance quasi-
exponentielle de la contamination quelle que soit la voie d’écoulement, ruissellement, drainage 
artificiel, percolation (voir par exemple Ng et al., 1995 ; Lennartz et al., 1997 ; Heydel et al., 1999).  
 
L’évolution de la contamination de l'eau se produit principalement sous l'effet d'une diminution de la 
disponibilité au transfert des substances phytosanitaires dans le sol. On notera que la disponibilité au 
transfert d'une substance n'est pas seulement fonction du stock en substances dans le sol, qui évolue en 
fonction de la dégradation des molécules, mais également de l’intensité de la rétention.  
 
Le niveau de contamination des écoulements est par ailleurs également influencé par l'intensité des 
écoulements. Lennartz et al. (1997) observent, par exemple, une remontée nette des concentrations 
dans l’eau de ruissellement lors d’une crue au mois d’août par rapport à une crue précédente survenue 
en mai du fait d’une intensité de pluie très supérieure. Toutefois, à l’échelle annuelle, ce facteur 
n'intervient en général qu'au second ordre sur l’évolution de la concentration des substances dans l’eau 
par rapport à la disponibilité des résidus dans le sol. 
 
Au total, quelle que soit la substance concernée, le risque maximal de contamination correspond au 
cas d’une forte averse qui se produirait peu de temps après application ou arrivée du produit au sol, 
c’est à dire quand la disponibilité de la substance est maximale dans le sol. Dans le cas de molécules 
peu ou moyennement persistantes dans le sol, on observe alors qu'un seul événement de pluie peut 
provoquer la majeure partie des pertes annuelles (Flury, 1996 ; Lennartz et al., 1997). Par contre, le 
risque moyen de contamination sur une période donnée est également fonction de la disponibilité 
moyenne de la substance dans le sol. A cet égard, Barriuso et al. (1996) font remarquer que si la 
rétention des substances sur la phase solide du sol est un processus favorable à court terme car elle 
diminue la disponibilité au transfert des molécules, la rétention et la formation de résidus liés n'élimine 
pas les molécules et pose donc le problème de leur éventuelle libération à long terme si les conditions 
physico-chimiques du sol se modifient (voir 3.2.1.2.). Ainsi, Novak et al. (1998) observent dans des 
percolats de colonnes de sol une diminution progressive des concentrations en atrazine et isoproturon 
durant la première année après traitement, puis lors des périodes estivales des deux années suivantes 
des remontées qu'ils attribuent à des réorganisations des matières organiques. Les mêmes auteurs font 
également état d'observations in situ de contaminations chroniques d'eaux de drainage par de l'atrazine 
plus de sept ans après arrêt des traitements. 
 

Bilan  
 
- La contamination des eaux diffère suivant la voie d’écoulement. Elle est maximale, en terme de 
concentration, pour le ruissellement, moyenne pour le drainage artificiel des sols, moyenne à faible 
pour la percolation. La hiérarchisation des voies de transfert en terme de flux dépend des systèmes 
hydrologiques. Il est pertinent de chercher à réduire les flux de ruissellement qui ne favorisent pas la 
rétention des molécules sur le sol, à condition toutefois qu’il s’agisse d’un flux important. 
- Le transport se fait le plus souvent en phase soluble, même parfois dans le cas de molécules à fortes 
propriétés d’adsorption (Koc élevés), du fait de la faible charge en particules des eaux d’écoulement.  
- Le risque maximal de contamination des eaux correspond aux fortes averses qui se produisent peu de 
temps après l’application ou l’arrivée du produit au sol, c’est à dire quand la disponibilité de la 
substance est maximale dans le sol. Les pertes durant ces quelques évènements hydrologiques peuvent 
constituer la majorité de la contamination annuelle. 
- On observe du transport dans l’eau de substances plusieurs années après l’application, ce qui illustre 
sans doute le risque significatif de remobilisation de résidus fortement retenus sur la matrice du sol 
(résidus liés ?). 
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3.2.2. Devenir et transfert aux échelles supra-parcellaires 

3.2.2.1. Dispersion atmosphérique (dérive, érosion) et dépôts 

La dispersion atmosphérique de composés doit être considérée à deux échelles : à courte distance 
(échelle locale, < 1 km) et à moyenne et longue distances car les processus en jeu sont différents (van 
Jaarsveld & van Pul, 1999). A courte distance, l’échelle de temps est de l’ordre de quelques minutes à 
l’heure. A cette échelle, la dégradation atmosphérique peut être négligée. A longue distance (> 1000 
km), l’échelle de temps est alors plutôt de l’ordre de quelques heures à quelques jours ou plus, 
nécessitant alors de prendre en compte l’éventuelle dégradation du composé dans l’atmosphère. En 
terme de dépôt, on suppose généralement qu’à courte distance les dépôts humides (par la pluie) ne 
sont pas prédominants (les applications ayant a priori lieu en dehors d’épisodes pluvieux immédiats), 
et que seuls les dépôts secs (particulaire et gazeux) sont à considérer. Par contre, à longue distance, les 
deux voies de dépôt (humide et sec) interviennent. 
 
Concernant spécifiquement les pesticides, il nous a semblé plus clair de distinguer la dispersion qui a 
lieu pendant l’application (appelée dérive), concernant plutôt les gouttelettes de spray (voire une phase 
gazeuse) de celle qui a lieu après l’application, concernant la phase gazeuse issue de la volatilisation et 
les aérosols.  
Il convient de rappeler ici l’existence d’une synthèse bibliographique en cours d’élaboration, et non 
disponible à ce jour, par le groupe de travail FOCUS Air sur la dispersion atmosphérique et sur les 
dépôts de pesticides ainsi que sur les outils disponibles pour l’étudier. 
 

Dispersion atmosphérique pendant l’application (voir aussi 3.2.1.1)  
 
L’échelle concernée est a priori locale, malgré une dimension plus globale pour la fraction de 
composé perdue pendant l’application et non déposée localement. Cependant, peu d’information 
existant sur cette fraction, la suite du paragraphe se place donc à l’échelle locale.  
 
Pour une application par pulvérisation  

La dérive représente de manière générale "les pertes de composé pendant l’application". Cependant, 
elle est couramment caractérisée à partir de deux approches : (1) estimation de la différence entre la 
quantité sortant du pulvérisateur et celle qui arrive sur la cible (sol+plante). Ces pertes comprennent 
les pertes vers l’atmosphère par passage en phase gazeuse ou particulaire (liquide ou solide), et le 
transport en dehors de la parcelle. D’un point de vue expérimental, on s’intéresse alors aux quantités 
réellement appliquées et éventuellement aux concentrations en phase gazeuse et particulaire dans l’air 
au dessus et à coté de la parcelle ou (2) estimation des quantités déposées à côté de la parcelle (cf. 
approche classique BBA, étude requise pour l’élaboration des dossiers d’homologation). C’est alors 
l’impact sur ces zones riveraines qui est visé. On estime ce terme par mesure du dépôt à proximité 
immédiate de la parcelle. Ainsi, les deux approches donnent deux informations différentes : la 
première estime les pertes pendant l’application alors que la seconde estime les dépôts à proximité 
immédiate de la parcelle. Cette première constatation engage à la vigilance quant à la lecture de la 
littérature. 
 
La compréhension de la dispersion des gouttelettes de spray, de leur dépôt et de leur évaporation est 
difficile en terme de mesure et de modélisation, en liaison avec la multitude des paramètres impliqués 
et la difficulté à modéliser ces processus complexes. La dispersion des gouttelettes de spray hors de la 
parcelle va dépendre de la taille des gouttes (elle-même dépendante de la technique d’application, de 
la formulation), de leur évaporation (elle même dépendante d’un grand nombre de facteurs dont la 
présence d’adjuvants), du vent, de la stabilité atmosphérique, de la vitesse d’avancement du tracteur, 
de la hauteur de la rampe… Des préconisations de conditions optimales d’application sont toutefois 
données en ce qui concerne les conditions atmosphériques locales (vitesse de vent ; voir aussi 
paragraphe 3.5.2.1.). 
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Au niveau expérimental, les nombreux travaux existants sont le plus souvent basés sur l'utilisation de 
traceurs et de systèmes de collecte passifs ou actifs. Ils ont permis de réaliser des études comparatives 
de dépôts de gouttelettes d'eau à proximité de la parcelle traitée. Suivant les matériels, sur une centaine 
de mètres, l'ordre de grandeur des dépôts mesurés est de quelques % à 10% de la dose appliquée dans 
la parcelle. Ces différentes études se sont traduites par une norme de mesure de terrain et un projet de 
norme pour la classification des pulvérisateurs vis-à-vis de leur aptitude à limiter la "dérive". Les 
conditions expérimentales comme les dispositifs de collecte pouvant être très différents, ces résultats 
ne peuvent toutefois constituer des valeurs de référence pour des travaux de modélisation (Cf. 
Workshop Wageningen). Ainsi, malgré une multitude de données disponibles, aucune d'entre-elles 
n'est suffisante pour une description fine des mécanismes avec des produits réels, que ce soit pour 
l'estimation des flux de dispersion dans l'air ou pour l'estimation précise des quantités déposées au sol. 
Il est par exemple impossible de caractériser le flux d'évaporation des gouttelettes de spray et de le 
distinguer de la volatilisation depuis le sol ou les plantes. 
Certains travaux sont cependant conduits avec des produits réels. Par exemple, Briand (2003) présente 
des résultats de mesures de dépôts au sol et de concentrations dans l’air d’atrazine et d’alachlore à 
différentes distances de la parcelle traitée (ce dernier volet permettant d’apprécier le phénomène de 
dérive du point de vue des niveaux de contamination à proximité de la zone d’application). Outre 
l’identification de difficultés expérimentales, l’auteur note un comportement différencié entre les deux 
molécules, pour l’instant non complètement interprété. Une étude réalisée en arboriculture par le 
même auteur a montré toute la difficulté d’estimer les pertes par dérive pour des traitements "longs", 
car il est difficile de faire la part des choses entre la contribution des pertes liées à l’application elle-
même et celle des pertes issues de la dispersion de la quantité volatilisée depuis la surface déjà traitée. 
 
En terme de modélisation, des approches semi-empiriques sont développées, basées sur des modèles 
stochastiques (Walklate et al., 1997) et expérimentaux (Rautman et al., 2001) calés sur d’importantes 
campagnes de terrain sur différents types de cultures et de conditions climatiques, limitant leur 
extrapolation à d’autres conditions. Des modèles plus mécanistes existent, gaussien (Raupach et al., 
2001b) ou lagrangien (Raupach 1989 ; Holterman et al., 1997 ; Sidahamed et al., 2001), mais 
l’évaporation du pesticide depuis les gouttelettes est souvent négligée, ainsi que les turbulences 
générées par la machine. Ces modèles présentent souvent des paramétrisations grossières du dépôt et 
la description de la population de gouttes est souvent simplifiée (Da Silva, 2003). Les conditions 
initiales d’émission des gouttes peuvent être affinées par une description de la fragmentation. Enfin, 
un suivi du spectre de gouttes au cours de la dispersion permettrait de mieux décrire leur dépôt qui met 
en jeu différents processus suivant la taille : diffusion brownienne, impaction et sédimentation 
(Raupach et al., 2001a).  
 
Cas particulier des applications par aéronefs  

La modélisation des pertes lors de traitements aériens diffère peu de celle des traitements terrestres. 
C’est d’abord aux États-Unis que ces problèmes ont été abordés, ce qui a permis de développer le 
logiciel AgDrift préconisé par la Drift Task Force (Teske, 2001 ; Birchfield, 2004). D’autre modèles 
plus ou moins simplifiés existent (Craig, 2004; Ramaprasada, 2004). Dans tous les cas ils tiennent 
compte du type d’appareil (i) du type de traitement (ii) des conditions d’application (iii) et permettent 
de calculer la part de dérive en bordure de champs. Une étude suisse (Viret, 2003) évoque des pertes 
pouvant atteindre 20% des quantités épandues. Une étude a aussi été conduite récemment sur 
l’efficacité de buses à injection d’air pour limiter la dérive par rapport à des buses conventionnelles 
(Guyot et al., 2005). Enfin, il est à noter qu’une expertise AFSEE sur ce thème est en cours. 
 
Traitement des semences et granulés  

Le problème de la dispersion de fines poussières contenant du pesticide lors du semis avec des 
semences traitées ou lors d’application de granules se pose. Dans le cadre de l’expertise AFSSA 
(2004 ; voir aussi 3.5.1.1,) des études spécifiques de simulation ont été menées afin d’évaluer la dérive  
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de granulés à l’aide d’un modèle anglais (de Silsoe ; Miller) et d’un modèle hollandais, IDEFICS 
(Holterman, 2004)). IDEFICS a été adapté pour prendre en compte des applications de granulés avec 
des disques rotatifs (Holterman, 2004). Moyennant des hypothèses sur la granulométrie des granulés 
concernés, les résultats de dépôts sur des surfaces aquatiques proches montrent, dans un pire cas 
réaliste, des niveaux pouvant être similaires (en % de la dose appliquée) à ceux observés lors de la 
dérive de pulvérisation. Des facteurs clés ont pu être identifiés (hauteur de l’appareil, taille des 
particules…). L’auteur indique que ces simulations n’ont pas pu être validées à l’aide de jeux de 
données, mais qu’elles pourront être affinées si des données concernant la granulométrie des particules 
peuvent être fournies. 
 

Dispersion atmosphérique en post-application 
 
Dispersion de la phase gazeuse issue de la volatilisation et dépôt sec 
 
- A l’échelle locale (< 1 km) : 
A la proximité immédiate d’une source, les concentrations atmosphériques en phase gazeuse peuvent 
être élevées, engendrant après dispersion atmosphérique des flux de dépôts secs significatifs au 
voisinage immédiat des champs traités. Les travaux réalisés sur les pesticides tendraient à montrer que 
leur dépôt gazeux à proximité des zones traitées peut atteindre des niveaux du même ordre de grandeur 
que les dépôts par dérive, voire être supérieur dans certaines conditions (Raupach et al., 2001a ; 
Asman et al., 2003). Les résultats des premiers tests réalisés avec un modèle de dispersion 
atmosphérique (FIDES ; (Loubet et al., 2001) tendent à aller dans le même sens (Panic, 2003). On 
peut noter que la contribution du dépôt sec (issu de la volatilisation) aux dépôts issus de la dérive et de 
la volatilisation augmente en général avec la distance au champ (à quelques mètres de la parcelle, la 
dérive prédomine). Asman et al. (2003) ont noté un effet différencié de la taille de la parcelle sur la 
dérive et sur le dépôt sec, ce dernier étant plus influencé par la taille de la parcelle que le premier. Des 
travaux réalisés en laboratoire ou en tunnel ont été répertoriés mais ils portent sur un nombre limité de 
composés et de surfaces (Duyzer, 2003). Une étude en tunnel de ventilation placé au champ a été 
présentée par Hoffman et al. (2003) et détaillée par Fent (2004). Ce dernier présente des résultats de 
dépôts sur des surfaces d’eau pour dix composés. Des études ont aussi été menées au champ 
(Gottesbüren et al., 2003 ; Siebers et al., 2003). Les auteurs s’accordent en général pour dire que le 
dépôt dépend des caractéristiques physico-chimiques des composés et des conditions météorologiques 
locales, identifiant des situations pour lesquelles le dépôt sec est supérieur à la dérive calculée ou 
estimée expérimentalement. Siebers et al. (2003) estiment cependant que les études doivent être 
poursuivies pour mieux comprendre le processus de dépôt, peu connu actuellement. Remarquons 
toutefois qu’à notre connaissance, aucune étude n’a couplé mesure de la volatilisation et du dépôt à 
proximité de la zone traitée (seule des mesures de concentrations dans l’atmosphère sont en général 
réalisées). Epple et al. (2002) ont comparé les dépôts humides aux dépôts totaux (humide et sec) en 
zone d’application pour un certain nombre de composés appliqués localement ou non. Ils ont pu mettre 
en évidence un effet de la contamination locale par dépôts sec pour certains composés. La prise en 
compte de cette source de contamination commence à apparaître dans les études en vue de 
l’homologation des produits (qui jusqu’alors ne considéraient que la dérive) dans certains pays 
(Allemagne, Danemark). Toutefois, on peut souligner un manque crucial de jeux de données de dépôts 
secs pour les pesticides. 
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Figure 3.2-7. Comparaison à l’aide de simulations numériques des dépôts secs et de la dérive sur un 
lac à proximité de parcelles traitées (d’après Asman et al., 2003). 

La dispersion atmosphérique à courte distance a fait l’objet de nombreux travaux expérimentaux et de 
modélisation pour les gaz-traces avec une panoplie de modèles (eulériens, lagrangiens) de complexité 
variable (Asman, 1998 ; Loubet, 2000). Cependant, les jeux de données sont rares et la plupart des 
modèles ont été validés sur des données avec traceurs (SO2 ou SF6). L’étude de la dispersion 
atmosphérique à courte distance des pesticides est une préoccupation récente. Wittich & Siebers 
(2002) ont présenté les résultats de comparaison entre des mesures et les prévisions de modèles dans le 
cas de 3 molécules. Il existe comparativement moins d’études couplant dispersion et dépôt gazeux en 
raison de la difficulté à réaliser ce couplage et à décrire le dépôt, processus résultant de la combinaison 
de phénomènes de diffusion, d’équilibres thermodynamiques chimiques à l’interface, dépendant des 
caractéristiques physico-chimiques du composé et de la surface, de la température et de l’hygrométrie. 
L’application aux pesticides de modèles développés pour d’autres composés ne pose pas de problèmes 
conceptuels (van Pul et al., 1999) à condition que l’on connaisse les caractéristiques d’échange de 
surface, ce qui n’est pas vraiment encore le cas pour les pesticides étant donné le manque de jeux de 
données évoqué précédemment. De plus, le dépôt peut être influencé par la saturation de la surface en 
pesticide, situation possible a proximité d’une application (van Jaarsveld & van Pul, 1999). Il convient 
de signaler à ce propos l’existence du modèle danois de dispersion/dépôts de pesticides PESTDEP 
(Asman et al., 2003) ainsi que celle d’un modèle à courte distance de type multimédia (EVA) en cours 
d’évaluation par confrontation avec des mesures réelle.  
 
Nous avons vu au paragraphe 3.1.2 que les concentrations à l’intérieur des serres pouvaient être 
élevées après un traitement et persister, à des niveaux moindres, plusieurs jours après celui-ci. Quant à 
la dispersion de composés hors de la serre, il semble y avoir peu de travaux. Le transfert vers 
l’atmosphère est notamment possible lors de l’ouverture de la serre (van den Berg et al., 1999). Il peut 
constituer une voie de contamination importante à proximité de serres, ce qui conduit les auteurs à 
indiquer que l’on ne doit pas le négliger lors des études d’exposition (même si à une échelle spatiale 
plus grande, la contribution peut être faible au vu du nombre généralement réduit de serres). Des 
études expérimentales et numériques du transfert vers l’atmosphère ont été rapportées par van den 
Berg et al. (1999). Vallet (2005) ne note pas cependant d’augmentation significative de la 
concentration en endosulfan à l’extérieur d’une serre après un traitement dans celle-ci (il faut toutefois 
signaler que le prélèvement à l’extérieur a été réalisé sur 7 jours). Cette voie de dissipation est prise en 
compte dans le chapitre Air de l’EPPO (EPPO, 2003) qui, par ailleurs donne comme définition des 
traitements "indoor" l'existence d'un taux de renouvellement de l’air > 10 /h. Selon ce schéma, pour les 
applications classiques, considérées comme non sujettes à la dérive à l’extérieur, aucune étude n’est 
demandée pour la dérive. Pour les applications spécifiques (brouillard…), une étude de dérive peut 
être demandée car les particules peuvent rester en suspension plus longtemps. Le transport de la phase 
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gazeuse doit toujours être évalué (utilisation, pour les courtes distances de modèles de transport avec 
traitement en milieu fermé (Van Os et al., 1993 ; Mensink & Linders, 1998). 
 
- A l’échelle régionale ou plus (>1km) :  
Des observations de concentrations en pesticides dans des lieux où aucun pesticide n’est appliqué 
(pôles, lacs de montagne) et dont les niveaux sont variables selon la distance à l’application et la 
saison ont permis de mettre en évidence l’existence du transport atmosphérique à moyenne et longue 
distance de ces substances (cas des Grands Lacs Nord américain ; Bidleman, 1999). De même, des 
composés sont retrouvés dans des pays où leur utilisation est interdite (atrazine dans des eaux de pluie 
en Allemagne alors qu’elle est interdite depuis 1991 ; Epple et al., 2002 ; voir aussi les résultats 
reportés par Asman et al., 2005).  
L’analyse du potentiel de transport atmosphérique à grande distance de composés chimiques passe par 
une (1) analyse de leur transport en tant que tel (qui peut être faite pour tout composé chimique en 
utilisant les outils disponibles tels que les modèles météorologiques de transport à diverses échelles, 
mais qui repose toutefois sur une agrégation des sources, requérant ainsi une bonne connaissance des 
émisions) ainsi que (2) une analyse de leurs puits dans l’atmosphère (qui sont en général spécifiques 
du composé chimique considéré): transformation, dépôts secs (particulaire et gazeux) mais aussi 
humides. Ainsi, cette analyse reste-t-elle encore relativement incertaine pour les pesticides compte 
tenu du manque de connaissance concernant leur potentiel de dégradation, leur partition entre les 
différentes phases de l’atmosphère (gaz/aérosol ; Bidleman, 1999) ou leur mode d’incorporation dans 
les gouttes de pluie (lors de la formation des gouttes ou lors de l’évènement pluvieux, par lessivage par 
les gouttes de pluie du pesticide présent dans les basses couches atmosphériques ; Asman et al., 2001 ; 
Briand, 2003). En effet, selon qu’un composé se trouve sous forme gazeuse ou sous forme particulaire, 
son dépôt sera différent : dans le premier cas, il dépend fortement de ses caractéristiques physico-
chimiques, dans le second, ce sont les caractéristiques de la particule qui vont être prédominantes. De 
même, sa dégradation sera différente dans les deux phases (Atkinson et al., 1999).  Atkinson et al. 
(1999) ont synthétisé les connaissances et les méthodes disponibles pour estimer les différentes voies 
de dégradation des pesticides dans l’atmosphère (réaction avec le radical OH, avec NO3…) et ils ont 
présenté les principales sources d’incertitude correspondantes. A l’heure actuelle, le potentiel de 
transport à longue distance d’un composé est souvent estimé à partir de sa DT50 air (liée aux 
transformations) : si elle est supérieure à 2 jours, alors le composé est susceptible d’un transport à 
longue distance (EPPO, 2003). Une méthode de calcul de la DT50air globale (c'est-à-dire incluant non 
seulement les transformations mais aussi les dépôts et la partition gaz/particule) dans la couche limite 
atmosphérique a été proposée par van Pul et al. (1999). Cependant, ces auteurs indiquent l'existence 
d'une incertitude d’un facteur 4 sur cette estimation. Par ailleurs, une fois déposés, les pesticides 
peuvent se revolatiliser si les conditions environnementales changent (par exemple lors d’une 
diminution des concentrations atmosphériques ; van Jaarsveld & van Pul, 1999). Cela conduit à 
proposer des vitesses "effectives" de dépôts.  
Il existe des tests de modélisation à l’échelle régionale (van Jaarsveld & van Pul, 1999) établie à partir 
de modèles de fugacité dont un des objectifs est d’estimer la répartition du composé entre différents 
compartiments environnementaux, ou à partir de modèles de transport atmosphérique (eulérien ou 
lagrangien) dont l’objectif est d’estimer les champs de concentrations dans l’atmosphère et le dépôt à 
la surface terrestre. Les auteurs notent que peu de données permettent de valider ces modèles 
(quelques tests – encourageants – ont porté sur les concentrations dans les eaux de pluie) et que les 
sources d’incertitude résident dans les émissions (facteurs aussi relevés par De Leeuw et al., 2000 qui 
notent aussi une méconnaissance des usages à l’échelle d’un pays, de l’effet des méthodes 
d’application et des facteurs d’émission), les interactions à la surface ainsi qu’aux incertitudes sur les 
caractéristiques physico-chimiques des composés (y compris leur potentiel de dégradation) et celles 
associées aux mesures. Des travaux canadiens (Scholtz et al., 1998) ont aussi porté sur l’obtention de 
cartes d’émission à partir d’un modèle de volatilisation et de couplage à un modèle météorologique à 
mésoéchelle. On peut toutefois noter la difficulté pour établir les cadastres d’émission, en lien 
notamment avec une méconnaissance des usages précis. 
En France, des études sont menées à l’heure actuelle sur le potentiel de dégradation des pesticides 
dans l’air (Briand, 2003 ; Le Person et al., 2005) ou la répartition gaz/particules financés par des 
appels d’offre nationaux. 
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Érosion éolienne 
 
- Depuis le sol :  
L’érosion éolienne de particules de sol sur lequel a été appliqué un pesticide constitue une voie de 
transfert de ce composé vers l’atmosphère. Cependant, ni son importance, ni les facteurs le gouvernant 
ne sont connus avec précision (van den Berg et al., 1999). Certains auteurs en ont signalé l’existence 
pour l’atrazine et la simazine (Glotfelty et al., 1989), tout en indiquant que la quantité de pesticide 
ainsi perdue était relativement faible (<1%) ; d’autres auteurs indiquent au contraire que cette voie de 
dissipation n’est pas négligeable et qu'elle peut être supérieure aux pertes par ruissellement (Larney et 
al., 1999). Ces derniers ont en effet estimé des pertes comprises entre 1,4 et 6,7% de la dose appliquée 
pour 6 herbicides, en notant un effet de l’incorporation (diminuant les concentrations en surface, 
l’érosion en est ainsi limitée). L’effet de la formulation n’est pas clair puisque Glotfelty et al. (1989) 
considèrent qu'il existe alors que Gaynor & MacTavish (1981, in Larney et al., 1999) pensent le 
contraire. 
 
- Depuis la surface foliaire : 
L’érosion éolienne des produits déposés sur les feuilles, notamment des préparations à base de cuivre, 
semble possible (Bonicelli, 2004) tout en restant faible. Ce point mériterait des travaux 
d’approfondissement. 

Bilan  
 
Dispersion atmosphérique pendant l’application  
En ce qui concerne la dérive après pulvérisation, beaucoup de travaux expérimentaux ont été réalisés 
et les facteurs qui influencent ce phénomène sont identifiés. Il y a toutefois toujours une ambiguïté sur 
la définition de la dérive, des difficultés pour comparer les résultats d'une étude à une autre (beaucoup 
de capteurs différents sont utilisés). De plus, il y a peu de connaissances sur l’évaporation des 
gouttelettes de spray et il est difficile de mesurer précisément la dose réelle appliquée. Enfin, il 
convient de signaler que beaucoup de modèles de complexité variable ont été proposés. Si l'on peut 
envisager de limiter la dérive par des progrès techniques, c’est plus compliqué en ce qui concerne la 
dispersion de la phase gazeuse ou particulaire qui dépend de nombreux facteurs. 

Dans le cas particulier des applications par hélicoptère, il existe des modèles spécifiques (voir 
expertise AFSEE en cours).  

En ce qui concerne le traitement de semences ou l'utilisation de granules, il peut se produire une 
dispersion de poussières (des études à ce propos sont en cours). 
 
Dispersion atmosphérique en post-application  
Les principales connaissances disponibles concernent la dispersion en phase gazeuse :  
* La dispersion et les dépôts à courte distance sont des préoccupations relativement récentes pour les 
pesticides. L’importance du dépôt sec comparativement à la dérive ou aux dépôts humides a été mis en 
évidence par des études numériques et quelques observations mais il y a un manque de données en ce 
qui concerne les dépôts secs pour les pesticides. Il y a un grand nombre de modèles de dispersion de 
composés chimiques mais peu de modèles couplés dispersion/dépôts et peu de jeu de données 
concernant les pesticides qui permettent de les adapter à ces substances et de les valider. 
* Dans le cas spécifique des traitements en serre, la voie de contamination atmosphérique est à 
considérer localement pour les études d’exposition (les concentrations dans les serres sont en général 
élevées). 
* A plus grande échelle : le transport à grande distance des pesticides (mesures concentrations dans 
lieux éloignés, montagne, lac…) a été mis en évidence. Il est difficile d’estimer le potentiel de 
transport des pesticides car il y a une méconnaissance des puits (dégradations dans l’atmosphère, 
dépôts secs, humides) et de la partition gaz/particules. Des études sont en cours. Des modèles existent, 
mais cette fois encore, il y a peu de jeux de données pour les valider. 
L'érosion éolienne depuis le sol ou la plante est une voie de dissipation qui existe mais dont l’intensité 
n'est pas trop connue. 
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Au final, il convient de rappeler que, jusqu'à présent, on est plutôt au niveau des constats sur le thème 
de la dispersion atmosphérique. Il n'y a pas de méthodes de prévision de la dispersion alors qu'il est 
nécessaire d'en tenir compte car il s’agit d’un processus important de contamination de l’air. Les 
quelques données disponibles indiquent qu'à plus ou moins longue échéance et/ou longue distance 
cette contamination atmosphérique peut jouer un rôle dans la contamination des autres compartiments 
de l'environnement (sol et eaux). Dans ce domaine il existe divers outils, proposés et mis au point pour 
d'autres polluants atmosphériques, qui sont encore vraisemblablement à adapter pour les pesticides.  
Dans tous les cas, il est nécessaire de signaler qu'il y a un manque de jeux de données complets sur les 
pesticides (comprenant entre autre les usages précis) qui permettent notamment de procéder à la 
validation des différents outils proposés. 
 

3.2.2.2. Transferts hydrologiques (nappe, ruissellement, aquifère) 

Dans la section 3.2.1. ont été évoqués les processus de transfert et de rétention des pesticides à 
l’échelle parcellaire. Ici nous analysons les transferts hydrologiques produisant la contamination 
amplement observée des ressources en eau de surface et souterraine. Les contaminations observées, 
notamment des eaux de surface, ne représentent qu’une faible part des quantités de produits appliqués. 
Cela avait déjà été noté pour les fuites hydrologiques à l’échelle parcellaire, qui étaient souvent de 
l’ordre de un ou de quelques pourcents des quantités appliquées. C’est encore plus vrai à l’échelle de 
bassins versants où ce pourcentage de pertes est plus souvent nettement inférieur à 1%. Il est par 
exemple compris entre 0,1 et 0,6% des quantités appliquées sur le bassin de Naizin en Bretagne (Cann, 
1998 ; Clément et al., 1999) et entre 0,05 et 0,3% sur le bassin de Roujan en Languedoc (Louchart, 
1999 ; Voltz et al., 2003). De nombreux autres exemples similaires ont disponibles. Vu les faibles 
quantités à l’origine de la contamination des eaux aux échelles supra-parcellaires, cela suggère à la 
fois la difficulté d’identifier les fuites et les voies d’écoulement depuis les parcelles et la difficulté 
potentielle pour limiter les fuites. 

A l'exutoire du bassin versant on observe fréquemment une modification de la dynamique et de 
l'intensité de contamination des eaux issues des parcelles agricoles. Plusieurs facteurs expliquent ces 
différences. L'hétérogénéité spatiale et temporelle de l'emploi des matières actives au sein d'un bassin 
versant produit une dilution de la contamination des eaux pour chaque matière active. La pluviométrie 
présente également une hétérogénéité spatiale, variable en fonction du type de pluie. Par ailleurs, les 
voies d'écoulement ainsi que les milieux traversés par les eaux contaminées entre les parcelles d'un 
bassin versant et son exutoire sont souvent multiples. Cela peut entraîner, d'une part, une inertie dans 
la transmission des contaminations et un amortissement par dilution des pics de pollution et, d'autre 
part, l'occurrence de transformations biotiques et abiotiques des résidus au cours de leur transport. Ces 
phénomènes varient fortement en fonction de la nature des bassins versants et des situations 
climatiques. Dans la suite de cette partie nous rappelons la diversité des voies d'écoulement existantes 
entre l'échelle de la parcelle et l'exutoire du bassin versant, puis nous examinons la diversité de la 
contamination de l’eau à l’exutoire des bassins versants et dans les nappes. 
 

Principales voies d’écoulement à l’échelle du bassin versant 
 
Les hydrologues reconnaissent un grand nombre de voies d’écoulement au sein d’un bassin versant (cf 
synthèse d'Ambroise, 1999) : 
- du ruissellement Hortonien, qui est lié à la trop faible perméabilité de la surface du sol en regard de 
l'intensité de pluie, 
- du ruissellement sur surface saturée, qui intervient dans les zones hydromorphes où la saturation du 
sol empêche toute infiltration supplémentaire indépendamment de l'infiltrabilité du sol, 
- des réinfiltrations des écoulements de surface dans des zones à plus fortes perméabilité (ex: fossés, 
haies, bandes enherbées), 
- des écoulements hypodermiques, saturés ou non saturés, qui se produisent latéralement dans les 
versants au niveau de contrastes de perméabilité entre les différentes couches de sol, 
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- des écoulements par drainage et d'exfiltration des nappes, qui se créent aux endroits où la 
topographie recoupe la surface piézométrique, 
- des écoulements par percolation vers les nappes, celles-ci pouvant être des nappes superficielles liées 
à des substrats imperméables situés à faible profondeur (altérite, substrats sédimentaires,…) et 
recoupant plus ou moins la topographie, ou des aquifères profonds sans recoupement avec la surface 
topographique. 
 
L'importance relative des différentes voies d'écoulement de l’eau et des polluants varie d'un milieu à 
l'autre en fonction du régime climatique, des caractéristiques géologiques et pédologiques, des 
aménagements hydrauliques et paysagers et de l'occupation du sol. Elle varie également d'une période 
à l'autre en fonction de la distribution et de l'intensité des précipitations. Ceci conduit à une diversité 
des régimes d'écoulement, et se traduit par une variabilité spatio-temporelle des contributions relatives 
des écoulements de surface et souterrains au flux à l'exutoire d'un bassin versant et à la recharge des 
nappes. 
 
On notera enfin que dans de nombreuses situations il n'est pas justifié d'attribuer l'origine de la 
contamination des eaux de surface uniquement aux processus de ruissellement, et celle de la 
contamination de eaux souterraines aux seuls processus de percolation. En effet les eaux de 
ruissellement peuvent recharger les nappes si des zones de réinfiltration existent. Inversement les eaux 
de percolation peuvent aboutir in fine dans les eaux de surface par drainage des nappes superficielles. 

Variabilité des contaminations des eaux de surface dans les bassins versants 
 
Les dynamiques de contamination des eaux à l'exutoire du bassin versant subissent des variations 
temporelles importantes. Louchart et al. (2001) en ont fourni un exemple en milieu viticole 
méditerranéen. Ces auteurs ont observé une diminution très nette de la contamination des eaux par des 
herbicides, qui passe de quelques centaines de µg/l à quelques µg/l d’herbicide au cours des mois 
suivant la période d'application. Mais il apparaît également des différences fortes de contamination 
entre les phases de crues et les phases de débit de base du bassin. Un autre exemple est fourni par 
Cann (1998) et Clément et al. (1999) dans un contexte de nappes superficielles sur socle (bassin 
versant de Naizin (56)). Dans ce cas, les concentrations observées en atrazine étaient de quelques µg/l 
dans les crues suivant les applications et d’un ordre de grandeur inférieur hors crue. Au total, 50% des 
fuites de pesticides étaient liées aux premières crues. Les pertes hors crue sont cependant non 
négligeables à l’échelle de l’année, de l’ordre de 30% du bilan annuel.  
Ces variations entre phases d’écoulement sont communément observées sur de nombreux bassins 
versants avec, comme le montre la comparaison des deux exemples cités, des contrastes de 
concentrations d'importance variable entre les différentes phases (Frank & Sirons, 1979 ; Wang & 
Squillace, 1994). Une raison majeure tient au changement de nature des écoulements entre les phases 
de crues et de débit de base. Lors des crues, les écoulements sont le plus souvent dominés par des 
transferts rapides de surface ou souterrains dont la charge polluante est relativement élevée pour les 
raisons explicitées précédemment. Hors-crue, l'écoulement est constitué des flux de drainage des 
nappes, dont la contamination plus modérée est le résultat i) d'un mélange des eaux infiltrées à la suite 
de crues ou d’eaux issues de différents niveaux de nappes, plus ou moins contaminées, et ii) de 
processus éventuels de rétention et de transformation des résidus (Attaway et al., 1982 ; Larsen et al., 
2001 ; Louchart et al., 2001).  
 
A la diversité des voies dominantes d'écoulement entre bassins versants correspondent également des 
effets d'échelle variables entre la contamination de l'eau à l'exutoire de parcelles et à l'exutoire du 
bassin versant (voir Ng et al. 1995 ; Lecomte, 1999 ; Louchart et al., 2001). Les facteurs de variabilité 
sont divers. En premier lieu interviennent les conditions d’écoulement. De nombreuses situations 
existent. Par exemple, en milieu karstique, le ruissellement local peut ou pas se propager à l'exutoire 
pour cause de réinfiltration en cours d'écoulement. Inversement, en milieu sédimentaire drainé, il y a 
transfert direct. Mais des différences importantes existent aussi entre des contextes a priori similaires. 
Leu et al. (2004a, 2004b) ont ainsi montré dans une étude comparative de 3 sous-bassins d’un même 
bassin versant que les différences de comportement hydrologique entre sous-bassins aboutissaient à 
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des différences de pertes allant de 1 à 56 alors que des différence de propriétés de molécules ne 
produisent que des variations allant de 1 à 3. En second lieu interviennent les caractéristiques d’usage 
des terres, comme la structure du parcellaire (taille, configuration par rapport au réseau 
hydrographique), la localisation des applications, la présence de structures paysagères en bordure de 
parcelle, la structure du réseau hydrographique. Leur influence varie suivant le fonctionnement 
hydrologique général du bassin versant. Elles auront notamment une influence plus grande dans le cas 
de bassins à fonctionnement superficiel dominant. 
 
On note enfin qu’une grande variabilité inter-annuelle des contaminations se rajoute aux variabilités 
spatiales du fait des instabilités climatiques et des croisements aléatoires entre périodes de risques de 
contamination et occurrence des pluies. Ainsi, Louchart (1999) a montré que les pertes à l’exutoire 
d’un bassin versant pouvaient varier d’un ordre de grandeur d’une année à l’autre, du fait notamment 
de la variabilité climatique. 
 

Variabilité des contaminations des eaux souterraines  
 
De manière générale, les travaux s'attachant à étudier et à élucider les modalités de transfert de 
pesticides dans le sous-sol sont peu nombreux, bien qu'une dégradation de la qualité des nappes 
associée à la présence de produits phytosanitaires ait pu être mise en évidence au cours de ces 
dernières années (IFEN, 2003). Les difficultés d'études tiennent d'une part dans la difficulté 
d'échantillonner des carottes de roche ou des échantillons représentatifs d'eau souterraine, et, d'autre 
part, de doser les produits à des niveaux de concentrations généralement plus faibles que ceux 
rencontrés dans les sols ou les eaux de surface. L'étude des voies de contamination des eaux 
souterraines se réalise généralement par l'étude fine des chroniques de concentrations mesurées dans 
des piézomètres ou dans des sources (voir par exemple Leterme et al., 2005 ; Worall & Besien, 2005). 
La dynamique des transferts est fortement influencée par la lithologie, le contexte climatique, le 
caractère captif ou non de la nappe, par l'épaisseur de la zone non saturée et elle est fortement affectée 
par des variabilités spatiales de divers origines, depuis des échelles fines jusqu'à des échelles beaucoup 
plus larges. Ainsi, on a pu observer des chroniques de concentrations en pesticides très différentes sur 
des piézomètres distants de quelques dizaines de mètres dans un petit bassin agricole (Baran et al., 
2004 ; Mouvet et al., 2004). On observe aussi que les nappes très superficielles (nappe à surface libre 
présentant un toit à quelques mètres sous la surface du sol, souvent à forte réactivité aux pluies) ont 
une contamination très liée aux applications. La contamination des nappes superficielles est souvent 
modérée, de 0,1 à 1 µg/l, très variable dans le temps et dépendant étroitement des applications et des 
averses (Gaynor et al., 1995; Gascuel-Odoux & Molénat, 2001). La profondeur apparaît ainsi comme 
un paramètre clé des indicateurs de contamination des nappes (Banton & Villeneuve, 1989). Cette 
variabilité spatiale et temporelle indique une contamination très liée aux écoulements préférentiels. 
Les nappes les plus superficielles, positionnées en bas de versant, ont souvent été drainées. C’est 
pourquoi les eaux de surface alimentées par les eaux de drainage présentent souvent des 
contaminations notables correpondant aux niveaux de contamination des nappes (Wauchope, 1978, 
1996).  
Les évolutions à la hausse des teneurs en pesticides restent préoccupantes compte tenu des temps de 
transferts importants des produits vers les aquifères et du fait que le potentiel de dégradation dans les 
eaux souterraines est, sauf exceptions (Mouvet et al., 2004 ; Pang et al., 2005), généralement limité 
(Johson et al., 2003, 2004 ; Gaus & VandeCasteele, 2004).  

Contributions respectives des sources de pollution ponctuelle et diffuse 
 
Un débat important concerne l’évaluation des parts respectives des contaminations de l’eau dues à une 
pollution d’origine diffuse (c’est-à-dire par lessivage des produits appliqués sur les parcelles), et à une 
pollution d’origine ponctuelle (c’est-à-dire liée à des vidanges ou nettoyages intempestifs des cuves 
des pulvérisateurs ou à des applications indésirables dans les cours de ferme ou sur des surfaces 
imperméables). En effet, suivant les importances relatives des deux types de voies de contamination, 
les solutions pour résoudre le problème de pollution ne sont pas les mêmes. Dans le cas d’une origine 
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essentiellement ponctuelle de la pollution des eaux, il "suffirait" d’introduire ou d’imposer de 
meilleures pratiques d’utilisation des produits phytosanitaires pour supprimer ou limiter très fortement 
la pollution de l’eau. Cela ne remettrait pas en cause le principe d’une agriculture ayant recours très 
largement à la protection phytosanitaire chimique. Par contre, dans le cas d’une pollution dont 
l’origine essentiellement diffuse serait prouvée, c’est au contraire le principe même de la protection 
phytosanitaire chimique qui doit être posé, puisque la dispersion des molécules sur leurs cibles 
(couvert végétal et sol) entraînerait corrélativement une contamination non acceptable du milieu.  
Les travaux ayant tenté de séparer les deux sources de contamination dans la pollution des eaux à 
l’échelle d’un bassin versant sont extrêmement rares. Cela s’explique par les difficultés 
expérimentales. Deux approches complémentaires sont en principe possibles. La première consiste à 
évaluer et à comparer les niveaux d’épandages, diffus sur les parcelles et ponctuels en bords de route 
ou dans les cours de ferme. S’il est relativement aisé d’estimer approximativement les quantités de 
produits appliquées sur les parcelles agricoles, soit par enquête, soit par référence aux taux 
d’application recommandés par les fabricants, les usages ponctuels sont très aléatoires, peu 
observables car limités dans le temps et l’espace, et souvent non avoués. La seconde est de chercher à 
évaluer la contribution des deux types de contamination à la contamination globale observée d’un 
cours d’eau. Mais cela suppose que les deux sources de contamination empruntent des voies de 
transfert différentes et que l’on dispose de moyens d’observation permettant de les distinguer. A notre 
connaissance trois travaux scientifiques publiés à un niveau international font état de résultats sur ce 
sujet : 
- Franck et al. (1982) ont analysé la variabilité de contamination des eaux aux exutoires de 11 bassins 
versants de 1 900 à 7 900 ha dans l’Ontario. A l’échelle annuelle, ils estiment que la part des 
contaminations d’origine diffuse représente en moyenne, tous pesticides confondus, environ 19% de la 
contamination totale. Pour ces auteurs, la notion de pollution ponctuelle inclus en fait non seulement 
les rejets ponctuels anormaux (vidanges de cuves, etc..) mais aussi les phénomènes de dérive lors des 
pulvérisations. On note toutefois que l’estimation réalisée repose sur des hypothèses assez lourdes en 
matière de dynamique spécifique de transfert de chaque type de contamination.  
- Müller et al. (2002) ont également procédé à une estimation des pollutions ponctuelles et diffuses en 
distinguant au sein de l’écoulement global d’un bassin de 50 km² en Allemagne les contributions 
issues de stations de traitement des eaux, qui sont supposées collecter uniquement les contaminations 
d’origine ponctuelle (cours de fermes notamment). Les estimations obtenues indiquent sur une période 
annuelle la prédominance nette des contributions d’origine ponctuelle à la contamination des eaux de 
surface du bassin. Ces contributions sont en moyenne de 77% et varient entre 27 et 96% en fonction 
de la saison. Ce résultat assez surprenant serait à confirmer pour d’autres bassins, d’autant que la 
méthodologie de traitement des données est peu détaillée dans l’article. Notamment, l’hypothèse de 
base des calculs, à savoir que la pollution diffuse ne transite pas par les stations de traitement des eaux, 
demanderait à être plus clairement validée puisqu’en Allemagne comme dans beaucoup de pays 
européens, il n’y pas de différenciation claire entre les réseaux de collecte des eaux pluviales et 
ruisselées et les réseaux de traitement des eaux domestiques. 
- Leu et al. (2004) ont étudié les dynamiques de pertes en herbicides d’un bassin de 2,1 km² à 
proximité de Zürich. En différenciant les produits manipulés sur les cours de ferme, situées à 
l’intérieur du bassin, des produits appliqués sur les parcelles du bassin, ils ont pu estimer les 
contributions relatives à la pollution de l’écoulement du bassin des sources ponctuelles, liées à la 
manipulation des produits dans les fermes, et des sources diffuses issues des parcelles. Il en ressort que 
les sources ponctuelles contribueraient à moins de 20% aux pertes globales de pesticides, mais 
qu’elles généreraient de manière brève les pics de concentration les plus élevés. 

Au total, les références et données disponibles sur les observations, comparées ou non, des sources de 
pollution diffuse et ponctuelle indiquent que : 
- les contaminations d’origine ponctuelles peuvent certainement être, en fonction des conditions 
locales spécifiques, un contributeur non négligeable de la pollution des eaux de surface par les 
pesticides, 
- les observations réalisées ne sont pas en nombre et qualité suffisants pour confirmer ou prouver que 
les contaminations ponctuelles seraient majoritaires dans le phénomène de pollution des eaux de 
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surface, et qu’un moyen important, voire suffisant, de limitation de la pollution des eaux serait la 
suppression des rejets ponctuels liés à des usages abusifs ou négligents des matériels de pulvérisation, 
- par contre les fuites par lessivage des produits appliqués sur les cultures et adsorbés sur le sol des 
parcelles sont suffisamment importantes pour expliquer, dans la plupart des cas, les niveaux observés 
de contamination des eaux de surface des bassins versants.  
 

Bilan  
 
- Les voies de circulation de l’eau entre parcelle agricole et bassin versant sont très diverses et 
variables d’un hydrosystème à un autre. 
- La contamination des eaux de surface n’est pas uniquement due aux processus de ruissellement, et 
celle de la contamination des eaux souterraines aux seuls processus de percolation. En effet, il y a des 
échanges entre les deux compartiments hydrologiques. 
- Il existe des effets d’échelle variables entre contamination parcellaire et contamination à l’échelle du 
bassin dépendant des phénomènes de dilution, d’infiltration profonde, de rétention et de dégradation 
des molécules aux échelles intermédiaires.  
- La variabilité des situations hydrologiques suggère que le contrôle des pollutions par la limitation des 
usages des situations à risque est un levier potentiellement plus fort que la seule substitution de 
molécules. 
- Les dynamiques de contamination des eaux de surface à l’échelle du bassin peuvent être assez 
aisément mises en relation avec les pratiques à condition d’avoir une bonne identification de ces 
dernières. Ces dynamiques montrent toutefois des variabilités temporelles importantes, avec des pics 
de pollution, qui posent le problème de leur surveillance.  
- Les sources de pollution ponctuelle liées à des déversements non désirables de pesticides lors de la 
manipulation des produits par les agriculteurs peuvent contribuer de manière significative aux  
contaminations observées des eaux, mais, sauf cas particulier, elles sont minoritaires vis-à-vis des 
sources de pollution diffuse liées au lessivage des produits épandus sur les parcelles agricoles. 
- Les dynamiques de contaminations des eaux souterraines restent très mal connues. Les mécanismes 
et les temps de réponse à un changement de pression polluante sont faiblement identifiés. Un nœud de 
connaissance correspond à l’identification des mécanismes de transfert entre eaux de surface et eaux 
souterraines et au couplage des processus de dilution, rétention, transfert, dégradation à moyen et long 
termes. 
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3.3. Impacts des pesticides sur les écosystèmes 

3.3.1. Introduction 

3.3.1.1. Positionnement de la problématique 

La question des impacts des pesticides sur les écosystèmes (sous-entendu les écosystèmes associés ou 
connectés aux paysages agricoles), est extrêmement vaste et elle n'a quasiment jamais été abordée 
dans son ensemble (voire néanmoins les synthèses anciennes de Brown, 1978, Smith & Stratton, 1986, 
Muirhead-Thomson, 1987). Aborder cette question soulève notamment un certain nombre de 
difficultés liées à la définition même du terme de "paysage agricole".  
Le paysage agricole est constitué d'un ensemble de parcelles et de corridors végétaux agencés de 
manière variable dans l’espace et au cours du temps, mais il s'agit aussi d'un espace occupé par 
différentes exploitations, et donc différents systèmes de culture susceptibles d'interagir (Burel & 
Baudry, 1995). Les paysages agricoles sont par définition hétérogènes d'un point de vue spatial et 
temporel. Ils constituent une mosaïque dynamique d'éléments aussi divers que des parcelles cultivées, 
des zones boisées, des haies, des bords de champs, des routes, des milieux aquatiques, etc. 
De fait, le paysage agricole contient et/ou est connecté à un ensemble d'écosystèmes ou d'habitats, aux 
contours souvent mal définis, et la perception des limites spatiales de ces entités peut varier selon le 
type d'organisme considéré. C'est ainsi que sont distingués : 
- les "écosystèmes champs", constitués des parcelles cultivées, 
- les habitats connexes, constitués par les bordures de champs, herbacées ou boisées (haies), 
- les zones boisées, les écosystèmes aquatiques, qui bordent ou traversent les parcelles cultivées 
- etc. 
La question des effets non intentionnels des pesticides concerne donc des entités écologiques très 
variées, ce qui conduit à une multiplicité de niveaux d'investigation et d'approches possibles. 
La conduite simultanée dans le paysage agricole de systèmes de cultures différents expose 
potentiellement les habitats et les écosystèmes qui s'y trouvent à diverses modalités pour différents 
facteurs de forçage, démultipliant encore la source de variabilité des paramètres d'entrée et des 
réponses écologiques. 
 
Jusqu'à présent, la majorité des recherches portant sur l’écologie des paysages agricoles a concerné les 
espèces animales et végétales des corridors végétaux ou des espaces boisés pour lesquelles une 
parcelle cultivée est par essence un milieu hostile ou au mieux neutre. Ces recherches considèrent le 
facteur "pesticide" comme l’une des composantes a priori perturbantes du milieu mais il est très rare 
qu'elles soient spécifiquement dédiées à la mise en évidence des effets de ces substances.  
Si elles peinent à isoler le paramètre "pesticide" des autres paramètres contraignants pour les 
écosystèmes, ces études permettent néanmoins d'appréhender l’impact observé sur les communautés 
en se plaçant à diverses échelles spatiales. Elles mettent en relief la diversité de la sensibilité des 
différentes populations aux variations des conditions environnementales, cette diversité découlant 
notamment des caractéristiques écologiques des différentes espèces.  

Dans le cas des écosystèmes terrestres, les études de terrain permettent de hiérarchiser la sensibilité 
des populations en fonction des caractéristiques spatiales de leur fonctionnement : 
- une espèce mobile et à capacité de dispersion importante présentera fréquemment un mode de 
fonctionnement en métapopulation. Elle pourra facilement et rapidement recoloniser un écosystème 
après qu'il ait été perturbé, et elle se régule à l’échelle "régionale" (c'est par exemple le cas des 
araignées, même si les assemblages sont aussi contraints par des facteurs locaux), 
- une espèce qui a besoin de couloirs végétaux ou non perturbés pour se disperser ne recolonisera un 
milieu que si celui-ci lui est physiquement accessible ; elle se régule à l’échelle du paysage (c'est par 
exemple le cas des carabes ou des collemboles ; voir par exemple Frampton, 2002), 
- une espèce dont les populations sont isolées se régule à l’échelle de l'habitat (cas des prairies où 
poussent des espèces végétales rares par exemple). 
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L’impact des pesticides sur les espèces va donc dépendre largement de leur écologie et, pour les 
espèces écologiquement contraintes, des possibilités de dispersion et de refuge que leur offre le 
paysage agricole. 
La problématique est plus simplement posée pour les écosystèmes aquatiques puisque ces derniers ne 
sont pas destinés à recevoir directement des applications de produits phytosanitaires, sauf dans les cas 
précis de lutte contre la prolifération d'algues, d'invertébrés ou de poissons (cas de lacs en amont de 
barrages par exemple) ou dans le cas de cultures partiellement inondées (cas des rizières). Dans ce 
dernier cas, il s'agit d'usages pour lesquels le produit a été homologué spécifiquement et le statut du 
point d'eau concerné en tant qu'écosystème est discutable. 
 

3.3.1.2. Démarche retenue pour la synthèse 

La synthèse qui suit a pour objectif d'extraire de la littérature scientifique les connaissances acquises 
sur les impacts des produits phytopharmaceutiques (au sens des produits commerciaux utilisés et des 
substances actives qu'ils contiennent), sur les écosystèmes terrestres et aquatiques et pour les 
organismes non visés par ces produits. Les connaissances acquises lors des études en laboratoire ont 
été volontairement exclues de cette synthèse, l'objectif n'étant pas de faire l'inventaire des effets 
possibles des produits mais bien de leurs effets avérés in situ. Seules les études de laboratoire ayant 
permis d'expliquer des effets observés in situ, ou éclairant certaines questions précises ont été retenues.  
De même, les connaissances acquises lors de l'examen réglementaire des produits 
phytopharmaceutiques, qu'elles émanent d'essais en laboratoire ou in situ ont été exclues de la présente 
synthèse, au motif qu'elles sont générées afin d'identifier les effets potentiels des substances et de 
définir des seuils d'effets, mais qu'elles ne témoignent pas d'effets avérés sur le terrain. Ces données 
sont disponibles sur le site AGRITOX (http://www.inra.fr/AGRITOX/). 
 
Pour chaque type d'écosystème (terrestre et aquatique), nous avons raisonné par groupe trophique 
et/ou groupe d'"exposition" (c'est-à-dire en regroupant des organismes pour lesquels les voies 
d'exposition sont proches ou identiques). Les conditions d'exposition peuvent varier de façon 
significative pour les représentants d'un même groupe, comme dans le cas des invertébrés terrestres 
par exemple, en fonction de leur habitat (sous la surface du sol, à la surface du sol, à la surface des 
feuilles, etc.) et de leur rôle fonctionnel (décomposeurs, prédateurs entomophages, parasitoïdes 
entomophages, pollinisateurs).  
Pour chacun de ces groupes, nous nous sommes attachés à dresser l'état des lieux sur leur état 
écologique et démographique, au moyen des informations disponibles dans la littérature scientifique 
ou fournie par des réseaux de surveillance quand ils existent. Une synthèse des impacts identifiés des 
pesticides utilisés en milieu agricole est ensuite présentée, qui inclut les effets directs et indirects des 
substances. Enfin, parce que les effets observés sont souvent difficiles à attribuer aux seuls traitements 
phytosanitaires, nous avons tenté de lister les autres facteurs associés aux activités agricoles 
susceptibles d'être, au moins en partie, responsables de ces effets.  
 
En ce qui concerne les écosystèmes terrestres, une partie des informations présentées a été extraite 
d'une synthèse publiée en 2005 par Hole et al., qui recense les études qui ont cherché à comparer la 
biodiversité à divers niveaux d'organisation biologique dans des systèmes culturaux "biologiques" et 
"conventionnels" et qui ont été réalisées jusqu'en 2004. Cette analyse constitue un apport assez 
complet, de par son caractère exhaustif dans les études recensées et analysées, mais aussi par l'analyse 
critique réalisée par les auteurs, et enfin par leurs propositions quant aux impératifs méthodologiques 
auxquels devrait répondre ce type d'étude. Sur la base des 76 études recensées et analysées, Hole et al. 
recommandent la mise en place de systèmes de conduite culturale ayant moins recours à l’usage de 
pesticides chimiques, et favorisant la préservation des zones de bordure de champ végétalisées ainsi 
que la mise en place de cultures mixtes (c'est-à-dire associant plusieurs espèces végétales). 
Sur le plan méthodologique, ces études comparatives peuvent présenter des biais, notamment liés :  
- aux différentes définitions de "systèmes culturaux biologiques" données par les auteurs, 
- au soin de l’agriculteur dans la conduite de sa culture (au sens de la stricte application des actions 
prévues au préalable), qui peut être variable, 
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- à la durée des suivis (une saison à un an, ce qui est relativement court), 
- à la taille des parcelles suivies, qui peut être plus ou moins pertinente selon les capacités de 
dispersion des groupes d’organismes étudiés, et aux paramètres sélectionnés pour mesurer la 
biodiversité. 
 
En dépit de ces biais, les études convergent, pour les surfaces arables tout au moins, vers la mise en 
évidence d’un bénéfice écologique associé aux systèmes biologiques, bénéfice lié à la pratique 
retenue, ainsi qu’à l’action concurrente de paramètres comme le type de culture et le climat. Les 
études similaires en vergers ou pâtures sont rares, voire inexistantes. Les observations concernent pour 
la plupart des lots de champs cultivés en parallèle selon divers modes de cultures (études transversales 
ou synchroniques) et elles n’abordent pas la question des impacts écologiques du passage d’un 
système de culture intensif à un système intégré ou biologique (études longitudinales ou 
diachroniques). 

3.3.2. Les écosystèmes terrestres 

En principe, les traitements phytopharmaceutiques sont appliqués uniquement sur les surfaces 
cultivées, ce qui réduit l'exposition aux populations présentes au moment du traitement ou entrant dans 
la surface cultivée avant la dissipation des résidus de produit. Les populations les plus directement 
exposées sont la faune (macro- et micro-faune) et les micro-organismes de l'écosystème cultivé. 
L'exposition des populations qui nichent ou se nourrissent dans les espaces semi-naturels avoisinant 
les surfaces cultivées est donc en théorie limitée. 
En pratique, l'application de produits, en particulier par pulvérisation, conduit presque 
systématiquement à une contamination des bordures des surfaces traitées (haies, buissons, cultures 
adjacentes, etc.) par la dérive de brumes de pulvérisation ou de poussières de traitement de semences 
ou de granules (voir par exemple Klöppel & Kördel, 1997; Koch et al., 2003, pour des études de 
terrain, et Rautmann et al., 2001 pour la génération d'une base de données). De même, des résidus secs 
ou humides générés lors du traitement ou par volatilisation à partir du feuillage ou du sol contribuent, 
parfois significativement, au transfert de substances à moyenne ou à longue distance de l’endroit de 
traitement. Dès lors, l'exposition directe à des gouttelettes ou au dépôt sur la végétation concerne un 
spectre plus large d'espèces, aussi bien foliaires qu'édaphiques. L’exposition via l’air concerne en 
principe les résidus secs et humides, ces derniers représentant probablement une voie majeure 
comparativement aux résidus secs (Unsworth et al., 1999). Il convient de rappeler ici que les 
concentrations en pesticides mesurées dans les eaux de pluie sont généralement de l’ordre du 
microgramme par litre, parfois moins. En considérant une précipitation de 20 mm d’une pluie à 1 µg/l, 
la quantité redéposée à l’hectare est de 0,2 g de substance (Unsworth et al., 1999). A cette dose, des 
effets directs de ces résidus peuvent se manifester pour les substances les plus toxiques. 
Il résulte de ce qui précède qu'aucun groupe d'organisme ne peut être a priori complètement protégé 
d'une exposition aux produits phytopharmaceutiques, ce que confirme la littérature puisque des 
impacts de ces produits ont été observés, à des degrés divers, pour tous les groupes d'organismes. 

En France, des mesures de gestion des risques ont été prises au niveau réglementaire pour certains 
groupes d'organismes. En particulier, un arrêté récemment revu interdit, en vue de protéger les abeilles 
et autres insectes pollinisateurs, "toute application d'un produit insecticide ou acaricide en période de 
floraison et de production d'exsudats, quels que soient les produits et les appareils utilisés, sur tous les 
peuplements forestiers et toutes les cultures visées par ces insectes (JORF, 2004)". Une mention 
dérogatoire à cet interdit peut être attribuée sous conditions à certains produits qui peuvent être alors 
utilisés durant ces périodes, mais toujours en dehors de la présence d'abeilles. La réglementation 
européenne prévoit le même type d'interdiction d'usage pour tous les produits pour lesquels 
l'évaluation des risques indique un risque pour les abeilles, sans relation avec l'action (insecticide ou 
fongicide) du produit (Directive 91/414/EC, texte consolidé, 2004). Elle prévoit également que des 
dispositions visant à limiter l'exposition des écosystèmes situés en dehors des parcelles traitées soient 
mentionnées sur l'étiquette des produits, en fonction des conclusions de l'évaluation des risques 
(Directive 91/414/EC, 2004). Ces dispositions sont par exemple l'instauration de zones tampons ou de 
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zones non traitées, de largeur variable et définie lors de la procédure d'évaluation des risques. Ces 
dispositions à l'étiquetage sont entrées en vigueur au niveau national et vont ainsi apparaître 
progressivement sur les emballages des produits commercialisés. 
 
3.3.2.1. Impact des pesticides sur les organismes du sol 

L'exposition 
 
L'exposition des organismes du sol concerne les produits appliqués en traitement du sol (i.e. 
incorporés), mais aussi les produits appliqués en pré-émergence (pulvérisés vers un sol nu), en post-
émergence ou en traitement foliaire (pulvérisés directement sur la végétation). Les produits appliqués 
en granules et en traitement de semences peuvent aussi être à l'origine d'effets non-intentionnels, des 
impacts sur des invertébrés du sol ayant par exemple été mis en évidence avec des semences traitées 
(Larink & Sommer, 2002).  
L'épandage, sur sol nu ou à divers stades de développement des cultures, conduit inévitablement à une 
exposition des organismes du sol, ces derniers recevant soit la pleine dose, soit la fraction de la dose 
non interceptée par la végétation. Ceci est pris en compte lors de l'évaluation des risques conduite en 
amont de l'attribution des autorisations de mise sur le marché des produits, qui comprend une 
évaluation du risque pour les micro- et macro-organismes du sol de la parcelle cultivée recevant le 
produit (Directive 91/414/EC, 2004).  
Le transfert des produits en dehors des parcelles traitées peut se faire via le sol (drainage, 
ruissellement), mais aussi via l’air (brumes de pulvérisation, poussières de traitement de semences ou 
de granules, volatilisation), et contribue à l’exposition des organismes du sol en dehors du champ. 
Que ce soit dans le champ ou en dehors du champ, il est difficile de faire la distinction entre les 
différentes voies d’absorption (ingestion, inhalation, contact) et plusieurs voies sont souvent 
impliquées dans l’absorption d’une substance par un organisme donné. Aussi la question n’est-elle 
jamais abordée dans les études d’écotoxicité. L'accent est plutôt mis sur les différences de 
biodisponibilité d’un organisme à un autre, ce qui intègre le rôle de la voie d’absorption, de la 
répartition de la substance dans les sous-compartiments de l'environnement (particules, eau, air) du 
sol, et du comportement des organismes dans l’exposition à la substance.  
L'impact potentiel des pesticides sur les organismes du sol dépend de divers paramètres 
environnementaux tels que le type de sol et la température, qui influent sur la persistance, la 
disponibilité et la toxicité des pesticides ainsi que sur le métabolisme microbien (Beulke & Malkomes, 
2001). En raison de l'intégration complexe de ces facteurs, des relations claires entre l'effet observé 
d'une substance et les facteurs environnementaux sont rarement établies. Par souci de simplification, la 
fraction non liée des substances actives et produits de dégradation est associée à la fraction 
"biodisponible" pour les organismes du sol à l'inverse des résidus liés qui sont considérés comme 
"immobilisés" aux sens physico-chimique et biologique du terme (voir par exemple Belfroid et al., 
1986 in Lanno et al., 2004). En réalité, certaines substances peuvent être remobilisées par des 
organismes tels que les vers de terre, lors de leur passage dans le tractus digestif (voir par exemple 
Gevao et al., 2001 in Knacker et al., 2003), ce qui réintègre de fait ces résidus liés dans la fraction 
potentiellement biodisponible. 
 

L'état des lieux écologique 
 
La faune du sol regroupe trois ensembles d'organismes (Lavelle, 1997) : 
- les micro-organismes (bactéries, champignons mycorrhiziens, protozoaires, nématodes, rotifères et 
tardigrades) impliqués dans le recyclage de la matière organique de faible poids moléculaire, 
- la mésofaune (enchytréides, collemboles, acariens, protoures et diploures) qui vit dans le réseau de 
pores du sol. Outre des prédateurs, elle rassemble des organismes se nourrissant à partir des 
champignons, des végétaux décomposés et des particules minérales, etc., 
- la macrofaune (gastéropodes, lombrics, arachnides, isopodes, myriapodes, diptères (larves), 
lépidoptères (larves) et coléoptères (larves et adultes), qui vit entre les micro-agrégats du sol et se 
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nourrit du sol, de la microflore et de la microfaune, des matières organiques solubles dans l'eau du sol 
et de la faune et de la flore épigée. Ce groupe comprend également les vertébrés. 
L'ensemble de ces organismes est donc impliqué dans le recyclage de la matière organique, le maintien 
des cycles biogéochimiques des éléments et des qualités physico-chimiques de leur habitat.  
L'ensemble de ces organismes est également impliqué dans la "bio-épuration" du sol vis-à-vis des 
pesticides et des autres xénobiotiques qu'il peut contenir (Cortet et al., 2002). Ce rôle est aussi bien 
direct qu'indirect comme dans le cas des vers de terre dont les galeries abritent une microflore 
abondante impliquée dans la dégradation des pesticides (Edwards et al., 1993 ; Sadeghi & Insensee, 
1997 ; Stehouwer et al., 1994 in Holland, 2004). 
Les suivis centrés sur les impacts des pesticides sur ces organismes indiquent un déclin, comme par 
exemple parmi les populations de champignons du sol aux Pays-Bas (Arnolds, 1985, 1989 in de Jong, 
1996). 
Cependant, la majorité des informations recueillies sur le terrain et abordant la question des impacts 
des pesticides provient d'analyses comparées des populations de micro- et macro-organismes dans des 
systèmes de cultures conventionnels, biologiques, et dans certains cas intégrés, et ne différant donc pas 
uniquement par l'apport en phytosanitaires. 
 

Les réseaux de surveillance 
 
Il n'existe pas à notre connaissance de réseau de surveillance incluant spécifiquement les organismes 
du sol dans ses suivis. 
 

La littérature scientifique 
 
Les micro-organismes 

Sur les 76 études recensées par Hole et al. (2005), 19 intégraient des mesures réalisées sur les 
populations de micro-organismes. En règle générale, ces études ont mis en évidence des différences 
limitées entre les systèmes biologiques et conventionnels en ce qui concerne les populations de 
bactéries et de champignons (Foissner, 1992, Girvan et al., 2003, Shannon et al., 2002, Wander et al., 
1995 et Yates et al., 1997 in Hole et al., 2005), même si ces populations avaient tendance à être plus 
abondantes et actives dans les systèmes biologiques (Bossio et al., 1998, Fraser et al., 1988, Gunapala 
& Scow, 1988, Mader et al., 1995 et Scow et al., 1994, in Hole et al., 2005 pour les bactéries ; Fraser 
et al., 1988, Shannon et al., 2002 et Yeates et al., 2002, in Hole et al., 2005, pour les champignons). 
L'apport de matière organique (d'origine animale ou végétale), plus conséquent dans les systèmes 
biologiques, serait en partie responsable de la stimulation des populations bactériennes (Bossio et al., 
1998, Fraser et al., 1988 et Gunapala & Scow, 1988, in Hole et al., 2005). Un effet stimulant des 
pesticides sur l’activité des micro-organismes peut dans certains cas être observé. Ce phénomène peut 
découler de l'utilisation par les micro-organismes survivants de nutriments provenant de la 
décomposition d'autres micro-organismes tués par les pesticides ou de la prolifération de micro-
organismes capables de dégrader ces substances (Smith & Mayfield, 1977 ; Kunc et al., 1985 ; 
Venkatramesh & Agrihothrudu, 1988 ; Cortet et al., 2002a). Dans certains cas, une phase secondaire 
d'inhibition de la croissance des micro-organismes, voire de réduction de leur abondance, est observée, 
qui serait parfois liée à la formation de produits de dégradation toxiques (Corke & Thompson, 1970 ; 
Taiwo & Oso, 1997). 

En ce qui concerne les effets sur la diversité, une revue récemment publiée par Johnsen et al. (2001) 
insiste sur l'importance de conduire des investigations à long terme pour en appréhender l'évolution. 
Par exemple, des suivis de 10 ans en vergers ont montré des impacts de sulfonyl-urées sur la diversité 
bactérienne du sol, impacts confirmés par plusieurs paramètres d'évaluation (El Fantroussi et al., 1999 
in Johnsen et al., 2001). 
La diversité fongique peut être la seule affectée par certains produits, comme l'ont montré les travaux 
de Bjornlung et al., (2000 in Johnsen et al., 2001) sur les populations de champignons autour des 
racines de plants d'orge, alors qu'aucun effet n'a été observé sur les populations de bactéries (Thirup et 
al., 2001 in Johnsen et al., 2001). 
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De même, des exemples d'effets spécifiques à certaines populations bactériennes ont été répertoriés 
par Johnsen et al. (2001). Des groupes de bactéries nitrifiantes, "ammonium-oxydantes" peuvent être 
inhibées spécifiquement par des fongicides à mode d'action multi-sites (Doneche et al., 1983 in 
Johnsen et al., 2001). Malheureusement, les auteurs soulignent que les connaissances en ce domaine 
sont souvent centrées sur ce groupe fonctionnel, principalement en raison de la faible diversité des 
communautés de bactéries nitrifiantes et de la grande spécificité de ce groupe. Il est donc impossible 
de dire si d'autres groupes fonctionnels peuvent présenter une sensibilité particulière à ces mêmes 
produits ou à d'autres. 
L'association entre des effets sur un groupe fonctionnel et ceux sur la fonction elle-même n'est pas 
systématique. Ainsi par exemple, l'application d'atrazine et de métolachlore durant 20 années sur une 
monoculture de maïs a été associée à des impacts sur la structure de la communauté de micro-
organismes, en particulier des bactéries méthanotrophes, mais sans que cela se traduise par des effets 
sur l'oxydation méthanique, l'abondance des organismes remplissant cette fonction étant préservée 
(Seghers et al., 2003a). 
Des phénomènes de "tolérance" du sol à l'effet des pesticides ont été observés, ces tolérances pouvant 
concerner des substances différentes de celles qui les ont induit, comme l'ont montré les travaux de 
Seghers et al. (2003b), réalisés sur des sols ayant reçu de l'atrazine durant 20 ans et devenus 
"tolérants" à des inhibiteurs de l'oxydation du méthane (2,4-D). 

Enfin, les effets indirects des pesticides sur les micro-organismes ne sont quasiment pas documentés. 
Edwards (1984, in Stoate et al., 2001) a suggéré qu’en éliminant des plantes, les herbicides exercent 
un effet indirect sur les organismes impliqués dans la dégradation de la matière organique et sur le 
taux de dégradation de la matière organique dans le sol. Ce phénomène n'a toutefois pas été 
spécifiquement étudié sur le terrain. 
 
Les nématodes 

L'analyse des comparaisons "système biologique" versus "système conventionnel", indique que 
l'abondance des nématodes tend à être plus marquée dans les premiers (Bloem et al., 1994, in Stoate et 
al., 2001), avec des différences toutefois selon le genre et le groupe (Bongers & Bongers, 1998, in 
Hole et al., 2005). Les populations des nématodes bactériophages sont plus abondantes dans les 
systèmes biologiques, favorables au développement de la biomasse bactérienne, alors que dans les 
systèmes conventionnels, ce sont d'autres espèces de nématodes, se nourrissant plutôt de champignons, 
qui sont plus abondantes (Berkelmans et al., 2003, Ferris et al., 1996, Freckman & Ettema, 1993 et 
Neher & Olson, 1999, in Hole et al., 2005). Le ratio C:N élevé des apports de matière organique qui 
sont effectués dans les systèmes conventionnels a été évoqué pour expliquer la stimulation de l'activité 
fongique dans ces derniers (Ferris et al., 1996 et Beare et al., 1992, in Hole et al., 2005).  
Deux autres études ont montré pour la première une plus grande abondance des populations en 
système biologique (Yeates et al., 1997, in Hole et al., 2005) et pour la seconde des différences moins 
marquées entre les deux types de culture (Foissner, 1992, in Hole et al., 2005). 
 
Les tardigrades 

Une seule étude les mentionne (Yeates et al., 1997, in Hole et al., 2005), qui indique une plus grande 
abondance de ces organismes en système biologique. 
. 
Les annélides 

Le rôle des annélides dans la structuration et les fonctions du sol et leur relative sensibilité aux 
pesticides ont fortement contribué à faire de ces organismes le point d’entrée des études d’écotoxicité 
des pesticides et autres substances chimiques (biocides, métaux, etc.) pour les macro-organismes du 
sol. L'absence de cuticule, qui favorise l'absorption épidermique des substances, la faible expression 
d'enzymes de détoxication telles que les monooxygénases à cytochrome P450 font des vers de terre 
des organismes potentiellement vulnérables à la présence de xénobiotiques dans le sol (Lanno et al., 
2004). Pour cette raison, à laquelle s'ajoutent des motifs purement méthodologiques, les vers de terre 
font partie des organismes systématiquement inclus dans la liste des essais d’écotoxicité requis d'un 
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point de vue réglementaire pour les produits phytopharmaceutiques (Directive 91/414/EC, 2004 ; pour 
une synthèse, voir la base de données AGRITOX). 

Dans l'ensemble des travaux dont la synthèse est présentée dans Hole et al. (2005), 6 études ont porté 
spécifiquement sur les populations de vers de terre et 7 autres études les ont pris en compte dans la 
liste des organismes étudiés. Pour les cultures arables, la conduite biologique est associée à des 
populations plus abondantes que dans le cas de la conduite conventionnelle (Gerhardt, 1997, Brooks et 
al., 1995, Regnold et al., 1996, Liebig & Doran et 1999, Berry & Karlen, 1993, in Hole et al., 2005), 
et ce aussi bien dans la parcelle cultivée que dans les zones de bordure (Brown, 1999, in Hole et al., 
2005). La densité d'organismes peut être doublée dans les sols moins traités, avec notamment plus 
d'individus aneciques1 et plus de juvéniles (Pfiffner & Mader, 1997, in Hole et al., 2005). Comme 
pour les micro-organismes, l'apport d'engrais organique expliquerait, au moins en partie, les résultats 
observés (Berry & Karlen, 1993, Brooks et al., 1995, Gerhardt, 1997 et Pfiffner & Mader, 1997, in 
Hole et al., 2005). 

D’autres études ont mis en évidence des différences moins marquées entre les deux types de culture 
(Foissner, 1992, Nuutinen & Haukka, 1990, in Hole et al., 2005), ou une plus faible abondance des 
populations de vers de terre en système biologique (Czarnecki & Paprocki, 1997, in Hole et al., 2005). 
Le recours à un labour en profondeur dans les systèmes biologiques expliquerait ce résultat (Berry & 
Karlen, 1993, in Hole et al., 2005). Les bordures enherbées peuvent jouer un rôle de réservoir et 
favoriser le repeuplement de la zone cultivée (Brown, 1999, in Hole et al., 2005). Des résultats 
comparables (peu de différence ou une différence en faveur du système conventionnel) ont été mis en 
évidence lors de suivis réalisés dans des prairies, sans qu'une explication satisfaisante soit fournie 
(Yeates et al., 1997, Foissner, 1992 et Younie & Armstrong, 1995, in Hole et al., 2005). Au cours 
d'une étude comparant les impacts de deux systèmes de culture différant en termes d’apport en 
pesticides (un système conventionnel et un système proposant 50 % de réduction de produits appliqués 
et pas d’apport d’insecticides), Tarrant et al. (1997) n’ont pas observé de différences liées au 
paramètre "pesticide" dans les populations de vers de terre après deux ans de suivi, les différences 
étant plus importantes d’un sol à l’autre ou d’une culture à l’autre qu'entre les deux systèmes de 
culture. 
Certains fongicides peuvent induire des modifications de comportement chez les vers de terre, avec 
des différences selon les espèces et le stade biologique (Christensen & Mather, 2004). Les 
modifications de comportement, mesurées par l’abondance de vers retrouvés à différentes profondeurs 
de sol, traduisent des réactions de fuite des parcelles traitées en réponse à l'exposition aux pesticides. 
Les effets des herbicides sur les populations de vers sont controversés : Fox (1964, in Farenhorst et al., 
2003), a observé un déclin au sein des populations présentes dans des parcelles traitées à l’atrazine, en 
raison d’un couvert végétal diminué par le désherbage chimique. Les herbicides peuvent aussi 
influencer indirectement la répartition spatiale des vers, comme l'ont observé Edwards & Bohlen 
(1996, in Farenhorst et al., 2003), en générant une abondance accrue de matériel végétal mort à la 
surface du sol, qui se traduit par une augmentation de l’abondance des populations de vers de terre en 
surface. 
 
Les insectes 

Les carabes constituent le groupe le plus étudié des macro-organismes arthropodes du sol. Dans la 
synthèse de Hole et al. (2005), un total de 11 études portait spécifiquement sur les carabes et 10 études 
supplémentaires les avaient pris en compte dans leurs analyses. 
Douze études ont relevé une abondance des populations de carabes plus élevée dans les systèmes 
biologiques que dans les systèmes conventionnels (Booij & Noorlander, 1992, Carcamo et al., 1995, 
Clark, 1999, Dritschilo & Wanner, 1980, Hokkanen & Holopainen, 1986, Irmler, 2003, Kromp, 1989, 
1990, O’Sullivan & Gormally, 2002, Pfiffner & Luka, 2003, Pfiffner & Niggli, 1996 et Reddersen, 
1997, in Hole et al., 2005), tandis que quatre études mettaient en évidence une tendance contraire 
(Armstrong, 1995, Moreby et al., 1994, Weibull et al., 2003 et Younie & Armstrong, 1995, in Hole et 
al., 2005). 
                                                      
1 Ces vers de terre vivent dans des galeries verticales profondes, mais se nourrissent près de la surface du sol, 
particulièrement la nuit. 
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En ce qui concerne d'autres paramètres structuraux, Hutton & Giller (2003, in Hole et al., 2005) ont 
rapporté une diversité, une richesse et une biomasse des populations de carabes plus importantes en 
système biologique qu’en système conventionnel. 
Des résultats contradictoires ont été relevés entre divers taxons chez les coléoptères, voire même pour 
une même espèce d’une étude à l’autre. Ceci reflète la complexité du jeu des variables influant sur ces 
populations lors d’une analyse à l’échelle des pratiques agricoles. Ainsi, certaines études ont mis en 
évidence une densité et une activité plus importantes chez les carabes dans les systèmes biologiques 
alors que ces mêmes paramètres étaient réduits chez les seuls staphylins (Kroos & Schaefer, 1998 et 
Weibull, 2003, in Hole et al., 2003 ; Andersen & Etun, 2000 et Brooks et al., 1995 in Hole et al., 
2005). D’autres études ont montré que l'abondance des staphylins était plus importante dans les 
systèmes organiques que dans les systèmes conventionnels (Pfiffer & Niggli, 1996 et Berry et al., 
1996, in Hole et al., 2005). 
Les raisons de cette réaction différente des staphylins par rapport aux autres coléoptères restent peu 
explorées. Une compétition importante avec les carabes est parfois évoquée (Andersen & Etun, 2000 
in Hole et al., 2005). Par ailleurs, ces organismes sont considérés comme relativement sensibles aux 
produits phytopharmaceutiques, et ils font à ce titre partie des espèces standards représentatives des 
arthropodes non visés par les traitements sur lesquels les impacts potentiels des produits sont testés 
avant leur mise sur le marché (ESCORT, 1994, base de données AGRITOX). 
En plus des effets directs des pesticides, des effets indirects peuvent se produire, dont le rôle est 
difficile à dissocier de celui des premiers. Par exemple, une couche herbacée plus hétérogène, 
préservée dans les systèmes biologiques, génère un microclimat stable favorable au développement de 
ces organismes.  
 
Les collemboles 

Peu de différences liées au système de culture ont été constatées pour les collemboles (Alvarez et al., 
2001, Czarnecki & Paprocki, 1997 et Yeates et al., 1997, in Hole et al., 2005). 
 
Les arachnides 

Les impacts sur les populations d’araignées ont fait l’objet de 3 études spécifiques et 7 études 
supplémentaires les ont prises en compte (Hole et al., 2005). Les suivis réalisés sur des surfaces 
arables ont montré une richesse et une abondance supérieures dans les systèmes biologiques que dans 
les systèmes conventionnels (Feber et al., 1998, in Hole et al., 2005). Basedow (1998, in Hole et al., 
2005) a observé un effet positif des systèmes biologiques sur la richesse spécifique mais pas sur 
l’abondance des espèces. Gluck & Ingrisch (1990, in Hole et al., 2005) ont recensé une faune plus 
homogène en système conventionnel, et l’abondance des deux espèces majoritaires y était plus 
importante qu’en système biologique. Dans les autres études, les observations confirment une 
abondance plus élevée des populations d’araignées en système biologique (Booij & Noorlander, 1992, 
Moreby et al., 1994, Reddersen, 1997, Pfiffner & Luka, 2003 et Pfiffner & Niggli, 1996, in Hole et al., 
2005) ou peu d’influence du mode de conduite des cultures (Berry et al., 1996, Booij & Noorlander, 
1992 et Weibull, 2003, in Hole et al., 2005). 
 
Les acariens 

Les acariens sont plus abondants dans les systèmes biologiques que dans les systèmes conventionnels 
(Moreby 1996, Reddersen, 1997 et Yeates, 1997, in Hole et al., 2005). 
 
Les isopodes et myriapodes 

Les isopodes et myriapodes sont souvent considérés comme les organismes du sol les plus sensibles 
(avec les gastéropodes) aux altérations associées aux cultures et ils sont généralement rares dans les 
milieux agricoles (Wolters & Ekschmitt, 1997, in Holland, 2004). Ceci expliquerait l'absence 
d'information sur les impacts possibles des pesticides sur ces organismes sur le terrain. 
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Les mollusques 

Les gastéropodes, sont considérés, au même titre que les isopodes et myriapodes, comme les 
organismes du sol les plus sensibles aux altérations associées aux cultures et ils sont effectivement 
rares dans les milieux agricoles (Wolters & Ekschmitt, 1997, in Holland, 2004). Il n'y a pas 
d'informations sur les impacts possibles des pesticides sur ces organismes sur le terrain. 
 
Les vertébrés du sol 

Les vertébrés vivant dans le sol, comme les taupes par exemple, sont plutôt considérés comme des 
organismes nuisibles aux activités agricoles et leur présence est relativement rare dans les terres 
cultivées. De fait, ils ne font l'objet d'aucun suivi et d'aucune investigation d'ordre écotoxicologique en 
ce qui concerne les effets non intentionnels des pesticides. 

Les fonctions du sol 

Sur le plan réglementaire, les impacts sur les micro-organismes du sol sont abordés via des mesures 
d’effets sur des fonctions du sol reflétant sa capacité à recycler la matière organique, par le 
fonctionnement du cycle de l’azote et du carbone (Directive 91/414/EC, 2004). Aussi ces deux 
paramètres sont-ils systématiquement abordés dans les études d’écotoxicité conduites sur les produits 
phytopharmaceutiques (substances et préparations) (base de données AGRITOX). 

Dans la grande majorité des cas, les observations portent sur des paramètres structuraux tels que 
l'abondance, la diversité ou la richesse des communautés présentes dans des cultures soumises à des 
intrants. Les conséquences des impacts des pesticides sur les paramètres de fonctionnement du sol sont 
rarement discutées, notamment en raison du nombre de paramètres qu'il est nécessaire de suivre sur le 
terrain afin de mettre en évidence des relations de cause à effet. Les conséquences sur les rendements 
agricoles le sont encore moins (Johnsen et al., 2001). 

Il est largement admis que la dégradation de la matière organique, qui implique de nombreux 
organismes et phénomènes physico-chimiques, est un paramètre intégrateur susceptible de traduire les 
effets des pesticides sur la transformation des nutriments du sol et, à long terme, sur sa fertilité 
(Knacker et al., 2003). Dans une étude sur cultures de maïs, Cortet et al. (2002a) ont tenté de suivre 
l’impact de différents produits sur la dégradation de la matière organique en suivant en parallèle 
l’évolution des communautés de micro-arthropodes du sol. Des diminutions ou des augmentations de 
la dégradation de la matière organique ont ainsi pu être associées à la dynamique de populations 
diversement affectées par des herbicides ou insecticides. Les observations comparées de cultures 
conduites en système intégré ou conventionnel tendent à montrer une biomasse plus abondante de 
l’ensemble des organismes du sol dans les systèmes intégrés (Zwart et al., 1994, in Stoate et al., 
2001). Cette tendance peut expliquer qu'un taux de minéralisation de la matière organique par la faune 
de 87 % ait été mesurée en système intégré contre 49 % seulement en système conventionnel (Didden 
et al., 1994, in Stoate et al., 2001). Aussi l'étude de Cortet et al. (2002a), en comportant un suivi 
parallèle des communautés et de la dégradation de la matière organique du sol comme paramètre 
fonctionnel, demeure une exception. 
 
La recolonisation 

Le processus de recolonisation des sites traités, qui conditionne le risque d’effet à long terme des 
pesticides sur les invertébrés, a été abordé dans quelques études dédiées, soit en relation avec les 
éléments du paysage, soit en relation avec une dynamique de réduction des apports de pesticides au 
cours du temps. 

L’importance des zones de bord de champ dans l’intensité des effets des pesticides sur les populations 
a été décrite par Frampton (2000), lors d’une analyse comparée des populations de collemboles dans 
des cultures soumises à deux régimes phytosanitaires différents (conduite conventionnelle et conduite 
avec apport réduit de pesticides et non apport d’insecticides). Des impacts imputables aux pesticides 
ont pu être quantifiés, qui consistent en la disparition de certaines espèces dans les zones cultivées. 
Dans les zones de bord de champ, protégées par une zone tampon de 6 mètres de large, les effets 
étaient moins marqués ou transitoires. A plus long terme, l’importance des effets s’est avérée être très 
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dépendante de la capacité de dispersion des espèces présentes, ce qui souligne le lien entre les effets 
des pesticides et les traits écologiques des espèces. 
L’impact des apports phytosanitaires à long terme est donc susceptible de varier selon la taille des 
parcelles et la présence de végétation en bordure de champs, qui conditionnent la possibilité de 
recolonisation (Basedow, 1998, Gluck & Ingrisch, 1990 et Haughton et al., 1999, in Hole et al., 2005). 
En d’autres termes, la pression exercée par le ou les produits utilisés sur une espèce donnée dépend de 
la surface que représente la parcelle traitée par comparaison à la taille totale de son habitat, et de la 
présence à proximité de zones refuges. L'importance de la présence de refuges sur l'impact 
d'insecticides sur des populations de collemboles a été analysée expérimentalement par Lee et al. 
(2001) dans des cultures de maïs. L'installation de bandes non traitées susceptibles de servir de refuges 
selon une distribution en quinconce s'est avérée suffisante pour que les communautés de collemboles 
dans les parcelles traitées restent comparables à celles des parcelles témoins, suggérant ainsi une 
action favorisant la recolonisation rapide par ces organismes. Le rôle des zones tampons dites de 
conservation ("conservation headland") a été étudié principalement au Royaume-Uni. La mise en place 
d’une zone tampon de 6 mètres de large en bordure de champ, sur laquelle ne sont appliqués, si 
nécessaire, que des herbicides sélectifs, a permis de réduire significativement les impacts directs et 
indirects des produits appliqués dans les parcelles sur les populations de lépidoptères (Dover, 1997). 
Des résultats comparables ont été obtenus en ce qui concerne les impacts de pesticides mesurés sur des 
populations de carabes (Hawthorne et al., 1998), d’invertébrés auxiliaires, de vertébrés, d’oiseaux et 
de plantes (Longley & Sotherton, 1997 ; de Snoo, 1999). Cette composante spatiale de la 
recolonisation a été également abordée par Reddersen (1997, in Hole et al., 2005), qui a réalisé des 
prélèvements à divers endroits des parcelles et en bordure et qui a mis en évidence une réduction plus 
importante de la richesse faunistique des bordures vers le milieu des champs dans les systèmes 
conventionnels que dans les systèmes biologiques. Il y a peu d’autres études qui ont réellement abordé 
la question des impacts des pesticides à une échelle démo-écologique, intégrant les éléments du 
paysage agronomique dans une analyse conduite sur le court ou le long terme. 

La recolonisation a été également abordée dans le cadre d'une dynamique agronomique correspondant 
au passage d’un système de conduite culturale à forts intrants à un système de conduite culturale à 
intrants limités ou nuls. Etudiée chez les collemboles, la réponse des populations à l’inversion des 
systèmes de culture (i.e., le passage d’un système conventionnel à un système intégré et 
réciproquement) s’est avérée varier suivant les espèces, la recolonisation pouvant suivre ou non le 
rythme d’application des produits (Frampton, 2000). Un facteur confondant dans ce type d’étude est la 
couverture végétale, qui change d’une saison à l’autre et exerce un rôle protecteur pour les organismes 
évoluant à la surface du sol, ce qui rend délicate l’observation des impacts liés aux seules doses de 
produit appliquées (Frampton, 2000).  
 

Les autres causes 
 
Le travail du sol 

Le travail du sol influe directement sur les populations d'organismes du sol. Le travail minimum du 
sol2 est souvent associé à une biomasse microbienne, une diversité et une activité biologique plus 
importantes en comparaison à un travail du sol en profondeur (Wardle, 1995, Heisler, 1998 et 
Lupwayi et al., 2001, in Holland, 2004). Cet effet peut être plus ou moins important selon la phase 
culturale (semis, récolte) et la profondeur du sol (Lupwayi et al., 2001, in Holland, 2004). Le labour 
sans retournement du sol (non inversion tillage) tend à être associé à une teneur du sol en carbone 
organique et à une biomasse microbienne plus importantes (Fox, 2000, in Stoate et al., 2001). 
La réponse des nématodes au labour est plus complexe car elle est tributaire d'autres facteurs tels que 
le type de culture et le groupe fonctionnel de nématodes considéré (Mc Sorley & Gallaher, 1994 et 
LopezFando & Bello, 1995, in Holland, 2004).  

                                                      
2 Labour mécanique minimal du sol avec au moins 30% de la surface du champ couverte par les résidus de la récolte. Appelé 
également "tillage sans labour" et "labour réduit".  
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En ce qui concerne la mésofaune, le travail du sol agit directement par le biais du degré de compaction 
et son effet varie donc selon la taille des organismes (Holland, 2004). Des effets négatifs du degré de 
compaction sur la biodiversité des micro-arthropodes du sol ont par exemple été mis en évidence par 
Cortet et al. (2002b) lors d'une étude de l'effet comparé de systèmes de cultures conventionnels ou 
intégrés sur la biodiversité de ce groupe d'organismes. En général, une densité importante de macro-
pores facilite la distribution des micro-arthropodes dans le sol (Schrader & Lingnau, 1997, in Holland, 
2004).  

Les effets du travail du sol sur la macrofaune sont importants, bien que la nature de l'effet dépende de 
l'espèce, des conditions climatiques et du type de labour (Chan, 2001, in Holland, 2004). La majorité 
des études a porté sur les carabes présents dans les sols cultivés mais sensibles au type de culture et à 
leur saison. L'impact du labour est controversé, y compris pour la même espèce et selon la saison, en 
raison notamment de la sensibilité variable des stades de développement (Holland, 2004). Le fait que 
les effets du travail du sol soient moins tranchés chez ces espèces est également associé à une plus 
grande capacité de dispersion pour un grand nombre d'entre elles, même si, comme les lombrics, elles 
restent sensibles à un travail profond du sol. Aux effets mécaniques directs du passage de la lame 
s'ajoutent des effets indirects comme par exemple l'effet du labour par retournement (inversion tillage) 
qui expose les vers de terre aux prédateurs et à la dessiccation (House & Parmelee, 1985, in Holland, 
2004) et est donc surtout dommageable aux espèces qui occupent plutôt les couches profondes du sol 
(aneciques) (Kladivco et al., 2001, in Holland, 2004). Des suivis ont ainsi montré que les populations 
de vers de terre étaient six fois plus abondantes après un labour superficiel par comparaison avec 
celles observées dans des sols labourés "normalement" (El Titi & Ipach, 1989 et Wuest, 2001, in 
Holland, 2004). 
  
La fertilisation 

Les boues provenant d’élevages intensifs se sont parfois avérées toxiques pour les populations de vers 
de terre sur le terrain, sans que cette toxicité soit expliquée (Makeschin, 1997, in Stoate et al., 2001).  
 

Bilan 
 
L'exposition des organismes du sol est inévitable dans les parcelles cultivées soumises à des 
traitements phytosanitaires. Néanmoins, tous ne sont pas exposés aux mêmes doses de substances 
actives, la distribution de celles-ci n'étant pas homogène dans la profondeur du sol, et leur 
biodisponibilité n'étant pas nécessairement identique pour tous les organismes. Sur ce dernier point, le 
statut écotoxicologique des résidus liés doit être discuté sur le long terme. 
Il y a un retour du terrain très limité en ce qui concerne l'évolution des communautés d'organismes du 
sol ces dernières années, même si un déclin est en général évoqué depuis que les pesticides sont 
utilisés de façon intensive. 

Du fait de leur habitat fortement ou complètement intégré au sol cultivé, il est souvent presque 
impossible de distinguer les effets directs des pesticides de leurs effets indirects pour ces organismes, 
sauf à multiplier le nombre de paramètres mesurés. De même, nombre de pratiques culturales 
(fertilisation, travail du sol) exercent un effet sur ces populations. 
Enfin, aucun de ces groupes d'organisme ne fait l'objet d'un suivi systématique par un réseau de 
surveillance, que ce soit au niveau national ou au niveau communautaire. 

Le Tableau 3.3-1. récapitule les observations concernant les effets directs et indirects des pesticides 
observés pour chaque groupe d'organismes du sol, et liste les autres facteurs ou les pratiques 
susceptibles d'exercer aussi des effets, identifiés comme facteurs confondants pour les études d'impact. 
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Tableau 3.3-1. Récapitulatif des connaissances sur les effets des pesticides sur les organismes du sol 

Groupe 
d'organisme 
ou fonction 

Etat des 
données* 

Effets directs 
des 
pesticides 

Paramètres 
confondants 

Effets indirects Aspects non 
documentés 

Bactéries ++ Négatif, 
neutre ou 
positif 

Apport 
d'engrais 

Débris végétaux 
suite à usage 
d'herbicides 

Certains groupes 
fonctionnels, analyse par 
type de produits 

Champignons ++ Négatif, 
neutre ou 
positif 

Apport 
d'engrais 

 Certains groupes 
fonctionnels, analyse par 
type de produits 

Arthropodes ++ Négatif, 
neutre ou 
positif 

Couvert 
végétal 

Débris végétaux 
suite à l'usage 
d'herbicides 

Beaucoup de groupes 
n'ont pas fait l'objet 
d'études de terrain 
Analyse par type de 
produits 

Annélides ++ Négatif ou 
neutre 

Apport 
d'engrais 
Labour 
Bordures 
végétalisées 
Couvert 
végétal 

Débris végétaux 
suite à l'usage 
d'herbicides 

Analyse par type de 
produits 

Mollusques - - - - - 
Nématodes + Négatif, 

neutre ou 
positif 

Apport 
d'engrais 

Effets sur les 
bactéries ou les 
champignons 

Analyse par type de 
produits 

Tardigrades + Négatif ou 
neutre 

- - Analyse par type de 
produits 

Faune du sol - - - -  
Fonctions du 
sol 

+ Négatif, 
neutre ou 
positif 

Apport 
d'engrais 

Effets sur les 
organismes 
responsables 

Connexion avec les 
organismes 
responsables 

*+: données fragmentaires ; ++ : données incomplètes pour dresser un état des lieux ; -: non documenté 
 

3.3.2.2. Impacts sur les invertébrés épigés 

L'exposition 
 
Les invertébrés épigés peuvent entrer au contact de produits phytopharmaceutiques soit directement 
lors du traitement lorsque des résidus sont présents dans l’air, soit via un substrat sur lequel subsistent 
des résidus de produits, comme le sol ou les plantes. L’exposition par ingestion est possible et 
concerne tous les types d’invertébrés, soit par ingestion de nourriture contaminée, soit par le biais du 
toilettage. L’exposition par inhalation est également envisageable, et concerne comme pour les autres 
groupes d’organismes, toutes les substances au moment de l’épandage, et ensuite les substances 
volatiles. 
Le contact des organismes avec les résidus de produit peut constituer une part significative de 
l'exposition, même si des différences existent entre les espèces. En effet, comparativement aux 
vertébrés, les invertébrés sont de taille assez réduite, ce qui implique une surface d’échange 
proportionnellement plus importante avec les surfaces contaminées. Leur mobilité, qui conditionne la 
possibilité de quitter la parcelle traitée, est souvent plus limitée que celle des vertébrés, ce qui 
augmente ainsi la probabilité de rester au contact de résidus. Au sein même des invertébrés, des 
différences d'activité et de comportement conditionnent la quantité de produit avec laquelle l’animal 
entre en contact (Jagers op Akkerhuis & Hamers, 1992). La part relative du contact dans l'exposition 
globale de l'organisme va dépendre de la relation trophique qu'une espèce entretient avec la culture 
(comme dans le cas des auxiliaires). Ces relations trophiques interviennent de par la dépendance plus 
ou moins grande des espèces pour la ressource alimentaire que constitue la parcelle cultivée, ce qui 
conditionne leur temps de présence dans cette dernière, et par la nature de l'exposition (contact et 
ingestion par toilettage, auquel peut s'ajouter l'ingestion de végétaux, d'insectes, mais aussi de sucs et 
d'exsudats de plantes pouvant contenir des substances aux propriétés systémiques). 
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Les pollinisateurs sont exposés aux produits phytopharmaceutiques par contact avec le produit lors du 
traitement ou avec le produit ou ses résidus ensuite, et par ingestion du produit et/ou de ses résidus via 
du nectar, du pollen ou de l'eau (rosée contaminée par exemple). L'exposition des pollinisateurs ne 
diffère pas, qualitativement du moins, de celle d'autres invertébrés épigés liés aux cultures. 
Pour l'ensemble des invertébrés épigés, des effets indirects ont été démontrés, via la destruction des 
ressources alimentaires, la destruction de l'habitat ou des sites de reproduction. 

L'état des lieux écologique 
 
Les invertébrés épigés sont d’une grande variété aussi bien du point de vue de leur place dans les 
chaînes alimentaires que de leur mobilité, de leur taille ou de leurs traits écologiques. C'est ainsi que 
sont présents des détritivores, des consommateurs primaires et des prédateurs, qui occupent des 
habitats de structures et de tailles très variables, multipliant ainsi les modalités et la durée de leur 
exposition potentielle aux pesticides, et leur capacité à supporter des stress chimiques. 
On constate un déclin de ce groupe d’organismes dans le paysage agricole, associé à l’intensification 
de l’agriculture depuis les 40 dernières années, qui concerne des groupes taxonomiques très variés 
(Potts, 1991, in Stoate et al., 2001 ; Longley & Sotherton, 1997 ; Donald, 1998, in Stoate et al., 2001 ; 
Sotherton & Selft, 2000). Aebischer (1991, in Benton et al., 2002) a par exemple mis en évidence une 
diminution des populations d'arthropodes lors d'un suivi mené durant 17 ans dans 5 fermes du sud de 
l'Angleterre, mais les études de terrain dédiées, ayant pour objectif de comprendre les mécanismes de 
ce déclin, sont rares (Benton et al., 2002).  
L'identification des groupes les plus sujets à ce déclin est difficile (Benton et al., 2002). L’essentiel 
des données de terrain qui ont permis de mettre en évidence ce phénomène concerne les insectes 
auxiliaires des cultures, de loin les plus étudiés dans le contexte de la mise au point de méthodes 
alternatives de lutte contre les ravageurs. L’effort consenti dans le suivi des populations d’auxiliaires 
exposées aux pesticides s’explique aussi bien par l’intérêt potentiel de ces espèces en agriculture, que 
par le fait qu'elles sont probablement les plus directement concernées par l’exposition, de par les 
relations trophiques qu’elles entretiennent avec les espèces visées par les produits (Alix et al., 2001). 
Pendant longtemps a été véhiculée l'idée que les espèces non visées présentaient une sensibilité plus 
grande aux pesticides que les espèces visées, du fait de l'existence possible de l'induction de 
phénomènes de résistances chez ces dernières, liée à une exposition plus systématique (voir par 
exemple Plapp & Wilson, 1977 ; Croft, 1990). En réalité, l'analyse de la littérature ne permet pas de 
confirmer cette hypothèse (Theiling & Croft, 1989) et si des tendances marquées au sein de l’un ou 
l’autre groupe peuvent parfois s’expliquer par les différences de métabolisme liées à leurs régimes 
alimentaires respectifs (i.e. entomophages vs. phytophages), d’autres facteurs liés au développement et 
à la reproduction jouent un rôle majeur dans la toxicocinétique des produits (pour une revue, voir Alix, 
2000). Enfin, la sélectivité des pesticides est le plus souvent établie uniquement sur des critères 
d’effets létaux au laboratoire, en conséquence de quoi elle ne garantit pas l’absence d’impact sur les 
populations (Alix et al., 2001). En effet, dans la plupart des études visant à comparer les effets des 
pesticides chez les populations de phytophages et d’auxiliaires, les effets recherchés sont 
essentiellement des effets directs aigus, alors que des effets sublétaux (sur l’accouplement par exemple 
ou encore sur la durée de développement des stades immatures) ou des effets indirects peuvent parfois 
expliquer à eux seuls l'impact observé sur une espèce donnée (Alix, 2000). 
L'écotoxicité des produits phytopharmaceutiques pour les invertébrés épigés fait l'objet 
d'investigations systématiques impliquant des essais au laboratoire lors de l'évaluation des risques 
effectuée au niveau réglementaire (Directive 91/414/EC, 2004). Ces essais concernent essentiellement 
des espèces auxiliaires, reconnues pour leur sensibilité particulière à différentes familles de produits 
(voir par exemple Hassan et al., 1988, et pour une base de données AGRITOX). Des éléments de 
comparaison en termes de seuils d'effets chez des espèces auxiliaires et des espèces nuisibles peuvent 
être trouvés par produit ou par culture dans la base de données EPHY, sur le site Internet du Ministère 
chargé de l'agriculture (http://e-phy.agriculture.gouv.fr/accueil.htm).  
 
En ce qui concerne le groupe des pollinisateurs, l’état des lieux est, à l’exception de rares espèces dont 
fait partie l’abeille domestique (Apis mellifera), difficile à établir en raison du manque de retour du 
terrain. L’intérêt porté à A. mellifera tient plus à sa domestication et à son intérêt en tant qu’espèce 
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productrice de nombreux produits utiles à l’homme qu’à une éventuelle prédominance de cette espèce 
dans la pollinisation des espèces végétales, cultivées ou non. En effet, très peu d'espèces végétales ne 
sont pollinisées que par une seule espèce et l'abeille domestique ne constitue pas l'espèce la plus 
efficace pour toutes les cultures (Kevan, 1999).  
Les chiffres disponibles pour les États-Unis et le Canada indiquent un poids économique de la 
pollinisation dépassant celui de la production des ruches (Southwick & Southwick, 1992). Un tiers de 
l'alimentation humaine dépendrait, directement ou indirectement, du succès de la pollinisation (Kearns 
et al., 1998 in Richards, 2001). Au niveau de l'Union Européenne, la proportion d'espèces végétales 
cultivées qui dépendent d'une pollinisation par des insectes est estimée à 84% (Williams, 1996, in 
Richards, 2001). Au Royaume-Uni, la valeur économique des pollinisateurs était estimée en 1999 à 
200 millions de livres Sterling, pour les seules plantes cultivées (Carreck & Williams, 1999). 
L'existence d'un déclin des populations de pollinisateurs est admis au sein de la communauté 
scientifique (Williams, 1982 in Stoate et al., 2001 ; Kevan, 1999 ; Richards, 2001 ; Wilcock & 
Neiland, 2002 ; Lewis, 2003) et il a été observé sur tous les continents, excepté la zone Antarctique 
(Kearns et al., 1998 in Wilcock & Neiland, 2002). Il concerne aussi bien les espèces sociales que 
solitaires. Les causes identifiées sont nombreuses et encore incomplètement décrites, notamment en 
raison du faible retour d'observations de terrain sur ce type d'impact.  
L'évaluation des risques effectuée dans le contexte réglementaire des demandes d'autorisation de mise 
sur le marché des produits phytopharmaceutiques inclut également une évaluation spécifique pour les 
pollinisateurs, effectuée sur la base d'essais d'écotoxicité pour l'abeille domestique (Directive 
91/414/EC, 2004). Aussi, des seuils d'effets aigus (létaux) par contact et par voie orale sont-ils 
disponibles pour la grande majorité de ces produits (base de données AGRITOX). 
 

Les réseaux de surveillance 
 
Le suivi des populations d'invertébrés terrestres exposées aux pesticides est presque exclusivement 
centré sur l'abeille domestique (Liess et al., 2005). En préambule, il est à noter que les suivis ou au 
mieux les dénombrements de populations sont le plus souvent associés à un constat de perte de 
production agricole (chute des rendements de production de baies par exemple, Thompson et al., 1985 
in Richards, 2001) ou lorsque des mortalités sont constatées par les apiculteurs, auquel cas les suivis 
ne concernent que l'abeille domestique. 
Il n'y a pas, au niveau national, de réseau de surveillance des populations de pollinisateurs associés ou 
non aux cultures, qui permettrait d'avoir un réel retour de l'impact des pratiques agricoles, dont 
l'utilisation de pesticides, sur ces espèces. Au niveau européen, seuls quatre pays disposent d'un réseau 
national de suivi des populations d'abeilles : l'Allemagne, le Royaume-Uni, les Pays Bas et l'Italie. 

En Allemagne, un suivi est assuré par un sous groupe de l'ICPBR (International Commission for 
Plant-Bee Relationships) (Lewis, 2003). Un total de 82 cas d'empoisonnement a été recensé entre 1993 
et 2003, avec une tendance à la diminution du nombre de cas au cours du temps. Les incidents 
impliquent aussi bien des substances autorisées sur le marché allemand que des substances interdites, 
traduisant ainsi des importations et usages illégaux de produits. Pour la seule année 1999 par exemple, 
47 cas d'empoisonnements de colonies ont été recensés, dans lesquels une exposition à une 
combinaison de produits (produits mélangés dans la bouillie) a été mise en évidence. Ce nombre est en 
diminution en raison de la mise en place d'une réglementation limitant l'application de tels mélanges 
(11 cas au total au cours des trois années suivantes ; Lewis, 2003). La diminution du nombre 
d'incidents concerne la vigne mais pas l'arboriculture fruitière pour laquelle le nombre d'incidents reste 
stable. Le nombre d'empoisonnements délibérés tend en revanche à augmenter. 
Le Wildlife Incident Investigation Scheme (WIIS) au Royaume-Uni procède, d'une année sur l'autre, à 
des suivis des populations d'abeilles dans les sites où une exposition et des impacts liés aux pesticides 
sont probables. Des bilans détaillés de cette surveillance ont été publiés (Barnett et al., 2003 ; voir 
aussi Hunter et al., 2003 pour l'Écosse). Le WIIS constitue un observatoire travaillant à partir du 
signalement de cas d'empoisonnements suspectés par les apiculteurs et conduisant à une enquête sous 
la forme d'un diagnostic biologique et d'analyses permettant d'établir la relation exposition-impact ; 
(Brown et al., 1996, Thompson & Hunt, 1999). La plupart des pesticides impliqués dans ces 
empoisonnements sont des insecticides, utilisés seuls ou en mélanges. Aucun produit classé lors de 
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l'homologation comme étant "à faible risque" n'a été impliqué dans les incidents recensés (Aldridge & 
Hart, 1993, in Liess et al., 2005). Les substances de la famille des pyréthrinoïdes, classées comme 
étant à "risque élevé" ont rarement été impliquées dans des incidents (Inglesfield, 1989, in Liess et al., 
2005) du fait de la nature "aiguë" des risques identifiés. Les analyses d’incidents mentionnent des 
utilisations en quantités importantes comme dans le cas d'attaques des cultures par des aphidiens, des 
applications en présence d'abeilles ou sur des cultures en fleurs, l'application sur des plantes en dehors 
de la parcelle visée par les traitements, un rinçage insuffisant de la cuve de pulvérisation avant emploi 
(générant ainsi un mélange lors de l'application suivante), la présence d'eau contaminée ou le 
traitement du bois (Lewis, 2003). En 2002 par exemple, dans 18%, des cas l'incident faisait suite à un 
usage autorisé et dans 4 % des cas il faisait suite à un mauvais usage, les cas restant n'étant pas 
classables par manque d'informations. Enfin, le nombre de cas d'empoisonnement tend à diminuer 
d’année en année, traduisant à la fois de meilleures pratiques mais aussi une tendance chez les 
éleveurs d'abeilles domestiques à moins déclarer d’éventuels incidents. 

Aux Pays-Bas, un suivi volontaire des populations d'abeilles est effectué depuis 1989 (Oomen, 1999). 
Les apiculteurs informent leur organisation nationale des incidents et une enquête est conduite afin de 
savoir si le code d'utilisation des pesticides (Pesticide Acta) a été ou non violé. Le nombre annuel 
d'incidents est variable (21 en 1994, 175 en 1996, entre 20 et 60 en général chaque année) mais il reste 
plus important dans les zones d'agriculture intensive. Les surfaces arables sont les plus impliquées 
(pomme de terre par exemple). Parmi les substances impliquées figurent notamment les insecticides, 
en particulier les molécules organophosphorées. 
En Italie, le réseau est en cours de création et il met actuellement au point sa procédure d'enquête. 
 

La littérature scientifique 
 
Les études ayant abordé les impacts des pesticides sur ces organismes sont souvent conduites sous la 
forme de l'analyse comparée des populations dans des cultures conduites de manière conventionnelle 
ou en système intégré ou biologique. La démarche retenue pour ce type d'étude va être présentée dans 
ce qui suit à partir de l'exemple des travaux de Matlock & de la Cruz (2002). Dans cette étude, 
conduite en bananeraies, des populations d'hyménoptères parasitoïdes ont été inventoriées dans des 
cultures conduites selon un système conventionnel (application d'herbicides, de nématicides, de 
fongicides et d'insecticides) ou selon un système à bas niveaux d'intrants. L’inclusion de suivis des 
populations d'hyménoptères dans d'autres monocultures, afin de tester l'influence de paramètres non 
spécifiques de la culture de bananes, a permis de quantifier le rôle de facteurs confondants. Des 
corrélations négatives entre les populations d'insectes et l'application d'insecticides et de nématicides 
ont été clairement établies, et l'effet des pesticides a été séparé de celui de l'abondance des parasitoïdes 
au début de l'étude, de l'âge de la culture, et de la spécificité hôte-parasitoïde. 
 
La nature des effets 

La nature des effets observés, directs ou indirects, est liée à la cible des produits appliqués, les effets 
directs étant le plus souvent le fait de substances insecticides et dans une moindre mesure fongicides, 
et les effets indirects étant le plus souvent le fait de traitements herbicides. 
Des impacts de substances insecticides sur des populations d’invertébrés ont été rapportés par Moreby 
et al. (1994, in Stoate et al., 2001), avec des différences suivant les groupes d’organismes (Edwards, 
1984, Grieg-Smith et al., 1995, Makeschin, 1997, in Stoate et al., 2001). La différence de réponse 
d’une famille à l’autre, ainsi que le spectre d'espèces touchées sont liés à la persistance du produit 
(Edwards, 1984, Makeschin, 1997, in Stoate et al., 2001). Il est évident que des substances non 
insecticides peuvent s’avérer toxiques pour des invertébrés et induire des effets négatifs sur le terrain, 
comme c'est par exemple le cas pour certains fongicides à mode d'action multi-sites (Sotherton et al., 
1987, Reddersen et al., 1998, in Stoate et al., 2001) ou bien encore de certains molluscicides, comme 
par exemple le methiocarb, qui présente une toxicité pour un large spectre d’organismes et peut 
notamment affecter les populations de certaines espèces de coléoptères (Purvis & Bannon, 1992, in 
Stoate et al., 2001). 
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L’utilisation d’herbicides en surfaces arables s’est avérée être une source d’effets indirects sur 
certaines populations d’invertébrés (Chiverton & Sotherton, 1991, Moreby et al., 1994, Moreby, 1997, 
in Stoate et al., 2001), par l’élimination d'espèces végétales non visées en bordure de champ, 
entraînant la suppression de l’habitat et/ou de la ressource alimentaire de certaines espèces (Longley & 
Sotherton, 1997). Ceci est particulièrement évident pour les populations typiquement inféodées aux 
zones situées en bordure de champ, tels les papillons, pour lesquels 98 % des populations sont 
localisées dans les 5 premiers mètres de haies qui bordent les champs de céréales (Dover, 1990, in 
Longley & Sotherton, 1997). 

La comparaison de la faune des cultures biologiques et conventionnelles 

Hole et al. (2005) ont recensé dans leur synthèse 3 études centrées spécifiquement sur les arthropodes 
(autres que les coléoptères, traités comme organismes du sol) et 7 études qui les ont pris en compte 
dans leurs suivis. L’analyse de ces études montre une abondance et une diversité plus importantes des 
populations d'arthropodes dans les systèmes biologiques que dans les systèmes conventionnels (par 
exemple Berry et al., 1996, Brooks et al., 1995, Letourneau & Goldstein, 2001 et Reddersen, 1997, in 
Hole et al., 2005). Comme dans le cas des arthropodes du sol, des différences ont été constatées 
suivant les groupes considérés. 
Les populations de Formicidae (fourmis) et d'hétéroptères (punaises) sont plus abondantes dans les 
systèmes biologiques que dans les systèmes conventionnels (Moreby 1996, Reddersen, 1997 et 
Yeates, 1997, in Hole et al., 2005). A l'inverse, les aphidiens et leurs prédateurs sont plus abondants 
dans les systèmes conventionnels (Moreby et al., 1994 et Reddersen, 1997, in Hole et al., 2005). La 
raison invoquée pour expliquer cet effet positif de la conduite conventionnelle des cultures sur 
certaines populations est la croissance plus rapide de la végétation, qui fournit alors une quantité 
d'aliments plus importante aux aphidiens. Cet exemple illustre l'importance des relations trophiques 
entre certaines espèces et la parcelle cultivée au sein du paysage agricole. 
Chez les diptères et les hyménoptères autres que les Formicidae, les résultats varient suivant l'espèce, 
la culture et le mode de prélèvement (type de piège, etc.) (Moreby et al., 1994 et Reddersen, 1997, in 
Hole et al., 2005). En effet, lorsque les suivis ne portent que sur les espèces entomophages (par 
exemple certains hyménoptères) sans suivi simultané des populations de diptères, il est difficile de 
savoir si l'abondance moindre des prédateurs dans les cultures soumises à des traitements pesticides 
(systèmes conventionnels) est liée à l'utilisation des produits où à un effet des traitements sur les 
espèces-proies (certains diptères par exemple). De plus, les relations trophiques avec la parcelle 
cultivée jouent un rôle souvent prédominant dans la localisation des niches écologiques par rapport à 
la parcelle cultivée, influençant de ce fait l'exposition aux pesticides et induisant une source de 
variabilité non liée à la seule sensibilité des espèces aux produits.  
Deux études ont comparé les communautés de papillons dans des systèmes de cultures différents. 
Feber et al. (1997, in Hole et al., 2005) ont mis en évidence une abondance significativement plus 
importante des lépidoptères dans les systèmes biologiques. Les populations de deux espèces 
phytophages, Pieris brassicae et P. rapae, ne présentaient pas de différences d’un système à l’autre. 
Quel que soit le système de conduite des cultures, les populations étaient plus abondantes dans les 
zones de bordures que dans les zones cultivées. Dans l’étude de Weibull (2003, in Hole et al., 2005), 
aucune différence dans l’abondance des populations de papillons n’a été relevée d’un système à 
l’autre. Les facteurs identifiés comme ayant joué un rôle bénéfique dans la dynamique de 
fréquentation des parcelles expérimentales par les papillons étaient la moindre contamination des 
bordures de champs par les pesticides, la diversité végétale et la présence de trèfle dans la rotation des 
cultures (Feber et al., 1997, in Hole et al., 2005). 
  
La recolonisation 

Le processus de recolonisation, qui conditionne le risque d’effet à long terme des pesticides sur les 
invertébrés, a été abordé dans le chapitre sur la faune endogée, et il est assez bien illustré par des 
études ayant porté sur des populations de collemboles. Un certain nombre de ces études a notamment 
apporté des indications sur les modalités de restauration pour des espèces épigées à partir de zones 
végétalisées qui leur servent de refuges (cas des lépidoptères par exemple). L’aspect temporel des 
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phénomènes de restauration suite à un changement de pratiques destiné à une réduction de l’apport 
d’intrants, n’est pas documenté pour d’autres organismes que les collemboles. 
 
Les pollinisateurs 

Les études traitant des effets des pesticides sur les populations de pollinisateurs font partie d’une 
littérature spécifique qui associe souvent le suivi écologique à l'évolution des cultures elles-mêmes. En 
effet, les impacts sur les populations de pollinisateurs sont souvent détectés lors de diminutions 
drastiques du rendement de production des cultures pollinisées.  

Un recensement des cas où des réductions de rendement chez des espèces végétales ont pu être 
associées à des impacts sur les espèces pollinisatrices a été fait au début des années 1990 par Burd 
(1994, in Richards, 2001). Sur 23 cas recensés, 5 étaient liés à une réduction du nombre de niches 
écologiques disponibles, et 3 étaient associés au passage à un mode intensif de conduite des cultures. 
Le lien avec les traitements chimiques n'est mentionné qu'une seule fois, l'analyse des causes étant 
plutôt effectuée à l'échelle de la conduite des cultures dans son ensemble (agriculture intensive ou 
non). 

L'analyse du cas assez connu de l'impact du traitement de forêts canadiennes contre la tordeuse des 
bourgeons de l'épinette (Choristoneura fumiferana) par du fenitrothion a montré que l'effet des 
insecticides sur les plantes exploitées par l'homme était d'autant plus visible que l'abondance (ou la 
densité) des insectes impliqués dans leur pollinisation était faible. Des hectares de forêts du Nouveau 
Brunswick ont été traités contre la tordeuse, résultant en une chute importante des rendements de 
production de myrtilles (Kevan, 1975b et Kevan & Laberge, 1999 in Kevan, 1999). Les populations de 
nombreuses espèces pollinisatrices ont diminué drastiquement (Plowright & Rodd, 1980, in Kevan, 
1999) affectant ainsi la reproduction de nombreuses espèces végétales (Thaler & Plowright, 1980, in 
Kevan, 1999). Des effets indirects liés à des productions réduites de fruits et de graines dans la forêt et 
dans son voisinage, constituant une ressource alimentaire des pollinisateurs, ont été invoqués. La 
substitution de ce produit par du Matacil (aminocarbe) a permis de revenir à rétablir les rendements de 
production de myrtilles, mais des impacts ont néanmoins été observés lors de suivis des populations 
d'espèces pollinisatrices de petite taille (Andrenidae, Halictidae, Anthophoridae et Syrphidae ; 
Thompson et al., 1985, in Richards, 2001). Des espèces végétales sauvages dépendantes de ces 
insectes pour leur reproduction ont été, en retour, moins productrices en fruits.  

Quelques cas d'impact sur l'abeille domestique ont été décrits indépendamment de problématiques de 
rendements agricoles. Au Canada et aux États-Unis, des programmes de régulation des pullulations 
des populations de moustiques ont été associés à des dégâts importants dans des colonies d'abeilles, 
dégâts dont le coût avoisinait 90 000 $ U.S. en 1981 et 850 000 $ U.S. en 1983 pour le seul état du 
Manitoba (Dixon & Fingler, 1982, 1984 in Kevan, 1999). Les impacts sur les populations de 
pollinisateurs sauvages n'ont pas été mesurés. Au Royaume Uni, un déclin des populations de 
bourdons dans les surfaces arables a pu être relié à l’utilisation de pesticides (William, 1982, in Stoate 
et al., 2001). En France, des incidents chez l'abeille domestique ont été décrits à plusieurs reprises, se 
traduisant par des chutes d'activité, associées ou non, à des mortalités au voisinage des ruches. 
(http://agriculture.maapar1.agriculture.gouv.fr). Si ces incidents font suite à des traitements en plein ou 
à des semis impliquant des semences pelliculées, il est quasiment toujours impossible d'identifier le 
produit responsable de l'incident. Il y a à cela plusieurs raisons, dont la principale est le délai de 
quelques jours séparant l'observation de l'incident et le prélèvement d'échantillons biologiques 
(abeilles, plantes dans les cultures et adjacentes aux cultures, prélèvements dans la ruche) pour la 
recherche analytique de substances actives, qui constitue un biais systématique pour les évaluateurs. A 
cela s'ajoute le fait que les produits phytopharmaceutiques sont le plus souvent appliqués en mélanges, 
que ce soit pour le traitement en plein champ ou pour le pelliculage. La mise à disposition d'un 
protocole d'étude et de suivi de ces incidents qui décrirait la méthodologie à suivre suite à de tels 
incidents pour réunir les informations nécessaire à leur interprétation apporterait une solution sur le 
premier point (Compte rendu de la réunion de la Commission d'étude de la toxicité du 10 novembre 
2004, http://agriculture.maapar1.agriculture.gouv.fr/spip/IMG/pdf/avisctweb_200411.pdf). 
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Paradoxalement, lorsque les pesticides sont mentionnés dans les causes de déclin des populations de 
pollinisateurs, il est plus souvent fait référence aux herbicides qu'aux insecticides (Kevan, 1999 ; 
Wilcock & Neiland, 2002). A titre d'exemple, le déclin des populations de bourdons en France et en 
Belgique est attribué au faucardage précoce du foin et à l'utilisation d'herbicides pour éliminer les 
adventices à larges feuilles (i.e. Asteraceae ou Lamiaceae ; Rasmont, 1988 et Rasmont & Mersch, 
1988 in Kevan, 1999). Les recherches visant à décrire les effets létaux ou sublétaux des pesticides sur 
les pollinisateurs, effectuées en laboratoire, concernent pourtant dans la très grande majorité des cas 
des insecticides et acaricides (voir par exemple Thompson, 2003) et établissent des seuils ou des doses 
sans effets relativement bas (de quelques microgrammes à quelques nanogrammes par individu ; base 
de données AGRITOX ; Lewis, 2003).  
L'impact sur des populations d'arthropodes via des effets indirects de pesticides, par la destruction de 
l'habitat après application d'herbicides, semble donc apparaître plus facilement sur le terrain que 
l'impact direct d'une substance intrinsèquement toxique pour ces organismes (insecticides par 
exemple). La durée de la pression (au sens large) exercée par ces différents produits peut en partie 
expliquer ce phénomène : la destruction chimique de l'habitat peut avoir des conséquence à l'échelle de 
quelques mois, voire de quelques  années, sur la répartition de populations dans l'environnement 
agricole, par comparaison à un effet sur la survie des individus exposés, qui ne concerne a priori que 
les individus qui ont été directement au contact du produit et ce à une dose toxique (sous réserve bien 
sûr de l'absence de contamination de l'habitat (de quelque nature qu’il soit) par des doses toxiques de 
produit ramenées par les organismes eux-mêmes).  
 

Les autres causes 
 
La destruction de l'habitat (considéré sous l'angle des ressources alimentaires, des sites de pontes ou de 
couvains, ou des sites d'accouplement) est l'une des raisons majeures du déclin des populations de 
pollinisateurs sauvages (Rathcke & Jules, 1993 ; Kearns et al., 1998 in Richards, 2001 ; Kevan, 1999). 
En termes de pratique agricole, elle correspond au passage en monoculture, à la mise en place de 
systèmes d'irrigation, au débroussaillage et à la suppression des haies - par exemple, on estime que 
64 % des populations de papillons anglais sont localisées dans les haies - (Dover & Sparks, 2000 in 
Richards, 2000), et à la construction de routes. 
L'agriculture intensive n'est pas incompatible avec la pollinisation puisque quelques espèces (syrphes, 
papillons) peuvent visiter des champs de fleurs assez éloignés de leurs niches écologiques, mais la 
diversité et l'abondance des pollinisateurs décroît rapidement lorsque des zones où les fleurs sont 
abondantes sont absentes du paysage. Ceci implique parfois pour l'agriculteur le recours à la mise en 
place de colonies de pollinisateurs à proximité de ses parcelles (Richards, 2001). 
L'impact des pratiques agricoles (labour, drainage, cultures mixtes, rotations, pâturage) sur ces 
organismes a été l'objet d'une revue par Mc Laughling & Mineau (1995). 
La mise en pâture des champs, l'introduction d'espèces nouvelles dans les cultures, les dégâts 
occasionnés dans les populations par les parasites et maladies et la pollution de l'air sont d'autres 
causes possibles du déclin des pollinisateurs (Richards & Kevan, 2002 ; Wilcock & Neiland, 2002). 
Les conséquences du déclin des populations de pollinisateurs sur les productions culturales 
commencent à être évaluées et peuvent même parfois être prédites (Allen-Wardell et al., 1998, in 
Wilcock et Neiland, 2002). 
 
Le travail du sol 

L'impact direct du labour concerne les espèces effectuant une partie de leur cycle, ou une partie de 
leurs activités, dans le sol. Comme pour les organismes qui vivent exclusivement dans le sol, il dépend 
donc de la profondeur du sol que les espèces ont l'habitude d'exploiter (Mc Laughling & Mineau, 
1995). Il peut donc être positif, négatif ou neutre sur les populations, en fonction de l'espèce 
considérée. 
Le labour intervient aussi indirectement lors de l'application des produits : la destruction du couvert 
végétal, qui constitue parfois une chape de protection joue ainsi un rôle significatif pour certains 
invertébrés (Booij & Noorlander, 1992 et Feber et al., 1998, in Hole et al., 2005), voire certains 
oiseaux (Mc Laughling & Mineau, 1995). 
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Le drainage et l’irrigation 

Le drainage et l’irrigation, en influant sur la hauteur des nappes d’eau et sur les zones humides qui leur 
sont connectées, peuvent exercer une action directe sur la faune et la flore, comme l’ont observé de 
Boer & Reyrink (1989, in Stoate et al., 2001) sur les populations d’invertébrés, d’oiseaux et de plantes 
dans le Nord de l’Europe. L’intensification agricole associée à l’irrigation s'est aussi trouvée associée 
à une réduction de l’abondance des populations d’invertébrés (Stoate et al., 2000 in Stoate et al., 
2001). 
  
La présence de zones de bordure végétalisées 

L'importance de la présence de zones refuges, telles les bordures de champ ("field margins") a été 
montrée lors d'études de terrain (Lagerlöf & Wallin, 1993, in Mc Laughling & Mineau, 1995). En 
particulier, les zones végétalisées naturelles, qui abritent une flore variée, sont occupées par une faune 
épigée riche. Ainsi, une bande végétalisée de 3 mètres sur laquelle aucun traitement n'est appliqué peut 
suffire à augmenter l'abondance de plantes en fleurs, d'insectes phytophages et d'oiseaux insectivores 
dans des cultures de blé d'hiver, de betterave et de pomme de terre (de Snoo, 1999). 
De fait, le type d’entretien des zones de bordure (nombre de fauchages par saison, etc.) exerce une 
influence sur la diversité des assemblages d’espèces inféodées à cet habitat, comme dans le cas des 
coléoptères par exemple (Haysom et al., 2004). Les résultats positifs obtenus lors de telles 
observations ont encouragé la recherche des supports végétaux les mieux adaptés pour constituer des 
réservoirs écologiques pour certains groupes d’organismes dont les coléoptères (Thomas et al., 2002), 
les papillons, les araignées et les bourdons (Meek et al., 2002). Ces zones végétalisées peuvent aussi 
servir de réservoirs pour divers auxiliaires, ennemis (prédateurs, parasitoïdes) des espèces nuisibles 
pour l'agriculture (revue in Landis et al., 2000). Une revue de l’intérêt écologique et agronomique des 
bordures de champs a été récemment proposée par Marshall & Moonen (2002). 
 
Les plantes génétiquement modifiées 

Les plantes génétiquement modifiées dont la culture est a priori la plus à même d'exercer une action 
sur les populations de pollinisateurs sont (Paoletti & Pimentel, 1995) : 
- les plantes modifiées pour augmenter la résistance à un herbicide, 
- les plantes modifiées pour augmenter les défenses face aux attaques des insectes phytophages. 

La modification génétique consistant à permettre à la plante de sécréter une toxine insecticide peut 
présenter des effets directs sur les arthropodes entomophages (Dale et al., 2002 ; Conner et al., 2003) 
mais aussi sur les pollinisateurs, comme dans le cas du colza modifié pour la synthèse de chitinase ou 
de beta-1,3 glucanase, molécules retrouvées dans le pollen et le nectar (Picard-Nizou et al., 1997).  
Le potentiel toxique des toxines insecticides varie avec leur spectre d'activité (Romeis et al., 2004). 
Les toxines des différentes souches de Bacillus thuringiensis sont en général actives sur des insectes 
appartenant au même ordre que l'espèce visée. En revanche, des composés comme les lectines ou les 
inhibiteurs de protéases ont un mode d'action moins spécifique qui peut s'étendre à des espèces non 
visées (Schuler et al., 1998 et Hilder & Boulter, 1999, in Romeis et al., 2004). La synthèse de 
chitinase ou de beta-1,3 glucanase, sans effets létaux pour l'abeille domestique, sont susceptibles 
d'induire des modifications comportementales chez les individus exposés. En revanche, aucun effet n'a 
été observé chez des abeilles exposées à des plants de tabac modifiés pour la synthèse de protéinases 
(Girard et al., 1998). 

Plus évidentes sont les conséquence attendues du désherbage effectué sur des cultures génétiquement 
résistantes à un herbicide, que ce soit par l’action directe que peut exercer une plus grande quantité de 
l'herbicide (glyphosate) appliquée sur la culture résistante ou par l’action indirecte via la destruction de 
l’habitat ou de la ressource en nourriture d’un grand nombre d’espèces (Richards, 2001 ; Stoate et al., 
2001 ). 
Il est important de noter que sur ce point, les connaissances sont essentiellement issues d'essais de 
laboratoire et/ou émanent du "poids de l'évidence", très peu d'observations ayant été faites sur le 
terrain pour répondre à cette question. 
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Il existe en revanche de résultats d’études de terrain conduites en cultures de betterave, de maïs ou de 
colza résistantes au glyphosate ou au glufosinate d’ammonium sur des populations d’invertébrés de la 
surface du sol, et d’invertébrés épiphytes (Brooks et al., 2003 ; Haughton et al., 2003). Les impacts, 
mesurés par des captures d'invertébrés, indiquent un effet négatif significatif sur les populations de 
granivores, alors que les collemboles détritivores sont plutôt plus abondants en cultures génétiquement 
modifiées (Brooks et al., 2003). Les captures de pollinisateurs et de papillons recensent moins 
d’organismes dans les cultures génétiquement modifiées, traduisant une conséquence de l’absence de 
plantes habituellement visitées (Haughton et al., 2003). Les résultats de ces études ont été pris en 
compte dans des modèles prédictifs des impacts à long terme des cultures génétiquement modifiées sur 
les populations d’invertébrés (Haughton et al., 2003). L'étude de Strandberg et al. (2005) a également 
montré une influence des traitements herbicides appliqués sur de la betterave fourragère résistante ou 
non au glyphosate. L'étude a été reproduite à des endroits différents (8 sites, au Danemark) et elle 
comportait des suivis de trois ans. Les résultats montrent toutefois que les différences de diversité et 
d'abondance liées aux sites sont plus importantes que celles associées aux traitements.  
 

Bilan 
 
L'exposition des invertébrés épigés peut survenir dans les parcelles cultivées mais aussi en dehors de 
ces parcelles, par le jeu du transfert de produits via l'air (dérive des brumes de pulvérisation, 
poussières de traitement de semences ou de granules, volatilisation) sur le sol et la végétation. 
La quantité de produit avec laquelle ces organismes entrent alors en contact, et qui va déterminer la 
possibilité d'effets directs, dépend alors de leur habitat et de ses modalités d'inscription dans le 
paysage, de l'activité et du comportement des organismes dans le milieu, et des propriétés des produits, 
lesquelles conditionnent leur répartition dans le milieu (sol, eau du sol, plantes, air) et la durée de leur 
présence dans ces compartiments. 
Les effets directs, liés à la toxicité des produits, sont plus faciles à distinguer que les effets indirects, 
liés essentiellement à la modification de l'habitat induite par des produits, qu’ils ne le sont dans le cas 
des organismes du sol. Ceci est lié à la compartimentation de leur habitat en divers milieux (surface du 
sol, feuillage, air) dont toutes les composantes ne sont pas contaminées. En revanche, les effets 
indirects liés à la disparition d'une proie pour un prédateur ou d'un hôte pour un parasitoïde, 
nécessitent, pour être mis en évidence, d'effectuer des suivis à différents niveaux trophiques. Comme 
pour les organismes vivant dans le sol, un certain nombre de pratiques culturales (travail du sol, etc.) 
exercent également un effet sur les populations suivies. L'influence des éléments du paysage (zones de 
bordures, etc.) est d’autant plus forte qu'ils constituent une part plus ou moins importante de leur 
habitat (exemple des lépidoptères). Les études de terrain ayant pris en compte ces aspects demeurent 
cependant rares.  

Aucun de ces groupes d'organismes, à l'exception notable de l'abeille domestique, ne fait l'objet d'un 
suivi systématique par un réseau de surveillance, que ce soit au niveau français ou dans d'autres pays 
européens. Au niveau de l'Union Européenne, seuls quatre États Membres disposent d'"observatoires" 
de la faune sauvage mais dans le cas des pollinisateurs, les déclarations de cas d'empoisonnement sont 
effectuées par la profession apicole et se trouvent donc limitées à l'abeille domestique et dans une 
moindre mesure aux bourdons. De plus, les déclarations peuvent être limitées aux seuls cas où un 
empoisonnement par les pesticides est suspecté, réduisant ainsi les chances d'identifier d'autres 
facteurs pouvant jouer un rôle dans la raréfaction de ces animaux. Enfin, les observations qui 
déclenchent une déclaration sont soit le constat de mortalités anormales, soit une diminution de 
production dans la culture, ce qui ne constitue pas une veille des populations de pollinisateurs à 
proprement parler. 
Le Tableau 3.3-2 récapitule les observations concernant les effets directs et indirects des pesticides sur 
chaque groupe d'invertébrés épigés, et liste les autres facteurs environnementaux ou les pratiques 
susceptibles d'exercer des effets sur ces communautés. 
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Tableau 3.3-2. Récapitulatif des connaissances sur les effets des pesticides et des autres facteurs 
agri-environnementaux sur les invertébrés épigés. 
 
Groupe 
d'organisme 

Etat des 
données* 

Effets directs des 
pesticides 

Paramètres 
confondants 

Effets indirects Aspects non 
documentés 

Homoptères 
(aphidiens) 

+ Positif Croissance des 
cultures 

Non 
renseignés 

Analyse par type 
de produits, effets 
indirects 

Diptères 
(mouches, 
moustiques) 

+ Négatif, neutre, 
positif 

Relations 
trophiques avec 
la culture 

Non 
renseignés 

Analyse par type 
de produits, effets 
indirects 

Hétéroptères 
(punaises) 

+ Négatif Non renseignés Non 
renseignés 

Analyse par type 
de produits, effets 
indirects 

Hyménoptères 
non 
pollinisateurs 
(fourmis, guêpes 
parasitoïdes) 

+ Négatif, neutre Relations 
trophiques avec 
la culture 

Zones de 
bordures 

Analyse par type 
de produits 

Lépidoptères 
(papillons) 

++ Négatif, neutre, 
positif 

Relations 
trophiques avec 
la culture 

Zones de 
bordures 

Analyse par type 
de produits 

Pollinisateurs 
(abeilles, 
syrphes) 

++ Négatif, neutre, 
positif 

Relations 
trophiques avec 
la culture 

Zones de 
bordures 

Pollinisateurs non 
domestiques 

*+ : données fragmentaires ; ++ : données incomplètes pour dresser un état des lieux 
 

Les informations restent fragmentaires pour un grand nombre d'invertébrés et quasi-inexistantes pour 
certains ordres (nevroptères, orthoptères par exemple). La question des effets indirects reste également 
incomplètement documentée, tout comme celle des autres facteurs influençant la dynamique des 
populations, bien qu'il soit capital de prendre en compte ces aspects dans les réflexions devant 
permettre de faciliter la gestion des risques écotoxicologiques liés aux pesticides. 
A notre connaissance, aucune étude n'a aujourd'hui permis d'identifier des espèces "sentinelles" dont le 
suivi permettrait d'indiquer l'état de santé des populations d'invertébrés, pollinisateurs ou non, associés 
aux plantes, cultivées ou non.  
Une vision complète de l'impact des pesticides sur les populations d'invertébrés passe donc par la mise 
en place d'un réseau de surveillance chargé aussi bien du diagnostic en cas d'empoisonnement que d'un 
suivi post-homologation. Dans le cas des insectes pollinisateurs par exemple, l'évaluation des dangers 
potentiels des produits phytopharmaceutiques est rendue systématique par la réglementation 
européenne (Directive 91/414/EC, 2004) au travers de la détermination des seuils de toxicité par 
contact et par ingestion chez l'abeille domestique. Les évaluations du risque, conduites sur la base de 
ces données et pour chaque usage concerné par le produit avant sa mise sur le marché peuvent 
permettre d'identifier les produits et les conditions d'usage susceptibles de présenter un risque pour les 
populations de pollinisateurs et ainsi d'identifier les produits/cultures nécessitant une surveillance 
particulière. 
 

3.3.2.3. Impacts sur les vertébrés 

L'exposition 
 
L’exposition des vertébrés englobe le contact direct, l’inhalation et l’ingestion d’aliments, solides ou 
liquides (eau), contaminés.  
La voie alimentaire est considérée comme la voie majeure d’exposition (voir par exemple le document 
Sanco/4145/2001), ce en raison de la tendance des animaux à quitter les parcelles lors du traitement. 
L’absorption par voie trophique concerne à la fois la ressource alimentaire prélevée dans la parcelle 
traitée et en bordure, ainsi que l'absorption lors du toilettage de résidus récoltés sur la peau ou les 
phanères (plumes ou fourrure) et lors des visites de l'animal dans la parcelle traitée. La part de chaque 
voie d’exposition dans le risque que représente un produit pour les vertébrés dépend néanmoins en 
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premier lieu de la toxicité qu’exerce le produit chez l’animal par chaque voie d’exposition (i.e., si la 
toxicité est plus importante par inhalation, cette voie d’exposition peut devenir la plus critique sur le 
terrain, comme l’ont montré Sheffield & Lochmiller, 2001). De même, des prédictions d'effets létaux 
effectuées uniquement sur la base de l'exposition par voie alimentaire se sont avérées inappropriées et 
sans corrélations avec des relevés de terrain dans les cas où la toxicité par voie dermique est 
importante (Mineau, 2002). 
La concentration en pesticides dans l’air est le plus souvent de l’ordre du µg/m3 (ng/L), voire moins 
(parfois de l'ordre de quelques ng/m3 ou même moins) donc très inférieure à des concentrations 
exerçant une toxicité aiguë (mortalité) sur les vertébrés (en général le rat) (Tomlin, 1994, in Unsworth 
et al., 1999). Une concentration des substances peut avoir lieu dans des brouillards, avec un facteur 
compris entre 2 et 60 (Glotfelty et al., 1990, Schomburg & Glotfelty, 1991, in Unsworth et al., 1999) 
et atteignant même 3 000 dans le cas de la pendiméthaline (Glotfelty & Seiber, 1987, in Unsworth et 
al., 1999) mais la part de l’eau de ces brouillards susceptible d’être absorbée par les vertébrés reste 
une inconnue.  
La ressource alimentaire susceptible de contenir des résidus est constituée par des végétaux, des 
insectes et d'autres petits animaux (voir par exemple Cooke et al., 1992, Mc Donald et al., 1998). La 
concentration en substance active portée par des arthropodes (larves et imagos) et des graines prélevés 
dans des champs soumis à une pulvérisation de produit est de l’ordre du mg/kg, ceci même en tenant 
compte de facteurs susceptibles de limiter l’exposition (feuillage, enfouissement dans le sol de 
certaines espèces et des graines ; Brewer et al., 2003). De tels niveaux de résidus peuvent s’avérer 
suffisants pour induire des effets létaux chez des oiseaux ou des mammifères lorsque la substance est 
toxique (DL50 dans ce cas de l’ordre de quelques dizaines de mg/kg). Les granulés de formulation ou 
les semences traitées représentent également un risque d'ingestion plus important lorsqu'ils peuvent 
être utilisés par les oiseaux comme nourriture ou comme particules de broyage. Des incidents 
impliquant des granulés de carbamates sont ainsi courants (Mc Laughling & Mineau, 1995). Les 
mortalités de pigeons liées à l'ingestion de semences de pois enrobées démontrent aussi l'existence de 
cette voie d'exposition dans les conditions normales d'utilisation des pesticides. 

L'évaluation du risque réalisée dans le cadre réglementaire de la Directive 91/414/EC (2004) est 
conduite pour différents oiseaux et mammifères représentatifs des cultures concernées par le produit et 
ayant des régimes alimentaires types différents (herbivores, insectivores, granivores) (voir le 
document Sanco/4145/2001). Les autres voies d'exposition (inhalation, contact) sont évoquées mais 
considérées comme mineures. La Directive 91/414/EC (2004) prévoit que le risque soit évalué pour 
tous les vertébrés (i.e., "oiseaux et autres vertébrés") mais les essais d'écotoxicité réalisés ne 
concernent en réalité que des oiseaux et des mammifères, pour lesquels l'évaluation du risque est 
déclinée en différentes espèces. Aucune évaluation spécifique n'est réalisée par exemple pour les 
reptiles. La question de savoir si l’évaluation du risque est en mesure de couvrir le groupe des reptiles 
n'est actuellement pas résolue sur le plan réglementaire, et n’a motivé qu’une seule étude, conduite 
avec des lézards et n’apportant de ce fait qu’une réponse partielle (Hall & Clark, 1982, in Pauli & 
Money, 2000). Comme les autres vertébrés, les reptiles peuvent être exposés via l'alimentation 
(végétaux et animaux), par voie respiratoire ou par contact (la surface d'échanges avec le milieu est 
d'ailleurs importante pour ces animaux, comparativement avec celle d'autres vertébrés). En particulier, 
il est établi que, contrairement à certaines idées préconçues, la peau des reptiles terrestres, plus épaisse 
et plus coriace que celle de bon nombre d’autres organismes, ne les protège pas complètement de 
l’absorption de contaminants et l’exposition via la peau est donc tout aussi importante pour ces 
animaux que celle associée à d’autres voies d'absorption (Palmer, 2000).  
 

L'état des lieux écologique 
 
Les oiseaux 

Il est largement reconnu que les populations d’oiseaux associées aux terres cultivées ont décliné en 
Europe de l'Ouest (Tucker & Heath, 1994). Ce déclin est principalement attribué à l’intensification de 
l’agriculture bien que d’autres raisons puissent être invoquées (Chamberlain et al., 2000 ; Benton et 
al., 2003 ; Baillie et al., 1997 in Holland, 2004). 
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Ainsi, les données du British Trust for Ornithology indiquent que 24 espèces sont en déclin au 
Royaume-Uni dans les zones agricoles (Fuller et al., 1995) et que dans les différents groupes d'oiseaux 
il existe des espèces déclinantes et des espèces en expansion (voir par exemple Greenwood, 2003 ; 
Baillie et al., 2005 ; Fig. 3.3-1). Cette régression est estimée à 50 à 80 % selon les espèces (Gregory et 
al., 2000), et elle est plus marquée chez les oiseaux granivores. A l'inverse, l'interdiction des pesticides 
organochlorés en Europe est vraisemblablement pour partie à l'origine de l'expansion de certaines 
espèces (pigeon colombin, épervier d'Europe et buse variable par exemple).  
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Figure 3.3-1. Tendances observées pour l'abondance de différentes espèces d'oiseaux des zones 
agricoles du Royaume-Uni (d'après les données du British Trust for Ornithology ; Baillie et al., 2005). 
 
La plupart des espèces en déclin au Royaume-Uni le sont aussi dans les autres pays d'Europe de 
l'Ouest. Le déclin dans les agro-écosystèmes est associé à l’intensification de l’agriculture pour 42 % 
des espèces (Tucker & Heath, 1994). L'attribution de cet impact aux activités agricoles est liée au fait 
que de telles tendances ne sont pas observées pour des espèces associées à d’autres habitats (Gibbons 
et al., 1993 et Crick et al., 1997 in Stoate et al., 2001 ; Gregory et al., 2000,). 
Ces observations rejoignent celles effectuées par divers laboratoires aux États-Unis au sein notamment 
du réseau MASTER (Midwest Agricultural Surface/subsurface Transport and Effects Research), qui 
ont entre autres mis en lumière l’effet négatif des herbicides sur l’abondance des populations 
d’oiseaux dans les parcelles traitées mais aussi dans les zones situées en bordure (Freemark & Csizy, 
1993 in Freemark, 1995). 

Le lien avec l'usage des pesticides a été recherché par la comparaison des statistiques d'emploi des 
produits sur les cultures de céréales et celles de l'abondance des espèces en déclin (Liess et al., 2005). 
Pour onze espèces sur les douze pour lesquelles une date de début du déclin des populations a pu être 
estimée, il a été montré que le début du déclin coïncide avec une période d'utilisation massive de 
pesticides et notamment d'herbicides (Campbell et al., 1997). Toutefois, ce type de comparaison ne 
permet pas d’établir une relation de causalité entre les deux phénomènes, en raison du nombre 
important d'éléments des pratiques agricoles susceptibles de contribuer à ce phénomène (changements 
des pratiques culturales, des types de cultures, destruction de certains habitats (haies, bocages) etc.) et 
de la difficulté de mettre en relation les impacts sur les ressources alimentaires, le succès reproducteur 
des oiseaux et les conséquences sur les populations (Boatman et al., 2004). Les pesticides peuvent 
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affecter indirectement les oiseaux au travers de la réduction de l'abondance de la nourriture ou par des 
changements de la qualité de l'habitat disponible pour la recherche de nourriture ou la reproduction. 
 
Les mammifères 

L'état des lieux des relations entre l'usage des pesticides et l'évolution des populations d'oiseaux est 
aussi valable dans le cas des mammifères, bien qu'il soit moins documenté. A titre d'exemple, 
l'indicateur de l'Agence Européenne de l'Environnement destiné à évaluer l'impact des activités 
agricoles sur la diversité biologique des écosystèmes terrestres concerne les oiseaux, sans qu'il soit 
mention de suivis des populations de mammifères (EEA, 2004). Il est à signaler que certains petits 
mammifères assez répandus dans les écosystèmes agricoles comme le campagnol roussâtre et le mulot 
sylvestre peuvent être de piètres indicateurs du degré d'intensification de l'exploitation agricole du 
paysage (Burel et al., 1998). Pourtant, il est acquis que l'évolution des paysages et des pratiques 
agricoles altère de plus en plus les conditions de vie de certaines espèces, comme le lièvre par exemple 
(ONCFS, http://www.oncfs.gouv.fr). Une baisse de leurs effectifs, dont l'intensité varie de quelques 
pour-cent à quasiment 50 % selon le pays européen considéré, a été enregistrée au cours des 40 
dernières années (Edwards et al., 2000 ; Lundström-Gilliéron & Schlaepfer, 2003). L'intensification de 
l'agriculture et les pesticides sont parfois mentionnés comme des facteurs influençant l'évolution des 
populations (Lundström-Gilliéron & Schlaepfer, 2003). 

La différence de statut entre les mammifères et les oiseaux tient également au fait que certaines 
espèces de mammifères sont considérées comme nuisibles, au niveau domestique ou agricole (lapins, 
fouines ou petits rongeurs). Aussi, la détermination de la part des effets non intentionnels des 
pesticides dans l'évolution de leurs populations au fil des ans relève d'une gageure. La question des 
effets secondaires des campagnes de contrôle des populations de nuisibles sur leurs prédateurs reste au 
demeurant pertinente. Cette question est bien illustrée dans un ouvrage de synthèse sur la biologie et 
les méthodes de limitation des populations de ragondin en France (Jouventin et al., 1996). Des cas 
d'intoxications de renards à la bromadiolone ont été recensés (voir par exemple Berny et al., 1997), et 
l'hypothèse du rôle de la consommation d'animaux intoxiqués par cet anti-coagulant est tout à fait 
corroborée par des études expérimentales (la consommation d'un cadavre entier de ragondin 
empoisonné peut entraîner la mort d'un renard dans 30 à 40% des cas).  
 
Les reptiles 

La littérature scientifique témoigne d’un déclin en grandes proportions de certaines espèces (serpents 
et alligators) dans des régions sujettes à des applications massives de pesticides (Fleet et al., 1972, 
Fleet & Plapp, 1978 et Guillette et al., 1994, in Guillette, 2000). Des animaux morts ou mourants ont 
été retrouvés sur des sites juste après des traitements (Koeman et al., 1978), mais très peu d’études de 
toxicité ont été associées à ces observations (Guillette et al., 1994, in Guillette, 2000) et globalement 
le retour du terrain demeure fragmentaire. 

Dans la littérature, les études qui concernent l'herpétofaune (amphibiens et reptiles) représentent 3,5% 
des études concernant les effets non intentionnels des contaminants sur les espèces non visées publiées 
entre 1972 et 1998 (Sparling et al., 2000). Parmi elles, 1,4% (163 études) sont spécifiquement dédiées 
à l'écotoxicité des contaminants pour les reptiles dont 23,3% traitent des effets des pesticides (Sparling 
et al., 2000). Diverses observations éparses font état de la mort d'individus exposés soit lors d'un 
traitement, soit par ingestion de nourriture contaminée et ceci pour des molécules variées (DDT, 
endosulfan, dieldrine, chlorpyrifos, cyanophos ; revue in Lambert, 1997). 
Les seules données de suivi de terrain disponibles proviennent des États-Unis et concernent seulement 
quelques espèces. Réalisés dans les années 1970, ces suivis ont mis en évidence un déclin de 90% des 
populations de jeunes alligators (Woodward et al., 1993 in Guillette, 2000), ou bien encore un déclin 
parmi les tortues hargneuses (Chelydra serpentina) dans les grands lacs du nord des États-Unis. 
L’intérêt limité de ces études en terme d’état des lieux écologique sur l’ensemble de ce groupe est 
largement compensé par l’effort analytique mis en œuvre pour tenter d’identifier les causes sous-
jacentes et de comprendre les mécanismes biologiques et écologiques impliqués. En particulier, des 
liens de cause à effet avec une exposition de ces animaux à certains pesticides organochlorés, le DDT, 
le DDE ou bien encore la dieldrine, ont été mis en évidence.  
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Le faible investissement des recherches sur ce groupe n'est pas lié au nombre d'espèces, à leur 
importance écologique ou à une éventuelle relative absence de sensibilité aux xénobiotiques. L'IUCN 
(International Union for the Conservation of Nature) a recensé 295 espèces de reptiles en danger, dont 
24 en Europe. A côté de raisons d'ordre anthropocentrique (la portée médiatique du déclin des 
populations d'alligators est relativement faible comparé à celui de populations d'oiseaux), il est certain 
que la plupart des espèces de reptiles est difficile à élever en captivité. De plus, leur comportement est 
pour le moins atypique puisqu'il dépend fortement des conditions de température et d'humidité, ce qui 
rend délicate l’interprétation de paramètres biologiques et/ou écologiques liés au comportement, lors 
d'éventuels essais d'écotoxicité. 
Pourtant, les reptiles ont des représentants à différents niveaux trophiques et jouent un rôle non nul à 
divers niveaux de la chaîne alimentaire. Ils constituent quelques fois les seuls prédateurs d’un certain 
nombre d’invertébrés et d'autres vertébrés. Biologiquement, ils partagent avec les amphibiens la 
particularité de présenter un métabolisme largement contrôlé par les conditions environnementales, ce 
qui leur confère une vulnérabilité particulière dans certaines conditions. Ceci en fait, dans tous les cas, 
un modèle d'étude tout à fait intéressant (McDiarmid & Mitchell, 2000).  
Le dernier intérêt, qui n'est pas le moindre, des nécessaires études écotoxicologiques sur les reptiles est 
que les raisons du déclin observé chez un certain nombre d'espèces restent inexpliquées. Plus 
particulièrement, la part imputable aux pesticides des pathologies observées chez certaines populations 
de reptiles est inconnue (Guillette, 2000). 
 

Les réseaux de surveillance 
 
En France, existe le réseau SAGIR qui n'est pas centré sur l'évaluation de l'exposition de la faune aux 
seuls pesticides mais qui a pour objectif de recenser et d'expliquer les causes de mortalité de la faune 
sauvage (voir § 3.1.4). Au niveau Européen, le Royaume-Uni a mis en place le Wildlife Incident 
Investigation Scheme (WIIS) qui est spécifiquement dédié à l'analyse des cas de mortalité de la faune 
sauvage liés aux pesticides. 
Il est important de préciser que même dans les pays où un réseau ou dispositif de surveillance des 
incidents sur la faune sauvage existe, il demeure difficile de couvrir l’ensemble des incidents car les 
relevés d’animaux morts sont tributaires de la présence d’observateurs sur le terrain et leur efficacité 
varie selon les espèces suivies. De plus, les carcasses ne se présentent pas toujours dans un état de 
conservation idéal pour les analyses chimiques, lesquelles s’avèrent quelques fois complexes (des 
analyses multi-résidus sont la plupart du temps nécessaires). 
Les reptiles ne font l’objet d’aucun suivi au niveau national ou communautaire, que ce suivi soit 
associé ou non à l’usage agronomique des pesticides. 
 

La littérature scientifique 
 
Les oiseaux 

Si le déclin des populations d'oiseaux fait aujourd'hui l'objet d'un consensus, rares sont les études 
dédiées à avoir été réalisées pour en établir les causes, les relations de cause à effet avec un produit 
donné étant du reste difficiles à établir (Bishop et al., 2000). Le nombre important de facteurs de 
confusion, comme par exemple la difficulté d’échantillonnage, qui augmente lorsque le produit induit 
des perturbations du comportement (Fryday et al., 1996), implique des contraintes méthodologiques 
alourdissant considérablement les protocoles expérimentaux. Le recours à des études en mésocosmes, 
permettant de contrôler certains paramètres, peut être utile pour établir des relations de cause à effet 
entre l’exposition à un produit et des observations au niveau de la population (voir par exemple Bishop 
et al., 2000). De même, ces dispositifs permettent aussi de comparer les réponses de paramètres 
biologiques mesurables au niveau individuel comme par exemple la concentration en 
acétylcholinestérase (AChE) cérébrale et le comportement des oiseaux avec des paramètres 
représentatifs de la population (Fryday et al., 1996). 

Dans ce contexte, les études du British Trust for Ornithology constituent un apport significatif puisque 
grâce à un suivi sur plusieurs années des populations d'oiseaux, des populations d'arthropodes de 
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douze groupes les plus communément rencontrés et des pratiques agricoles, une relation claire a pu 
être établie entre la densité des oiseaux en Écosse et l'abondance des insectes, elles-mêmes liées à 
l'évolution des pratiques (Benton et al., 2002). De même, des suivis menés dans des exploitations au 
Danemark (31 exploitations conduites en système conventionnel et 31 exploitations conduites en 
système biologique) ont mis en évidence un déclin pour 15 des 35 espèces communes observées, et ce 
proportionnellement à la quantité de pesticides utilisés (Braae et al., 1988 in Mc Laughling & Mineau, 
1995).  

La comparaison des communautés d'oiseaux dans des zones de cultures conduites en système 
biologique avec celles présentes dans des cultures conduites de manière conventionnelle indique que 
les premiers systèmes réunissent des conditions environnementales plus favorables à ces animaux. Les 
5 études de ce type recensées par Hole et al. (2005) pour les années 1981 à 2004, concluent à une plus 
grande biodiversité dans les systèmes biologiques que dans les systèmes conventionnels, avec des 
variations entre les études. Beecher et al. (2002, in Hole et al., 2005) et Freemark & Kirk (2001, in 
Hole et al., 2005) ont, lors d'études réalisées en Amérique du Nord, observé une richesse et une 
abondance deux fois plus élevées en systèmes biologiques que dans des systèmes conventionnels. 
Christensen et al. (1996, in Hole et al., 2005) ont mis en évidence une abondance plus importante en 
système biologique pour 31 des 34 espèces qu'ils ont suivies, les 3 autres espèces présentant une 
tendance inverse. Au cours de cette étude, les auteurs ont noté la présence dans les zones de cultures 
biologiques d’espèces ayant pourtant montré un déclin durant les 20 années précédentes. Les résultats 
de Chamberlain et al. (1999, in Hole et al., 2005) étaient moins tranchés, avec une densité d'oiseaux 
plus élevée dans les systèmes biologiques de façon ponctuelle pour 8 des 18 espèces suivies.  
Certaines de ces études intègrent l'analyse de paramètres écologiques propres à l'espèce. Ainsi, les 
cultures biologiques peuvent contribuer à élargir les dimensions du territoire de certaines espèces, 
comme l'alouette (Wilson et al., 1997, in Hole et al., 2005). Le mode de conduite de la culture peut 
également influer sur le début de la période de reproduction des oiseaux qui l'habitent (la reproduction 
du bruant jaune est plus précoce dans les zones en culture biologique, bien que cela ne se traduise pas 
nécessairement par un succès reproductif plus important ; Bradbury et al., 2000, in Hole et al., 2005).  
Le rôle joué par les pesticides dans le recul de certaines espèces d'oiseaux a pu être identifié par 
quelques études. Outre les indications données par les corrélations établies par exemple par le British 
Trust for Ornithology (Benton et al., 2002), il existe des informations déduites des incidents 
impliquant des produits phytosanitaires recensés par les réseaux et dans la littérature scientifique. Par 
ailleurs l'écotoxicité pour les oiseaux est définie pour toutes les substances actives dans le cadre de 
leur évaluation réglementaire, par des essais en laboratoire établissant les seuils d'effets sur la survie, 
le développement et la reproduction (ces données sont accessibles dans la base de données 
AGRITOX). 

Dans la plupart des cas, ces incidents décrivent des intoxications secondaires, mises en évidence par 
des mortalités anormales faisant suite à la consommation d'aliments (proies, végétaux ou graines) 
contaminés. Les substances incriminées sont le plus souvent des pesticides organophosphorés, 
carbamates, organochlorés ou bien encore des rodenticides (Newton, 1976, Rostker, 1987 et Fox et al., 
1989, in Mc Laughling & Mineau, 1995 ; Berny et al., 1997). Ces incidents, fréquents en Europe aux 
débuts de la lutte chimique à grande échelle, sont toujours d'actualité dans certaines régions du globe 
où ces pesticides sont encore utilisés (Muralidharan, 1993). Le retrait des composés organochlorés a 
contribué à une diminution du nombre des incidents (Stoate et al., 2001) qui sont pour une grande part 
aujourd'hui le fait des produits rodenticides (Burn, 2000, in Boatman et al., 2004). Les incidents liés 
aux organophosphorés et carbamates ont fait l’objet d’une revue par Stone (1979). Leur ampleur est 
assez variable, les mortalités pouvant concerner quelques individus (Ludke & Locke, 1976 et Zinkl et 
al., 1978, in Story & Cox, 2001) ou au contraire être massives (White et al., 1980 et Seablom et al., 
1973, in Story & Cox, 2001). En Australie, des cas d’intoxications faisant suite à la consommation de 
graines contaminées par du fenitrothion ont été observés chez le corcorax à ailes blanches (Corcorax 
melanorhamphos), qui ont révélé l’ingestion de quantités importantes de ce produit (Reece et al., 
1985, in Story et Cox, 2001). Mc Kenzie et al. (1996, in Story et al., 2001) ont également rapporté des 
intoxications par un organophosphoré dans la région du Queensland en Australie. Les cas de mortalité 
de pies (Pica pica) et de rapaces observés aux États-Unis suite à l'utilisation d'un insecticide 
organophosphoré, le famphur, dans la lutte contre certains ectoparasites du bétail (larves de Diptères), 
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étaient totalement inattendus. En effet, ce pesticide est utilisé sous la forme de poudres appliquées 
directement sur les bovins et il persiste longuement à la surface du corps de ces derniers. Or, les pies, 
qui vivent fréquemment à proximité du bétail ingèrent des poils de bovins, ce qui a conduit à leur 
intoxication. Les animaux intoxiqués et qui ne mouraient pas immédiatement étaient fréquemment 
capturés par des rapaces, lesquels s'intoxiquaient à leur tour (Henny et al., 1985, 1987 in Blus & 
Henny, 1997). Un autre insecticide organophosphoré, le diméthoate, pourtant réputé comme 
modérément toxique pour les oiseaux (Smith, 1987) a néanmoins entraîné la mort de plusieurs 
dizaines d'individus de Centrocercus urophasianus (espèce proche du coq de bruyère) dans les prairies 
de l'Idaho, ces animaux ayant pour habitude de venir se nourrir dans les champs de luzerne aux 
périodes où ceux-ci étaient traités (Blus et al., 1989). Le même type d'observation a été rapporté en 
Argentine pour des buses (Buteo swainsoni) venues se nourrir au voisinage de champs de luzerne 
(Goldstein et al., 1996). Parmi les carbamates, le carbofuran est un insecticide particulièrement 
dangereux pour les oiseaux (Flickinger et al., 1980 ; Hill & Fleming, 1982). Dans divers cas, c'est 
l'ingestion simultanée de plusieurs pesticides qui s'est avérée fatale pour les oiseaux : diméthoate + 
disulfoton + carbofuran en traitement de semences pour des Oies du Canada (Blus et al., 1991) et 
carbofuran + diazinon pour des Canards huppés (Stone & Gradoni, 1985) par exemple. 
L'importance d'une prise en compte de la rémanence des produits est soulignée par les cas 
d’intoxication impliquant les plus persistants d'entre eux, recensés des années après leur utilisation 
(Okoniewski & Noveski, 1993 in Story et Cox, 2001). 
L’empoisonnement secondaire est également une réalité pour les prédateurs. De nombreux cas de 
rapaces intoxiqués avec des organophosphorés ont été décrits par les réseaux de suivi et dans la 
littérature scientifique, et certains exemples ont déjà été cités. Ils concernent par exemple la chouette 
effraie, le faucon crécerelle, la buse à queue rousse, la buse variable, le grand duc d'Amérique et le 
pyrargue à tête blanche (Mendelson et Paz, 1977, Stone, 1979, Hill et Mendenhall, 1980, Henny et al., 
1985, 1987, Hooper et al., 1989 et Buck et al., 1990, in Story et Cox, 2001 ; Berny et al., 1997).  
Dans la plupart des cas, les effets des produits sont révélés au travers de mortalités anormales mais 
d’autres conséquences de l'intoxication peuvent à terme se solder par un déclin des populations. Aussi, 
tout dysfonctionnement de la reproduction ou de la croissance peut à terme résulter en déclin d’une 
population, au même titre qu’une mortalité immédiate significative (Boatman et al., 2004).  

Si les effets sublétaux des pesticides sont le plus souvent mis en évidence lors d’études au laboratoire, 
et sont même systématiquement recherchés lors du processus d’évaluation de risque sur le plan 
réglementaire, il est plus difficile de les mettre en évidence sur le terrain et de les associer à un effet 
observé au niveau d’une population. Fluetsch & Sparling (1994, in Story et Cox, 2001) ont ainsi 
observé un taux d’éclosion significativement réduit chez la tourterelle triste (Zenaida macroura) et le 
merle d'amérique (Turdus migratorius) dans des vergers de pommiers traités par des pesticides, 
comparativement à des vergers biologiques. Dans une étude à grande échelle, Busby et al. (1991, in 
Story & Cox, 2001), ont constaté des abandons de nids, de la couvée, une défense du territoire réduite, 
une incubation anormale, et des déformations des ailes chez des bruants à gorge blanche exposés à des 
applications de fenitrothion. Ces effets n’ont pas été observés au cours d’autres études de terrain 
recherchant des effets sur la reproduction et impliquant la même substance ou d’autres 
organophosphorés et d’autres espèces (Spray et al., 1987 et Meyers et al., 1990, in Story & Cox, 
2001). Au final, la résultante de tous ces effets était une réduction d'un tiers de la population d’adultes. 
Ces effets sublétaux concernent aussi le système endocrine, ou bien encore le comportement (Story & 
Cox, 2001 ; Walker, 2003), souvent invoqués comme étant à l’origine d’impacts environnementaux 
majeurs, mais dont la réponse est difficile à dissocier sur le terrain d’autres symptômes liés aux 
pesticides sans la mesure de paramètres biologiques spécifiques. 
Enfin, des effets sur le comportement peuvent également être à l'origine de réductions d'effectifs 
observées dans les populations suivies, en affectant les réactions des oiseaux de telle sorte qu’ils 
peuvent devenir des proies plus faciles pour leurs prédateurs (Burger et al., 1994, in Story & Cox, 
2001). 

Les réductions des ressources alimentaires ont probablement contribué au déclin observé chez les 
oiseaux des agroécosystèmes au niveau européen (Wilson et al., 1999), même si l'examen du régime 
alimentaire des différentes espèces n'a pas apporté d'explications satisfaisantes, des espèces en déclin 
et des espèces en expansion présentant souvent le même spectre alimentaire. Il convient toutefois de 
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préciser que les lépidoptères, les coléoptères et les orthoptères représentent une part plus importante de 
l'alimentation chez diverses espèces en déclin et que certaines espèces végétales de zones boisées 
(Fagacées, Composées, Corylacées, Rubiacées) sont plus communes dans l'alimentation des oiseaux 
dont les populations sont stables ou tendent à augmenter (Wilson et al., 1999). 
L’augmentation de l’abondance de certaines espèces d’invertébrés et de plantes entre les systèmes 
biologiques et les systèmes conventionnels a été évoquée par divers auteurs comme constituant l'une 
des origines possible des différences observées entre les populations d’oiseaux de ces deux types de 
systèmes (Beecher et al., 2002, Christensen et al., 1996 et Freemark & Kirk, 2001, in Hole et al., 
2005). Ces conclusions rejoignent celles d’études autoécologiques qui ont mis en évidence un lien 
direct entre le déclin des populations de perdrix grise (Potts, 1986, Potts & Aebischer, 1991, in Hole et 
al., 2005) ou de moineau domestique (Hole et al., 2002, in Hole et al., 2005) et l’abondance de la 
ressource alimentaire (insectes ou graines et végétaux, selon l'espèce et le stade de développement 
considérés).  

En ce qui concerne la perdrix grise, les études réalisées pendant près de 30 ans par le Game 
Conservancy Trust dans le Sussex ont permis de mettre en évidence le rôle indirect des pesticides sur 
la dynamique de population de cette espèce3. Les suivis mis en place sur plusieurs décennies ont tenté 
d'identifier les groupes taxonomiques clés entrant dans le régime alimentaire des oiseaux et de savoir 
si leur disponibilité était ou non tributaire d'un certain nombre de pratiques agricoles, dont les 
pesticides utilisés (voir par exemple Campbell et al., 1997). Les analyses entreprises abordaient les 
effets de l’utilisation de pesticides sur la disponibilité de la ressource alimentaire des animaux, dans 
l’optique de savoir dans quelle proportion le déclin de certaines espèces pouvait être expliqué par une 
diminution de leurs ressources alimentaires. Ce travail représente un monitoring sur un total de 62 km2 
dans le Sussex (Royaume-Uni) entre 1970 et 1995. Parmi les principaux résultats de cette étude, il a 
été observé la diminution de l'abondance de 4 des 5 groupes d'invertébrés étudiés suite à des 
applications de pyréthrinoïdes de synthèse, ainsi qu'une corrélation négative de l'abondance de ces 
organismes avec l'utilisation de composés organophosphorés. Aucune corrélation n'a été observée 
entre les populations d'invertébrés et l'usage du pirimicarbe. La densité des perdrix grises était 
inversement proportionnelle au nombre d'applications d'herbicides, et positivement corrélée au nombre 
d'espèces végétales à feuilles larges présentes dans les sites étudiés. Il a  été montré que les herbicides 
et les insecticides à large spectre provoquait une diminution du taux de survie des poussins (parfois 
exacerbée par une augmentation de la prédation du fait de la destruction des habitats par l'emploi 
d'herbicides) qui conduit à une réduction de la densité de la population d'individus en âge de se 
reproduire.  

Les données sont plus fragmentaires pour les autres espèces. Les densités de bruant proyer et 
d'alouettes étaient faibles et inversement corrélées au nombre d'applications d'herbicides (les deux 
espèces) et de fongicides (bruant proyer). 
Des effets de produits phytopharmaceutiques sur les populations de divers oiseaux, résultant d’impacts 
sur leur ressource alimentaire, ont été mis en évidence sur des populations d’insectivores réagissant 
aux réductions d’abondance d’insectes pour d'autres espèces que la perdrix grise (George et al., 1995). 
L’impact sur les populations n’est observable, dans le cas des effets indirects, que quelques jours après 
le traitement insecticide. Les auteurs de ces études n’ont pas pu mettre en évidence une relation 
significative entre la taille de la surface traitée et l’importance de l’effet sur les populations, bien 
qu’une tendance négative ait été observée. En revanche la possibilité d’effets en cascade sur les 
oiseaux prédateurs a été évoquée.  
Des effets indirects d'herbicides sur les oiseaux sont également suggérés par les travaux de Moorcroft 
et al. (1997, in Boatman et al., 2004), qui ont observé un déclin dans les populations de linottes 
(Carduelis cannabina) coïncidant avec une réduction de l'abondance d'adventices (ou de plantes) 
sensibles à des herbicides. Les pesticides utilisés en sylviculture, et notamment les herbicides, peuvent 
aussi avoir des effets indirects négatifs sur les oiseaux forestiers du fait de changements dans la 
diversité et la structure de la végétation (Slagsvold, 1977 ; Santillo et al., 1989) mais ces effets ne sont 
pas systématiques (Morrison & Meslow, 1984). Schroeder & Sturges (1975) ont mis en évidence que 

                                                      
3 Il est à noter que cette espèce est aussi en déclin dans d’autres régions agricoles et notamment en Amérique du Nord et en 
Europe continentale. 
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l'utilisation d'herbicides dans des zones buissonneuses entraînait une diminution des populations de 
Pinson de Brewer (Spizella breweri) allant jusqu'à respectivement 67 et 99% des populations initiales 
1 et 2 ans après le traitement. Dans un même site de Californie, des effets opposés furent observés au 
cours de deux études successives. Deux ans après le traitement par herbicide d'une zone envahie par 
les plantes buissonnantes, Beaver (1976) n'a pas observé d'effets significatifs sur les différentes 
espèces oiseaux qui y nichaient. A l'inverse, Savidge (1978) a mis en évidence, six ans après le 
traitement, une réduction du nombre d'espèces et de leur abondance dans la même zone. Ce résultat 
s'explique par la destruction à long terme des arbustes morts qui, dans un premier temps, pouvaient 
encore servir de support pour la nidification. 
L'impact par effet indirect, même s'il fait intervenir plusieurs facteurs, n'est pas irréversible, des 
réductions d’apports en herbicides sur des surfaces arables s'étant soldées par une restauration des 
populations d’invertébrés et d’espèces végétales qui constituent des ressources alimentaires 
importantes pour les oiseaux (Moreby et al., 1994, Petersen, 1994, Brookes et al., 1995, Dessaint et 
al., 1997, Jones et al., 1997 et Moreby, 1997, in Wilson et al., 1999). Par ailleurs, certaines études 
montrent que les effets indirects des pesticides sur les oiseaux peuvent être significatifs ou non 
significatifs selon les années. Ainsi, Howe et al. (1996) ont montré que l'épandage de malathion à 
faible dose pouvait entraîner un retard de croissance chez les jeunes de deux espèces de passereaux 
(Oreoscoptes montanus et Spizella breweri) mais que cet effet, lié à une diminution de l'abondance de 
nourriture (insectes), n'était pas systématiquement observé. Ceci est vraisemblablement dû au fait que 
la disponibilité de nourriture, bien que réduite, ne l'était pas en deçà des niveaux minimaux nécessaires 
à la survie des deux espèces. De plus, la disponibilité de la nourriture est fréquemment largement 
excédentaire par rapport aux besoins des oiseaux, notamment en zone prairiale (Wiens, 1974 ; Wiens 
& Rottenberry, 1979). Par ailleurs, certaines observations indiquent que la vulnérabilité de certaines 
proies peut augmenter de façon temporaire à la suite d'un traitement et que ceci peut pallier, au moins 
temporairement, la disparition des proies habituelles (voir par exemple Martin et al., 1998). 

De nombreuses données ont été compilées par Boatman et al. (2004), pour illustrer les différentes 
modalités selon lesquels les pesticides utilisés peuvent agir sur les populations d'oiseaux dans les agro-
écosystèmes et identifier les données manquantes pour en dresser le bilan. L'intérêt de cette démarche 
est d'avoir recherché, dans les données de la littérature, des liens entre (1) les effets de l'abondance de 
nourriture et la capacité à élever les petits et leur survie, (2) les effets de la capacité à élever les petits 
et la survie de ces derniers sur la population, et (3) les effets des pesticides sur la ressource en 
nourriture, dont l'ampleur peut réduire la capacité à élever les petits et la survie de ces derniers, et donc 
affecter les populations d'oiseaux. Les principaux résultats de cette étude sont repris dans le Tableau 
3.3-3, pour un certain nombre d'espèces insectivores communes dans les agro-écosystèmes. 
 
Tableau 3.3-3. Effets indirects des insecticides sur les populations d'oiseaux insectivores via l'impact 
sur l'abondance de nourriture pour les jeunes (d'après Boatman et al., 2004). 
 

Effets sur la disponibilité de nourriture pour 
les jeunes 

Espèce 

Effet sur 
l'abondance 
de la 
ressource 
alimentaire 

Effet sur la 
recherche de 
nourriture Education des 

jeunes 
Croissance 
des jeunes 

Survie 
des 
jeunes 

Effets de 
l'efficacité de 
l'élevage des 
jeunes sur la 
population 

Perdrix grise X X X  X X 
Perdrix rouge     X  
Faisan X    X  
Hirondelle 
rustique 

NS NS*     

Alouette   X NS* NS*  
Bruant jaune X X X X X  
Bruant proyer X X X  X  
X: effet significatif démontré dans une étude au moins, NS: pas d'effet significatif 
*: effectifs insuffisants. 
 
Il ressort de l'étude de Boatman et al. (2004) que des liens très clairs sur toutes les étapes de ce 
scénario ont pu être établis pour la perdrix grise, mais que des recherches sont nécessaires pour 
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conclure au sujet des autres espèces. De plus, l'exercice est à reproduire pour les combinaisons 
"herbicides-invertébrés-oiseaux insectivores" et "herbicides-végétaux/graines-oiseaux herbivores".  
 
Les mammifères 

Les mammifères n'étant généralement ni moins sensibles aux pesticides que les oiseaux, ni moins 
exposés, un bilan environnemental assez similaire peut être attendu. Pourtant, le retour du terrain sur 
les effets non-intentionnels des pesticides sur ce groupe d'organismes est moins bien documenté. 
La synthèse de Hole et al. (2005) ne recense que deux études ayant comparé l'impact de systèmes de 
cultures différents (biologique ou conventionnel) sur les populations de mammifères. Brown (1999, in 
Hole et al., 2005) a observé une activité plus importante des petits mammifères dans les systèmes 
biologiques, sans que cela se solde par une densité plus élevée. Des résultats similaires ont été 
rapportés par Wickamasinghe et al. (2003, in Hole et al., 2005) pour des populations de chauve-souris, 
avec une augmentation de l’activité de 61 à 84% dans les cultures biologiques, sans effet sur la 
richesse spécifique ou sur l'abondance. Comme dans le cas des oiseaux, l’abondance plus élevée des 
populations d’insectes dans les systèmes biologiques est invoquée pour expliquer ce phénomène. Une 
relation directe entre les populations d’insectes, plus ou moins importantes selon le régime des 
traitements insecticides, et les communautés de petits mammifères a été établie, qui se traduit 
notamment par plus grande abondance des espèces herbivores au détriment des omnivores (Baker, 
1984 et Clark & Bunck, 1991, in Sheffield et Lochmiller, 2001). 
Comme pour les oiseaux, l'écotoxicité pour les mammifères est définie pour toutes les substances 
actives dans le cadre de leur évaluation réglementaire, par des essais en laboratoire établissant les 
seuils d'effets sur la survie, le développement et la reproduction, mais aussi d'autres paramètres, du fait 
de l'utilisation conjointe de ces données pour évaluer les risques sanitaires. Ces données sont 
accessibles dans la base de données AGRITOX). 
Les effets observés de pesticides sur les populations de mammifères peuvent traduire des effets directs 
sur la survie (Jett et al., 1986 ; Barret, 1988 ; Jonhson et al., 1991, in Story & Cox, 2001). Ce lien a été 
par exemple clairement démontré chez le campagnol à queue grise (Microtus canicaudus), avec des 
mortalités anormales et une population moins abondante après exposition dans des parcelles traitées 
avec un pesticide organophosphoré (guthion) par comparaison à des parcelles témoins, et ce durant 2 à 
6 semaines (Edge et al., 1996, in Story & Cox, 2001). Selon les espèces et les produits, l’impact sur la 
population peut être plus ou moins prolongé, laissant donc une possibilité ou non de récupération 
(Morris, 1970, in Story & Cox, 2001).  

Les tentatives pour comprendre les mécanismes selon lesquels certains produits peuvent exercer une 
pression suffisante pour, à terme, affecter les populations exposées ont le plus souvent été conduites en 
mésocosmes. Sheefield & Lochmiller (2001) ont ainsi observé, outre une réduction de la capacité 
reproductrice, des modifications des relations de compétition entre des espèces de mammifères 
exposées à du diazinon appliqué à des doses recommandées. Les résultats de leur étude suggéraient 
que les composés organophosphorés exerçaient des effets similaires à ceux associés aux composés 
organochlorés, pour chaque niveau trophique, en ce qui concerne la reproduction et le comportement. 
Ces effets auraient pour conséquence de modifier les relations de compétition entre espèces. Des 
relations dose-effet entre l'application de produits organophosphorés ou carbamates et les 
communautés et populations de petits mammifères ont pu être établies en mésocosmes ou en enclos de 
parcelles traitées (Morris, 1972, Barret, 1988, Edge et al., 1996 et Schrauber et al., 1997, in Sheffield 
& Lochmiller, 2001). Dans certains cas, des relations entre des paramètres tels que le poids corporel, 
mesurable également au niveau des individus, et l’abondance de la population ont pu être établies à 
l'aide de ces dispositifs (Pomeroy & Barret, 1975 in Sheefield et Lochmiller, 2001). 
 
Les reptiles 

La littérature scientifique est encore plus limitée pour ce groupe qu’elle ne l’est pour les autres 
groupes de vertébrés, et il y a un consensus sur le manque de données, aussi bien sur les modalités 
d’effets des contaminants que sur l’impact écotoxicologique de ces derniers pour les reptiles, en 
particulier en ce qui concerne les conséquences sur la chaîne alimentaire (Niewiarowski, 2000).  

Expertise scientifique collective "Pesticides, agriculture et environnement" Chapitre 3 - 92 



La majorité des données publiées apporte des renseignements sur les niveaux de contamination des 
reptiles par les pesticides. Ces mesures concernent des animaux prélevés dans le milieu naturel et 
mettent en évidence des niveaux d’imprégnation variables, allant du µg/kg au mg/kg de poids corporel 
total ou de poids de tissu (Pauli & Money, 2000). Ces données confirment l'hypothèse d'une 
exposition, mais elles sont en revanche délicates à interpréter en termes d’effets. 
Une revue de Hall (1980, in Pauli & Money, 2000) a mis en évidence l’impact que pouvaient avoir 
certains pesticides, en particulier les substances organochlorées, sur les populations de reptiles, en 
induisant des mortalités et ce même aux doses d’utilisation recommandées. Les études se sont ensuite 
étendues à d’autres familles de produits, et ont révélé des cas de mortalité ayant pour origine 
l’exposition à des produits organochlorés utilisés dans la lutte contre la mouche tsé-tsé, à des 
organophosphorés et à des carbamates, ainsi que des effets indirects liés à la disparition des proies 
(arthropodes notamment) (Lambert, 1997a in Pauli & Money, 2000). 
A l’occasion de la publication d’un ouvrage de synthèse sur l’écotoxicologie de l’herpétofaune, Pauli 
& Money (2000) ont effectué une mise à jour des connaissances sur l’impact des pesticides sur les 
reptiles. Pour chaque famille de produit, ces auteurs ont tenté de situer, par le biais d’études en 
laboratoire, la sensibilité des reptiles par rapport à celle d'autres groupes de vertébrés mieux décrits sur 
le plan toxicologique et sur le plan des impacts sur le terrain (oiseaux, mammifères), puis ils ont 
compilé les études qui ont cherché à identifier les impacts de l’application de pesticides sur les 
populations de reptiles in situ. 

La famille de produits la plus étudiée pour leurs effets sur les reptiles est probablement celle des 
pyréthrinoïdes de synthèse, ces produits pouvant être utilisés en médecine vétérinaire pour soigner des 
pathologies affectant les reptiles eux-mêmes (Pauli & Money, 2000). Par ailleurs, ces molécules ont 
offert une possibilité de substitution intéressante aux composés organochlorés dans la lutte contre la 
mouche tsé-tsé. Il ressort des études de laboratoire que ces molécules sont suffisamment toxiques pour 
induire des mortalités dans les populations exposées, avec des seuils d’effets (No Observable Effect 
Level ou NOEL) inférieurs à 0,07 mg/kg de poids corporel pour certaines molécules en application 
externe. Cependant, peu d’études de terrain ont été menées pour tenter de valider cette présomption et 
seules deux études de monitoring ont été publiées à ce jour. Elles ont porté sur l’impact de l’utilisation 
de deltaméthrine, employée en remplacement d’organochlorés dans la lutte contre la mouche tsé-tsé au 
Zimbabwe, sur deux lézards (Mabuya quinquetaeniata et Mbuyastriata wahlbergii) et un gecko 
(Lygodactylus chobiensis) et aucun effet n'a été mis en évidence sur les populations (Grant & Crick, 
1987 et Lambert, 1994, in Pauli & Money, 2000). 
L’utilisation à grande échelle de rodenticides dans la lutte contre divers rongeurs et ravageurs des 
cultures a conduit à s’interroger sur les impacts possibles de ces composés sur les reptiles. D’un point 
de vue biochimique, les reptiles présentent une chimie du sang différente de celle des autres vertébrés, 
et sont donc considérés comme a priori moins sensibles aux anti-coagulants (Merton, 1987). 
Cependant, des intoxications de Scincidae ont été observées suite à l’usage massif d’anti-coagulants, 
et les nécropsies, si elles n’ont pas révélé d’hémorragies chez les animaux retrouvés morts, ont en 
revanche identifié des dysfonctionnements mortels de la thermorégulation (North et al., 1994 in Pauli 
& Money, 2000). Il n'y a pas de retours du terrain sur les populations de reptiles suite à l’utilisation de 
rodenticides à moyenne ou grande échelle en Europe. Les quelques études existantes mettent en 
évidence une absence d’effets de l’épandage d’appâts de rodenticides de seconde génération 
(brodifacoum, flocoumaphène) sur les populations de reptiles, comme par exemple en Nouvelle-
Zélande, où le brodifacoum est utilisé pour lutter contre les proliférations de rongeurs. D’autres études 
montrent au contraire un effet positif de ces anti-coagulants de seconde génération, qui découlerait 
d'une amélioration de l’habitat suite à la disparition des rongeurs, cette amélioration étant par ailleurs 
susceptible de compenser les éventuelles pertes liées au produit dans la population (Towns, 1991, 
1994, Newman, 1994 et Eason & Spurr, 1995, in Pauli & Money, 2000). 
Les études de laboratoire ont permis d’établir que les reptiles, qui sont des ectothermes, présentent une 
sensibilité particulière aux pesticides susceptibles de modifier la thermorégulation et la tolérance aux 
températures extrêmes, comme par exemple les organophosphorés (Gordon & Rowsey, 1992, in 
Niewiarowski, 2000). En terme de toxicité aiguë, la sensibilité des reptiles aux composés 
organophosphorés (évaluée par la DL50) est comparable à celle des oiseaux (Baril et al., 1994, in 
Pauli & Money, 2000). Les impacts sur le terrain ne font l’objet que de trois études. Des applications 
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de malathion sur des forêts à Haïti n'ont pas eu d'impact sur les populations de reptiles (Mc Lean et al., 
1975, in Pauli & Money, 2000). En Ukraine, des suivis conduits suite à des applications aériennes de 
malathion sur des forêts ont mis en évidence des mortalités anormales chez des reptiles ainsi que chez 
d’autres vertébrés (Karpenko & Myasoedov, 1978, in Pauli & Money, 2000). L'application sur des 
forêts de Louisiane de phosphamidon et de dicrotophos a été en revanche sans conséquences au niveau 
des populations de reptiles suivies (Olivier, 1964, in Pauli & Money, 2000). 
En ce qui concerne les pesticides de la famille des carbamates, Pauli & Money (2000) n’ont recensé 
qu’une seule étude qui n'a pas mis en évidence d’impacts de traitements dans la raie de semis avec du 
carbofuran. Il n'y a pas d’informations permettant de situer la sensibilité des reptiles aux carbamates 
par rapport à celles des autres vertébrés, lesquels sont par ailleurs très sensibles. 
Parmi les piscicides, les seules informations disponibles concernent la roténone. Ce composé naturel 
induit la mort par privation d’oxygène en bloquant la ré-oxydation du NADH (Fontenot et al., 1994), 
et il est donc susceptible d’agir également sur les reptiles. Des incidents affectant des populations de 
tortues communes exposées à de la roténone ont été décrits (McCoid & Bettoli, 1996). Les auteurs 
soulignent la vulnérabilité particulière des tortues à ce composé, déduite a posteriori, du fait qu’elles 
sont dotées d’une respiration dermique importante, et d’une mobilité réduite qui ne leur permet pas de 
s'éloigner assez rapidement de conditions environnementales stressantes. 
Certains herbicides ont été étudiés pour leurs impacts sur des populations de tortues et de serpents. 
C’est le cas du thiofencarb, utilisé massivement aux États-Unis en riziculture, pour lequel aucun effet 
sur les populations de serpents n’a été recensé. Les herbicides 2,4,5-T et 2,4-D ont induit des impacts 
sur les populations de tortues en Grèce (Willemsen & Hailey, 1989). Le cas du 2,4,5-T est néanmoins 
controversé, Pierce (1958 in Willemsen & Hailey, 1989) n’ayant constaté aucune modification dans 
des populations de tortues, alors que Willemsen & Hailey (1989) ont observé un déclin de 44% dans 
des populations de tortues en Grèce, lui conférant ainsi le même impact potentiel que le 2,4-D. 
Il n'y a pas d’informations publiées sur les effets potentiels ou observés des fongicides organiques sur 
les reptiles. 
En ce qui concerne les métaux utilisés pour la protection des plantes (cuivre par exemple), la plupart 
des informations existantes sont compilées dans la synthèse établie par Linder & Grillitsch (2000). Les 
impacts des éléments métalliques sur ce groupe d’organisme sont très peu décrits aussi bien au 
laboratoire que sur le terrain. Le problème est souvent posé pour les prédateurs (dont l’homme) de ces 
organismes, en raison de la contamination d’éléments métalliques par les reptiles, voire de leur 
accumulation, les concentrations résiduelles pouvant parfois dépasser les MAC (Maximum Acceptable 
Concentrations ou Concentrations Maximales Admissibles). 
En ce qui concerne les composés présentant des propriétés de perturbateurs endocriniens, les données 
de laboratoire indiquent une sensibilité des reptiles similaire à celle des oiseaux et mammifères (Hall 
& Clark, 1982, in Guillette, 2000). La bioaccumulation de ces composés chez les reptiles est égale 
voire supérieure à celle décrite chez les oiseaux et les mammifères (Clark & Krynitsky, 1980, 
Olafsson et al., 1983, Bryan et al., 1987, Heinz et al., 1991, Hall & Henry, 1992 et Cobb et al., 1997, 
in Guillette, 2000). Sur le terrain, l'impact ces composés a été surtout étudié sur les populations 
d’alligators et de tortues. La mortalité et l’incidence des déformations sont en général supérieures dans 
les populations exposées à ces composés (DDT, DDE et dieldrine) que dans les populations non 
exposées. Il convient toutefois de signaler que les niveaux d’exposition étaient dans ces études assez 
élevés (Bishop et al., 1991, in Guillette, 2000).  
 
Les autres causes 
 
Le travail du sol 

En Europe, les deux facteurs clés régissant la dynamique des populations d'oiseaux semblent être la 
réserve de ressources en graines en hiver pour les adultes et la ressource en invertébrés pour les jeunes 
(Benton et al., 2002 ; Robinson & Sutherland, 2002 in Holland, 2004). Ces deux facteurs sont liés au 
travail du sol. 
La disparition de la chaume en hiver et la raréfaction subséquente des graines est également un facteur 
important pour les populations d'oiseaux qui fréquentent les zones cultivées (Potts, 1998, in Holland, 
2004). Les champs labourés, moins riches en graines et en invertébrés, sont en général moins attractifs 
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(Wilson et al., 1996, in Holland, 2004) même si la densité de graines y est supérieure à celle d’un 
champ non cultivé (Hart et al., 2001, in Holland, 2004). Le travail du sol agit également sur les 
communautés d'arthropodes dont beaucoup constituent la nourriture de base pour les oiseaux 
(coléoptères, diptères, hyménoptères, arachnides), mais aussi sur l'abondance des annélides et des 
mollusques (Wilson et al., 1999). Les espèces consommatrices de vers de terre sont ainsi favorisées 
par un travail superficiel du sol avec un apport d’engrais organique (Tucker, 1992, in Holland, 2004). 
Le labour exerce aussi un impact direct par la destruction de nids d'oiseaux et de petits mammifères 
(Mc Laughling & Mineau, 1995 ; Hansen, 2001, in Stoate et al., 2001). Le labour superficiel s'avère 
moins destructeur lors d'investigations expérimentales (Rodgers, 1983, Rodenhouse & Best, 1983, in 
Mc Laughling & Mineau, 1995). Un travail de surface suivi d’un semis direct, combiné à l’usage 
d’herbicides non toxiques peut laisser une couverture du sol plus importante et ainsi fournir des sites 
de nidification aux oiseaux (Holland, 2004). Ceci a été démontré expérimentalement aux Etats-Unis 
par divers auteurs (Holland, 2004). L'impact du travail du sol dépend bien sûr de la période à laquelle 
la destruction physique des plants, dans le champ ou en bordure, intervient.  
Les effets du labour superficiel sur les populations d’oiseaux ont été étudiés dans le nord et le sud de 
l’Europe. Au sud, des effets positifs sur l’abondance et la diversité ont été observés, confirmant 
l’amélioration de la ressource alimentaire que constitue la culture et les organismes qu'elle abritent 
(Valéra-Hernandez et al., 1997 in Holland, 2004). Au nord, les études ont été conduites dans des 
parcelles trop petites pour que les résultats observés puissent être considérés comme concluants. 
L'alouette, le bruant jaune, la mésange bleue, le rouge gorge et la perdrix grise ne semblent pas 
particulièrement préférer les champs soumis à un travail de surface (Saunders, 2000 in Holland, 2004) 
alors que des effets positifs ont été observés sur les densités d'alouettes, de bruant jaune, de pinson et 
de moineau friquet durant l’hiver suivant un semis direct de ray-grass (Higginbotham et al., 2000, in 
Holland, 2004).  

En ce qui concerne les mammifères, le travail superficiel du sol, en laissant le chaume, peut fournir 
une ressource alimentaire pour certaines espèces comme les lièvres par exemple (Holland, 2004). 
Cependant, les études sur ce sujet sont rares. Aux États-Unis, le rôle positif de la présence de résidus 
de cultures sur le sol comme ressource alimentaire pour de petits vertébrés a été démontré (Warburton 
& Klimstra, 1984, in Holland, 2004). Le labour peut en contrepartie fournir des refuges à de petits 
mammifères par les fissures qu'il génère dans le sol (Higginbotham et al., 2000, in Holland, 2004). Il 
est évident qu'une abondance trop importante de petits mammifères dans les cultures peut s’avérer 
nuisible pour ces dernières mais ce point est à discuter en regard de l’effet bénéfique lié à la 
consommation des insectes phytophages et des mauvaises herbes indésirables par ces animaux 
(Wooley et al., 1985, in Holland, 2004). 
 
Le drainage et l’irrigation 

Le drainage et l’irrigation, en influant sur la hauteur des nappes d’eau et sur les zones humides 
connectées, peuvent exercer une action directe sur la faune et la flore, comme l’ont observé de Boer & 
Reyrink (1989, in Stoate et al., 2001) sur les populations d’oiseaux, d’invertébrés et de plantes dans le 
nord de l’Europe. L'influence du drainage de zones humides sur diverses espèces d'oiseaux, de 
mammifères, de reptiles et d'amphibiens a été mieux décrite au Canada (Mc Laughling & Mineau, 
1995). 
En rizières, l’irrigation peut augmenter la diversité locale des populations d’oiseaux et des invertébrés 
aquatiques, si l’usage de pesticides reste limité (Fasola & Ruiz, 1997, in Stoate et al., 2001). C'est 
ainsi par exemple que l’abondance de 6 espèces de hérons s’est trouvée corrélée à la surface des 
rizières inondées (Pain, 1994 et Coelho, 1998, in Stoate et al., 2001). Par ailleurs l'inondation des 
rizières en hiver fournit des ressources en nourriture pour d’autres espèces (Pain, 1994 et Fasola & 
Ruiz, 1997, in Stoate et al., 2001). 
 
Les éléments du paysage 

A plus grande échelle, les éléments du paysage jouent un rôle déterminant dans la réponse écologique 
des espèces, quelle que soit leur place dans les chaînes alimentaires (voir par exemple Anonyme, 
2003). La réponse d'espèce prédatrices (renards, etc.) à la fragmentation de l'habitat a par exemple été 
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étudiée à la lumière de différents traits écologiques comme la taille de la niche écologique, la taille des 
organismes ou bien encore la saison de reproduction (Gehring & Swihart, 2003). Il ressort des données 
disponibles que la ré-introduction de diversité dans la culture, par la conduite de cultures mixtes ou la 
mise en place de rotations et d'inter-cultures peut avoir des effets bénéfiques si elle est associée à une 
application réduite de pesticides (Wilson, 1997, in Hole et al., 2005). Ainsi au Royaume-Uni, le 
maintien traditionnel de certaines cultures en système mixte (agriculture-élevage) s’est avéré positif 
pour les populations d’oiseaux (Robinson et al., 2001, Atkinson, 2002, in Hole et al., 2005).  
Certaines études ont permis d’établir l’efficacité des zones tampons sur l’abondance de certaines 
espèces d'oiseaux et de mammifères (Rands, 1986, in Freemark, 1995 ; Chamberlain & Wilson, 2000, 
Chamberlain et al., 1999, de Snoo, 1999 et Tew et al., 1992, in Holland, 2004 ; Freemark & Kirk, 
2001, in Hole et al., 2005). Une revue du rôle écologique et protecteur joué par les bords de champs 
aménagés a été proposée par Marshall & Moonen (2002). Une analyse de la valeur bénéfique pour 
diverses espèces d’oiseaux des zones tampons en fonction de leur type a été proposée par Vickery et 
al. (2002). Une seule étude, réalisée au Québec, a inclus des suivis de l'herpétofaune dans l'examen 
des effets de la présence de zones végétalisées (herbacées, arbustives ou boisées) en bordure de cours 
d'eau (Maisonneuve & Rioux, 2001). Elle a mis en évidence une augmentation de l'abondance des 
populations avec la complexité de la structure végétalisée. 
 
Les cultures génétiquement modifiées 

En ce qui concerne les cultures génétiquement modifiées, il semble que la conduite de cultures 
résistantes à des herbicides, en s'opposant à la croissance de plantes non cultivées, réduit la quantité de 
graines disponibles pour les oiseaux, mais aussi le nombre d'insectes qui nichent dans ces plantes non 
cultivées (Benton et al., 2002). Ces hypothèses n'ont pas, à notre connaissance, été étudiées sur le 
terrain. 
 

Bilan 
 
La voie majeure d’exposition des vertébrés aux pesticides semble être la voie alimentaire. Ceci tient 
du fait qu’à quelques exceptions près, ces organismes peuvent éviter de se trouver aux abords du 
dispositif d'épandage au moment du traitement. Cependant, l’exposition par voie respiratoire peut 
jouer un rôle majeur pour les substances qui sont les plus toxiques par inhalation. 
Le déclin des communautés d’oiseaux, de mammifères et de reptiles dans les zones agricoles fait 
l’objet d’un consensus au sein de la communauté scientifique, même si le retour du terrain est inégal 
selon le groupe d’organismes, les oiseaux étant les animaux pour lesquels les données sont les plus 
abondantes. Ceci est à relier au fait que les réseaux de surveillance, lorsqu’ils existent, ne sont pas 
dimensionnés pour fournir une réelle veille écologique suite à l’usage des produits. 
Les effets observés des pesticides ont évolué au cours du temps ; les effets directs, importants lors de 
l’utilisation de composés organochlorés, ont progressivement régressé avec le développement de 
molécules moins rémanentes, pour laisser la prédominance à des effets indirects. Des effets directs, 
correspondant à des empoisonnements secondaires, sont cependant encore parfois enregistrés et sont le 
fait en premier lieu de composés rodenticides, suivi des carbamates et des organophosphorés. 
Les effets directs correspondent dans la majorité des cas à des mortalités anormales, plus faciles à 
repérer. Il serait prématuré de conclure à l’absence d’effets sublétaux, sur le développement ou sur la 
reproduction. Ces effets sont moins faciles à mettre en évidence sur le terrain mais tout aussi 
susceptibles de conduire à un recul des populations. 
Les effets indirects correspondent à la raréfaction des ressources alimentaires, voire de l’habitat. Ils 
impliquent dans la majorité des cas recensés des herbicides ou des insecticides, mais il est à noter qu'il 
n'y a pratiquement pas d’informations pour les autres types de produits et notamment pour les 
fongicides. 

Très peu d’études traitent explicitement des impacts des pesticides sur la chaîne alimentaire dans les 
écosystèmes terrestres, même si les effets de la consommation de ressources contaminées ont été 
abordés à chaque niveau trophique. La question de la bioaccumulation des pesticides ou de leurs 
produits de dégradation n’est en général pas abordée spécifiquement dans ces études.  
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Ce point conforte le constat d'une concentration des études écotoxicologiques sur les aspects 
toxicologiques et sur les études d'écotoxicité monospécifiques (i.e., étudiant les effets sur une seule 
espèce, en général une espèce modèle de laboratoire). Ces dernières années ont vu le nombre d'outils 
expérimentaux de laboratoire augmenter, permettant de réaliser un screening de plus en plus précoce 
des seuils d'effets pour les espèces non visées, screening qui est aujourd'hui intégré dans la 
réglementation (Directive 91/414/EC, 2004). De même, les recherches ont permis de mettre en 
évidence bon nombre de cibles biologiques et biochimiques des substances actives et de leurs 
métabolites. Cependant, l'écotoxicologie n'a que timidement abordé les aspects plus intégrés, que sont 
les impacts mesurés à l'échelle des écosystèmes, qui incluent l'analyse des modalités d'exposition aux 
différents niveaux du réseau trophique et l'analyse des réponses des populations et des communautés, 
y compris les effets indirects via les interactions au sein des réseaux trophiques. La raison tient à 
l'extrême complexité de la problématique posée. Les recherches ont pour l'heure porté presque 
essentiellement sur les écosystèmes aquatiques, grâce au développement d'écosystèmes expérimentaux 
(micro- et mésocosmes), et à la mise au point de modèles écologiques (réseaux trophiques modélisés). 
Le milieu terrestre ajoute une difficulté supplémentaire par son caractère plus "ouvert" pour certaines 
espèces, ainsi que par une plus grande diversité des compartiments qu'il renferme. Pourtant, c'est par la 
compréhension des modalités d'impact sur les différents éléments constitutifs de ces écosystèmes que 
des outils réellement prédictifs des impacts des pesticides pourront être proposés et que des réponses 
quant aux mesures permettant de limiter les impacts pourront être apportées.  
Le transport à longue distance des pesticides, qui ne concerne que des quantités très faibles, contribue 
vraisemblablement très succinctement aux impacts observés (Unsworth, 1999). La bioaccumulation de 
composés organochlorés dans des écosystèmes reculés tels que l’Arctique ou le Groenland s’est 
cependant avérée préoccupante, aussi bien pour les populations humaines qu'animales (Jensen et al., 
1997, in Unsworth et al., 1999). Aussi, l’association, pour une substance, de propriétés lui conférant 
une bioaccumulation potentielle, une stabilité dans les milieux et une propension à migrer vers des 
milieux éloignés est toujours considérée comme préoccupante dans la réglementation. Cette catégorie 
de substances a été identifiée lors de la convention de Stockholm comme "POP" (polluants organiques 
persistants), définis comme des substances chimiques qui contrairement à d'autres polluants, résistent à 
la dégradation. Lorsque ces substances sont dotées de certaines propriétés toxiques, ce qui les rend 
particulièrement nuisibles à la santé humaine et à l'environnement elles peuvent entrer dans la 
catégorie des PBT (Persistent, Bioaccumulable and Toxic). Les POP/PBT s'accumulent dans les 
organismes vivants et sont propagés par l'air, par l'eau et par les espèces migrantes et s'accumulent 
dans les écosystèmes terrestres et aquatiques" (COM, 2001, 0237 final, http://europa.eu.int). Des 
critères de classification comme "POP"/"PBT" sont définis et ces critères sont repris dans les 
réglementations relatives aux substances chimiques, dont les produits pesticides et biocides (REACH, 
Directive 91/414/CE, Directive 98/8/CE).  

Le manque de données de terrain ne permet pas, dans la majorité des cas, d'identifier avec précision 
quelle pratique agricole ou quel changement de pratiques est le plus important dans la présence de ces 
groupes d’organismes dans les zones agricoles. A l'exception de la perdrix grise, les données 
disponibles permettent seulement d'identifier des corrélations entre les changements de la dynamique 
de population de certaines espèces et l'utilisation des pesticides en agriculture. En particulier, il y a un 
manque de données précises sur le régime alimentaire de nombreuses espèces et sur les tendances 
suivies par l'abondance des invertébrés et des plantes qui servent de source de nourriture pour les 
oiseaux. Enfin le retour du terrain concernant les effets, directs ou indirects, des pesticides sur les 
reptiles est très fragmentaire. 
 
Le Tableau 3.3-4 récapitule les observations concernant les effets directs et indirects des pesticides sur 
les vertébrés, et liste les facteurs ou les pratiques susceptibles d'exercer des effets sur ces organismes. 
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Tableau 3.3-4. Récapitulatif des connaissances sur les effets des pesticides sur les vertébrés. 
 

Groupe 
concerné 

État des 
données* 

Effets directs 
des pesticides 

Effets indirects 
des pesticides 

Paramètres 
confondants 

Aspects non documentés 

Oiseaux ++ Négatif 
Mammifères ++ Négatif 

Effets sur les 
ressources 
alimentaires 
(herbicides, 
insecticides) 

Effets indirects d’autres types 
de produits, liens ressources 
alimentaires-effets individuels-
effets sur les populations, 
analyse par famille de produits 

Reptiles ++ Négatif, 
neutre 

Non renseignés 

Pratiques 
agricoles 
(labour, zones 
de bordures, 
etc.), éléments 
du paysage Effets indirects d’autres types 

de produits, liens ressources 
alimentaires-effets individuels-
effets sur les populations 

*++: données incomplètes pour dresser un état des lieux 
 
 

3.3.2.4. Impact sur la flore 

L’exposition 
 
D'un point de vue réglementaire, la protection de la flore par rapport aux effets éventuels des produits 
phytopharmaceutiques comprend tous les types de végétation, à l'exception, dans le cas des produits 
herbicides, des espèces visées dans la parcelle qui fait l'objet du traitement. Les essais d'écotoxicité qui 
sont réalisés avec des espèces végétales choisies parmi des plantes cultivées et des plantes typiques 
des bordures de champs sont ensuite utilisés pour évaluer les risques pour les plantes non visées, en 
bordure du champ mais aussi éventuellement dans le champ s'il s'agit d'un produit non herbicide 
appliqué dans un verger ou une vigne, par exemple. 
Les modalités d'exposition des espèces végétales sont donc identiques aux modalités d'exposition des 
invertébrés épigés, incluant le contact direct lors du traitement, à la pleine dose ou bien aux quantités 
dérivant hors de la parcelle, et à la fraction éventuellement volatilisée. Le transfert de produits via le 
sol, par drainage ou ruissellement, peut générer des concentrations en produits significatives dans le 
sol en bordure du champ, et impliquer une exposition via les racines. Cette dernière voie d'exposition 
n'est pas documentée dans la littérature, les impacts de pesticides observés sur la végétation de bordure 
de champ étant systématiquement mis en relation avec un transfert des produits via l'air (voir par 
exemple Unsworth et al., 1999). 
Il semble enfin que les forêts jouent un rôle de "puits" pour les pesticides transportés dans 
l'atmosphère, comme le montrent les analyses de résidus retrouvés dans des sols forestiers, nettement 
(50 à 70 fois) plus élevés que ceux détectés dans des sols de prairies (Bernhardt & Ruck, 2004). Le cas 
des forêts est abordé plus loin dans ce chapitre. 
 

L'état des lieux écologique 
 
Les impacts des pesticides sur la végétation sont le plus souvent recherchés dans l'optique d'une 
préservation de la biodiversité. C'est donc avant tout sur ce critère que discutent les divers auteurs qui 
se sont attachés à établir un état des lieux de l'usage et des effets des pesticides dans divers pays 
européens. 
Une diminution de la biodiversité végétale associée à l'agriculture intensive est rapportée au Royaume-
Uni (Wilson, 1994, in Stoate et al., 2001), en Allemagne (Eggers, 1984, Agra Europe, 1991, in Stoate 
et al., 2001), aux Pays-Bas (Arnolds, 1989 et Weeda et al., 1991, in de Jong et al., 1995 ; Joenje & 
Kleijn, 1994 et de Snoo, 1997, in Stoate et al., 2001) et au Danemark (Andreasen et al., 1996, in 
Stoate et al., 2001). 
Une diminution de la biodiversité végétale dans les zones cultivées, associée en particulier à l’usage 
intensif et extensif d’herbicides a été mise en évidence dans divers pays d'Europe (Freemark & Boutin, 
1994 in Freemark, 1995). Le recours à des herbicides plus efficaces aurait d'ailleurs profondément 
modifié l'abondance et la diversité des adventices dans les surfaces arables, comme l'indiquent des 
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observations faites au Royaume-Uni (Chancellor, 1977, in Holland, 2004), et ce à long terme 
(Whitehead & Wright, 1989 et Aebischer, 1991, in Holland, 2004). 
Enfin, l’action couplée d'herbicides et de fertilisants a été invoquée pour expliquer la disparition de 
certaines espèces des zones cultivées au Royaume-Uni (Marshall & Hopkins, 1990, in Freemark, 
1995) et au Portugal (Moreira et al., 1996, in Stoate et al., 2001). 
 

Les réseaux de surveillance 
 
La flore terrestre ne fait pas, à notre connaissance, l'objet de suivis systématiques par un réseau de 
surveillance, que ce soit en France ou dans les autres pays européens. Seules les forêts font l'objet de 
suivis annuels, comme par exemple en France (MAAPAR, 2001) ou en Allemagne (BMVEL, 2001) 
mais ces suivis n'intègrent pas la surveillance des effets non intentionnels de pesticides. 
 

La littérature scientifique 
 
Impacts sur la végétation de bordures de champs 

La majorité des incidents impliquant des espèces végétales qui se sont produits par le passé mettaient 
en cause des herbicides de la famille des phénoxy-alcanoides tels que le mecoprop, le MCPA et le 2,4-
D, utilisés sur céréales (Elliot & Wilson, 1983 in Follak & Hurle, 2003), bien que des herbicides 
appartenant à d'autres familles chimiques puissent être tout aussi actifs (pour une revue, voir Poster, 
1986 in Follak & Hurle, 2003). 
Dans la plupart des cas, il n'y a pas de certitude sur le fait de savoir si les molécules responsables 
proviennent de la dérive de pulvérisation ou de phénomènes de volatilisation à partir de la culture 
après traitement.  

Sur le terrain, les effets des pesticides sur la végétation non visée sont le plus souvent recensés, et 
recherchés, en bordures des parcelles traitées (Unsworth et al., 1999). Ces zones sont effet les plus 
exposées aux produits qui sortent de la parcelle, et peuvent même éventuellement faire fonction 
d'écran, total ou partiel, à ces transferts. C'est ainsi qu'une absorption significative de divers produits 
dans les feuilles, pouvant atteindre des concentrations écotoxicologiquement pertinentes, a été mise en 
évidence dans des haies (Kloppel & Kordel, 1997, in Unsworth et al., 1999). Des investigations en 
bordures de champs, conduites dans le Sussex (Royaume-Uni), ont mis en évidence des corrélations 
négatives entre l’abondance de dicotylédones et l’usage d’herbicides anti-dicotylédones, ainsi qu’entre 
l’abondance de plantes non-cibles et l’usage d’herbicides à large spectre (Ewald & Aebischer, 1999, in 
Stoate et al., 2001). La diversité floristique, concentrée en bordure des champs, se trouve ainsi très 
souvent réduite par l’usage systématique d'herbicides (Chiverton & Sotherton, 1991, in Stoate et al., 
2001). Par exemple, l'utilisation d'herbicides dans les surfaces arables s'est traduite par une réduction 
de la diversité allant jusqu'à 50% dans les zones directement adjacentes aux champs traités (de Snoo & 
van der Poll, 1999 in Liess et al., 2005). Les effets étaient comparativement assez faibles dans des 
zones plus éloignées recevant une dérive de pulvérisation réduite à 5, voire moins de 0,1% de la dose 
d'herbicide appliquée. Outre une réduction de la diversité, des signes de phytotoxicité et des retards de 
croissance ont été observés, qui auraient pu être évités si des zones tampon avaient été mises en place. 
Il est à noter que cette étude, conduite sur plusieurs années, a permis de mettre en évidence une 
récupération des populations végétales affectées dans tous les cas dans un délai de un an. 

Dans leur synthèse publiée en 2005, Hole et al. ont relevé 10 études qui ont spécifiquement comparé 
les populations de plantes non cultivées dans des systèmes de cultures biologiques et conventionnels. 
Des données sur la diversité végétale existent dans cinq autres études centrées sur des populations 
d’insectes. A l’exception de Weibull et al. (2003, in Hole et al., 2005), tous les auteurs constatent une 
abondance et une richesse spécifiques accrues dans les systèmes de culture biologique, 
indépendamment de la nature de la culture (voir par exemple Aude et al., 2003). Ces différences 
étaient plus marquées pour les espèces végétales à feuilles larges (Hald, 1999, Kay & Gregory, 1998 et 
Moreby et al., 1994, in Hole et al., 2005), suggérant une tolérance moindre de ces espèces à un 
contrôle intensif des adventices (Hyvonen et al., 2003, Kay & Gregory, 1998, 1999, Moreby et al., 
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1994 et Rydberg & Millberg, 2000, in Hole et al., 2005). Quelques inventaires ont mis en évidence la 
présence d’un plus grand nombre d’espèces rares ou en voie de disparition dans les systèmes 
biologiques (Friben & Kopte, 1995, Kay & Gregory, 1998, 1999 et Rydberg & Millberg, 2000, in 
Hole et al., 2005). 
Exceptionnellement, une abondance moins importante a parfois été constatée dans les systèmes de 
culture biologique (Brooks et al., 1995, in Hole et al., 2005), en raison du désherbage mécanique 
effectué dans ces systèmes, lequel peut être intensif (Pullen & Cowell, 1997, in Hole et al., 2005). 
L'introduction de trèfle et de ray-grass dans les rotations peut conduire à des observations identiques 
(Welsh et al., 1999, in Hole et al., 2005). 
Les différences dans la composition de la végétation entre les systèmes de culture semblent être moins 
marquées dans les zones de prairies (Frieben & Kopte, 1995, Younie & Armstrong, 1995 in Hole et 
al., 2005) bien qu’un plus grand nombre d’espèces et une richesse spécifique plus importante aient été 
observés dans les systèmes de culture biologique (Frieben & Kopte, 1995). Ceci a été attribué au délai 
nécessaire à la recolonisation par les végétaux lorsqu'un système conduit de façon intensive est 
ultérieurement converti en système biologique. 

Les effets des pesticides sur la végétation sont plus rarement attribués à un transport à longue distance. 
Les mesures disponibles de concentrations en produits dans l'eau de pluie indiquent un niveau de 
concentration relativement faible (de l’ordre du µg/L), et souvent très inférieur au seuil d’effet 
déterminé au laboratoire pour ces mêmes produits sur des espèces terrestres et aquatiques (Hurle & 
Oberwalder, 1992, in Unsworth et al., 1999). Aussi, des impacts à longue distance n'ont-ils été 
associés in situ qu’à des substances de type auxines, aux seuils d’effets très bas. 
Pourtant, le seuil d'effet de certains produits sur les espèces végétales peut être assez bas. Des effets 
sur le métabolisme (Breeze, 1993 et Scheizer & Hurle, 1999 in Follak et Hurle, 2003) et la croissance 
(Franzaring et al., 2001, in Follak & Hurle, 2003) ont été observés pour des plantes exposées au 
laboratoire à des doses sublétales de chlorpropham ou d'ethofumesate, de l’ordre de celles qui sont ré-
émises après application. Le phénomène a été reproduit, toujours en laboratoire, avec des phénoxy 
alcanoides (Busey et al., 2003) et d'autres substances (Follak & Hurle, 2003). Chez les espèces 
sensibles, des symptômes de phytotoxicité peuvent être observés après exposition à des doses très 
faibles (i.e. de l’ordre de 10-5 fois la dose appliquée sur les cultures ; Breeze, 1990 in Unsworth et al., 
1999). 

Le respect d’une bande non traitée en bordure de champ s’est souvent traduit par des effets bénéfiques 
sur l’abondance des plantes non cibles extérieures aux parcelles (Schumacher, 1984, Chiverton & 
Sotherton, 1991, Hald et al., 1994 et de Snoo, 1997, in Stoate et al., 2001). L'efficacité de ces zones 
tampons dépend de nombreux facteurs à commencer par la nature du produit lui-même. Ainsi, les 
bénéfices peuvent être significatifs dès 5 m de largeur (Boutin et al., 1994, in Mc Laughling & 
Mineau, 1995) même si dans certains cas une largeur de 16 (de Jong & de Haes, 2001) ou de 20 m 
(Marrs et al., 1999 in de Jong & de Haes, 2001) n'est pas suffisante pour éviter tout impact. Une revue 
du rôle écologique et protecteur joué par les bordures de champs aménagées a été proposée par 
Marshall & Moonen (2002). 
 
Impact sur des plantes cultivées 

Des cas d’impacts sur des plantes cultivées bordant les parcelles ont été recensés dans la littérature. 
Dans l’État de Washington (États-Unis), des dommages liés à l’application de 2,4-D dont les résidus 
étaient véhiculés par l’air ont été observés dans des vignes (Felsot et al., 1996, in Unsworth et al., 
1999). Gilbey et al. (1984, in Unsworth et al., 1999) et Sandman et al. (1996, in Unsworth et al., 
1999) ont mis en évidence des impacts à longue distance de ce même herbicide sur des plants de 
tomates et d'autres légumes.  
 
Impact sur les arbres et forêts 

Le nombre d'études ayant porté sur les impacts des produits phytopharmaceutiques sur les forêts est 
trop faible pour dresser un bilan exhaustif. 
Les investigations effectuées ont essentiellement porté sur la recherche, souvent a posteriori, des 
molécules responsables des dommages observés sur la végétation, comme par exemple en Italie 
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(Trevisan et al., 1993). C'est ainsi que des concentrations importantes en molécules de diverses 
familles (atrazine, 2,4-D, diazinon, trifluraline, alachlore) ont été retrouvées dans les eaux de pluies, et 
corrélées aux dommages observés. 
Les études conduites in situ afin de comprendre l’origine des dommages ne permettent pas toujours de 
reproduire les effets observés par ailleurs. Evans et al. (1994, in Unsworth et al., 1999) ont par 
exemple tenté d'identifier les cibles physiologiques de divers pesticides sur deux espèces d'arbres, le 
charme commun (Carpinus betulus L.) et le hêtre (Fagus sylvaticus L.). Des dysfonctionnement de la 
conductance stomacale, de la transpiration, de la photosynthèse et de la chlorophylle ont été mis en 
évidence, sur des arbres exposés via l'eau d'irrigation aux produits suspectés, mais à des concentrations 
plus élevées que celles mesurées dans les pluies. 
Les travaux récents de Bernhardt & Ruck (2004) apportent un éclairage différent sur les processus de 
contamination des forêts par les pesticides. Leurs analyses, qui incluent les eaux de pluie et les 
précipitations qui atteignent le sol des forêts en lessivant la canopée, ont mis en évidence des 
concentrations en pesticides nettement plus élevées (50 à 70 fois) dans ces dernières. Ils en ont déduit 
que la canopée jouait un rôle de filtre, qui récupère des résidus secs de pesticides véhiculés par l'air, 
résidus qui sont ensuite redéposés au sol (lequel joue alors un rôle de puits) par les pluies. La 
concentration dans la canopée de ces substances (les analyses de Bernhardt & Ruck mentionnent par 
exemple le metolachlore, l'isoproturon, et la terbuthylazine) peut expliquer certains des dommages qui 
ont été observés en forêts et que les suivis d'eaux de pluies ne permettaient pas d'expliquer. 
Les dommages observés peuvent ne pas être imputables aux seuls herbicides. Des études récentes ont 
en effet mis en évidence une réduction de l'assimilation du CO2 par des arbres (pommiers) soumis à 
des traitements insecticides et fongicides, appliqués en mélange, comme cela est souvent le cas dans la 
pratique (Untiedt & Blanke, 2004). Les effets étaient de l'ordre de 6 à 9% (inhibition) sur la 
photosynthèse et de 15 à 72% (augmentation) sur la respiration à l'obscurité, selon le mélange 
appliqué. Cette étude, conduite en verger, est la seule à avoir abordé les effets potentiels de composés 
autres qu'herbicides in situ et à avoir tenté d'en expliquer les mécanismes. Les conséquences de ces 
observations en termes de croissance n'ont pas été abordées par les auteurs. 
Enfin, la pérennité de ces espèces végétales a motivé quelques recherches centrées sur les possibilités 
d'effets à long terme via des processus de bioaccumulation. Une propension à la bioaccumulation a été 
démontrée pour certaines substances lors de mesures de résidus effectuées sur des feuilles de pin 
(Aston & Seiber, 1996, in Unsworth et al., 1999).  
 
Les autres causes 
 
Mulugeta & Stoltenberg (1997, in Holland, 2004) ont observé que la nature des espèces végétales 
dominantes dans un système dépend à la fois du travail du sol, de la rotation et des apports 
d'herbicides. D'autres facteurs peuvent intervenir dans les écosystèmes agricoles, comme l'irrigation et 
le drainage. 
 
Le travail du sol 

Le travail superficiel du sol favorise plutôt les espèces pérennes et annuelles qui ne requièrent pas un 
enfouissement des graines (Chancellor & Fround-Williams, 1986, in Holland, 2004).  
 
Le drainage et l’irrigation 

Le drainage et l’irrigation, en influant sur la hauteur des nappes d’eau et sur les zones humides 
connectées, peuvent exercer une action directe sur la flore, comme sur la faune (de Boer & Reyrink, 
1989, in Stoate et al., 2001). Le drainage à des fins d’irrigation a été associé à l’extinction locale de 
certaines espèces végétales telles Armeria arcuata (Moreira et al., 1996b, in Stoate et al., 2001).  
 
Les plantes génétiquement modifiées 

La question de l'impact de la conduite de cultures génétiquement modifiées en vue de leur conférer 
une résistance au glyphosate sur la diversité floristique (et faunistique) a été abordée dans une étude, 
conduite dans des cultures de betterave fourragère (Strandberg et al., 2005). L'étude a été reproduite à 
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des endroits différents (8 sites, au Danemark) et a inclus des suivis de trois ans. Les résultats indiquent 
un effet négatif des traitements herbicides appliqués sur les cultures de betterave génétiquement 
modifiées par comparaison aux traitements appliqués sur les cultures conventionnelles, avec des 
réductions de diversité des plantes et des graines, ainsi que des réduction de la biomasse végétale. La 
date à laquelle la première application de glyphosate est réalisée, qui conditionne la durée de la 
période "sans intrant herbicide" s'avère déterminante pour la diversité floristique. Dans des essais 
pluriannuels réalisés en Argentine avec des cultures de soja génétiquement modifié, il a été montré que 
la diversité des adventices immédiatement avant l'application de glyphosate diminuait ou restait stable 
d'année en année (Vitta et al., 2004). En revanche, une augmentation significative de la diversité au 
moment de la récolté a été observée, qui serait associée au développement d'espèces plus tolérantes au 
glyphosate que les adventices habituelles ou d'espèces plus tardives. Il est toutefois trop tôt pour 
pouvoir en tirer des conclusions quant à l'évolution à long terme du cortège d'adventices dans les 
zones où le soja génétiquement modifié est cultivé. 
 

Bilan 
 
L'exposition des espèces végétales à des produits phytopharmaceutiques appliqués en agriculture est 
réelle, et ce même en dehors des zones cultivées. Les mécanismes majeurs dans l'exposition des 
espèces végétales sont cependant peu documentés. Les phénomènes de transferts atmosphériques de 
dérive des brumes de pulvérisation, des poussières de traitement de semences ou de granules et de 
volatilisation après application sont mentionnés comme étant les plus importants et font l'objet de 
recherches. Les transferts via le sol sont le plus souvent étudiés à des fins de quantification des 
transferts par les eaux de surface mais l'exposition d'espèces végétales par cette voie, bien que 
plausible, n'a pas été décrite jusqu'à présent dans la littérature. Ainsi, la part de l'exposition via les 
racines dans les impacts observés en bordures de champ est-elle méconnue. En ce qui concerne les 
forêts, les travaux de Bernhardt & Ruck (2004) mettent en évidence des phénomènes de rétention des 
pesticides atmosphériques par la canopée. Cette observation repose la question, considérée comme 
mineure jusque là (voir par exemple Unsworth et al., 1999) des impacts des pesticides à moyenne ou 
longue distance des zones sur lesquelles ils sont appliqués. 
 
L'état des lieux des impacts des pesticides sur la flore, dans la limite de ce qu'il est possible de déduire 
de la littérature disponible, est disparate. La communauté scientifique s'accorde néanmoins sur une 
réduction de la biodiversité floristique, associée sinon aux pesticides, tout au moins à l'évolution des 
pratiques agricoles au cours des dernières décennies. L'identification des pratiques et des substances 
responsables est d'autant plus difficile à réaliser aujourd'hui qu'il n'existe pas de réseau de surveillance 
dédié. Le lien avec l'usage des phytosanitaires est néanmoins clairement établi dans les zones de 
bordure de champs, certaines études ayant pu établir des gradients d'effets diminuant avec la distance à 
la zone traitée. Il s'agit dans tous les cas d'effets directs, essentiellement liés à l'utilisation d'herbicides. 
Cependant, l'utilisation conjointe d'insecticides et de fongicides peut présenter une phytotoxicité 
observée au champ, dont la pertinence écologique reste à être établie, mais susceptible de contribuer 
aux dommages observés. 
 
Le Tableau 3.3-5 récapitule les observations concernant les effets des pesticides sur la flore, et liste les 
facteurs ou les pratiques susceptibles d'exercer des effets sur les communautés végétales en zone 
agricole. 
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Tableau 3.3-5. Récapitulatif des connaissances existantes sur les effets des pesticides sur la flore. 
 
Espèces 
végétales 

État des 
données* 

Effet des pesticides Paramètres 
confondants 

Aspects non 
documentés 

Cultivées (en 
parcelles 
traitées) 

+ Non renseigné dans la littérature. 
Toute phytotoxicité d'un produit 
pour la culture cible est quoi qu'il 
en soit préjudiciable  

- - 

Cultivées (en 
bordure) 

+ Négatif Non renseignés Analyse par type de 
produits, modalités de 
transfert vers les 
milieux 

Zones de 
bordures 

++ Négatif, neutre Relations 
trophiques avec 
la culture 

Analyse par type de 
produits, modalités de 
transfert vers les 
milieux 

Forêts + Non renseigné Non renseignés Analyse par type de 
produits, modalités de 
transfert vers les 
milieux 

*+: données fragmentaires ; ++: données incomplètes pour dresser un état des lieux 
 

3.3.2.5. Idées essentielles 

- Les différents groupes d’organismes présentent un statut inégal quant à leur représentativité, pour les 
institutions et le grand public, des impacts des substances chimiques, dont les pesticides, sur 
l’environnement. Ce phénomène est également vrai au sein même d’un groupe d’organismes. Ces 
statuts différents expliquent les différences importantes de connaissances acquises sur les groupes 
d’organismes étudiés dans cette synthèse. 

- L’exposition des écosystèmes terrestres aux pesticides est réelle, et concerne tous les milieux et tous 
les groupes d’organismes. Cette idée est à comprendre au sens qu’aucun groupe d’organisme n’a été 
décrit comme étant a priori non concerné par un exposition à un moment donné. 

- L’état des lieux concernant les vertébrés, et en particulier les oiseaux, illustre la possibilité d’impacts 
des pesticides sur des populations non exposées directement, par le jeu d’effets indirects, notamment 
via la raréfaction de la ressource alimentaire. Le seul suivi des niveaux de contamination ne saurait 
donc être suffisant pour anticiper d’éventuels dommages environnementaux. 

- De même, une faible sensibilité d’un groupe d’organisme ne peut garantir l’absence d’effets, pour les 
mêmes raisons. 

- Le déclin, dans les écosystèmes cultivés, concernant l’ensemble des organismes non visés par les 
pesticides fait l’objet d’un consensus au sein de la communauté scientifique, même si tous les groupes 
d’organismes ne font pas l’objet de suivis par des réseaux de surveillance dédiés. A l’heure actuelle, 
seuls les vertébrés (à l’exception toutefois des reptiles) et les abeilles font l’objet de recensements des 
populations, la plupart du temps suite à des incidents. Il ne s’agit pas à proprement parler d’une veille 
écologique des communautés des écosystèmes agricoles. 

- Ce déclin coïncide en général avec l’intensification de l’agriculture, voire avec l’utilisation plus ou 
moins importante de certains types de produits (i.e. herbicides, insecticides, etc.) sans qu’il soit 
possible, dans la majorité des cas, d’identifier le ou les produits responsables et d’en expliquer le 
mécanisme. Ce constat tient à l’absence de réseau de surveillance, et donc de possibilité d’acquérir un 
recul sur l’utilisation des produits, mais aussi de l’action conjointe d’un grand nombre de facteurs de 
confusion à relier aux pratiques culturales, à la structure du paysage, et aux traits écologiques 
caractérisant les espèces. 

- Il est quasiment impossible de déduire les conséquences des déclins observés sur les bénéfices, 
identifiés pour l’environnement, liés à la préservation des organismes non visés. Ainsi, il est 
impossible de dire si les impacts sur les micro-organismes du sol correspondent ou non à des pertes de 
fonctions du sol et si cela a des conséquences sur sa fertilité. La question des bénéfices liés à la 
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préservation des arthropodes utiles, dont pollinisateurs, ou encore des vertébrés se pose de la même 
manière. Ces aspects sont très rarement abordés par la communauté scientifique, du fait de leur 
complexité et des moyens expérimentaux nécessaires à leur analyse. 

- Des aménagements des zones cultivées visant à augmenter la diversité culturale, à favoriser la 
circulation des organismes et à fournir des zones refuges permettent de limiter les impacts des 
pesticides mesurés sur les communautés, et ce pour tous les groupes d’organismes. Des recherches, 
qui relèvent de l’écologie du paysage, ont été initiées pour mieux définir les modalités d’efficacité de 
ces aménagements, et mieux prédire la réponse des espèces, en termes de présence dans les 
écosystèmes. Cependant, les connaissances acquises n’ont pas encore permis d’atteindre cet objectif.  

- De même, le retour à des conduites culturales comportant une réduction des intrants peut conduire à 
un regain de biodiversité. Les études sur ce sujet n’ont malheureusement porté que sur un nombre 
limité d’organismes et de cultures. 

- La conduite de cultures génétiquement modifiées, notamment pour des résistances à des herbicides, 
peut conduire à des impacts sur certains groupes d’organismes, en raison de l’application sur la culture 
de quantités plus importantes du produit concerné. Il n'y a pas réellement de retour de terrain sur la 
mise en place de cultures génétiquement modifiées pour la production de protéines insecticides. 

- Sur le plan des connaissances, il y a un déficit très important en terme d'études de terrain permettant 
d'apporter des réponses sur la nature des agents de stress à l'origine des constats écologiques effectués. 
Un effort de recherche sur des aspects intégrateurs de l'écotoxicologie, abordant les impacts des 
pesticides à l'échelle des écosystèmes et incluant l'analyse des modalités d'exposition aux différents 
niveaux du réseau trophique et l'analyse des réponses (directes et indirectes) des populations et des 
communautés est nécessaire, afin de développer des outils réellement prédictifs des impacts des 
pesticides et de proposer des moyens efficaces pour limiter ces impacts. 

3.3.3. Les écosystèmes aquatiques 

3.3.3.1. L'exposition des organismes 

Les milieux aquatiques sont typiquement des milieux extérieurs aux zones agricoles traitées et en 
principe ils ne devraient donc pas recevoir directement de pesticides (à l'exception notable des 
traitements de rizières et des applications destinées à l'entretien des milieux aquatiques eux-mêmes). 
Dans la réalité, il est fréquent qu'une contamination se produise, que ce soit directement (dérive des 
brouillards de pulvérisation, re-dépôt de molécules véhiculées par l'air après traitement ; voir par 
exemple Ross et al., 1990 ; Epple et al., 2002 ; Siebers et al., 2003 ; Padovani & Capri, 2005), soit via 
un transfert par le sol (érosion, ruissellement, drainage ; voir par exemple Kreuger, 1998 ; Kladivko et 
al., 2001).  
Les voies de transfert et les propriétés des substances conditionnent l'état (dissous ou adsorbé à des 
particules) dans lequel les pesticides arrivent dans les milieux aquatiques. La forme chimique des 
molécules peut fortement conditionner leur biodisponibilité (et donc fréquemment leur toxicité) pour 
les organismes aquatiques (Knezovich et al., 1987 ; Phyu et al., 2004). Tous les groupes d'organismes 
aquatiques ne sont pas exposés de la même façon, en fonction de leurs caractéristiques anatomiques, 
physiologiques et écologiques (habitat, ressources alimentaires utilisées, etc.). 
 
Dans la plupart des analyses publiées sur l'état de la contamination des eaux douces par les pesticides, 
ce sont les herbicides qui apparaissent comme étant les contaminants les plus fréquents (voir par 
exemple Kreuger, 1998 ; IFEN, 2000, 2002, 2003, 2004). Ceci est lié à la fois aux propriétés de ces 
substances (DT50, solubilité dans l'eau) et aux caractéristiques de leur utilisation (tonnage 
commercialisé, mais aussi période d'application et dose d'emploi). Cette prédominance des herbicides 
dans le panorama de la contamination générale de l'environnement aquatique ne doit pas faire oublier 
que d'autres substances actives peuvent être présentes localement et plus ou moins brièvement à des 
niveaux de concentration qui présentent des risques importants pour les organismes aquatiques 
(Kreuger, 1998). Une synthèse récente des études portant sur la présence et l'impact des insecticides 
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dans les eaux superficielles suite à leur utilisation en agriculture a ainsi montré que la concentration de 
ces substances pouvait parfois être très importante (> 10 µg/l ; Schulz, 2004).  
Les apports de pesticides dans les milieux aquatiques situés en zone rurale se caractérisent 
fréquemment par une importante hétérogénéité temporelle, des pics de pollution se produisant par 
exemple juste après des épisodes pluvieux ou lors de crues (Spalding & Snow, 1989 ; Schulz, 2001 ; 
Neumann et al., 2003). Les concentrations les plus élevées sont mesurées dans les fossés et canaux de 
drainage (Neumann et al., 2003), les pesticides étant alors apportés par les drains (Kladivko et al., 
1999, 2001 ; Gentry et al., 2000) et/ou par ruissellement (Schulz et al., 1998). Qu'il s'agisse 
d'herbicides ou d'insecticides, la contamination des eaux de surface est d'autant plus élevée que la 
surface des bassins versants est faible (Kreuger & Brink, 1988 ; Schulz, 2004 ; Figure 3.3-2.).  
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Figure 3.3-2. Relation entre la surface du bassin versant et la concentration maximale en insecticide 
mesurée dans l'eau de rivières (d'après les données de divers auteurs compilées par Schulz, 2004). 
 
Il existe de nombreuses études réalisées en milieu naturel dans lesquelles des impacts possibles des 
pesticides ont été observés mais pour lesquelles aucune mesure fiable des niveaux d'exposition des 
organismes n'a été réalisée (Schulz, 2004 ; Liess et al., 2005). Dans ces cas, il est impossible de faire 
un lien entre les effets biologiques mesurés et la contamination des milieux par les pesticides. 
 
Au niveau européen, l'évaluation des risques pour les organismes aquatiques prévoit, si nécessaire, des 
scénarios d'exposition qui intègrent des mesures de réduction du risque par réduction des transferts 
vers les eaux de surface (Directive 91/414/EC, 2004 ; Focus, 2004). La mise en pratique de ces 
mesures (utilisation de buses anti-dérive pour les pulvérisateurs, respect de zones non traitées en 
bordure des milieux aquatiques) au sein des États Membres est prévue par la Commission Européenne 
et fait partie des mesures à prendre dans le cadre du principe de reconnaissance mutuelle qui régit la 
commercialisation des produits phytopharmaceutiques. En France, la gestion des risques se concrétise 
par la proposition de zones non traitées apparaissant progressivement sur les étiquettes. Aucun 
dispositif de suivi n'est à notre connaissance mis en œuvre pour accompagner ces mesures de gestion, 
notamment en terme d'étude de l'impact des pesticides dans les milieux aquatiques. 
 
Quelle que soit la substance, les conséquences de l'exposition sur les organismes aquatiques peuvent 
découler d'effets directs ou indirects, ou de la combinaison des deux types d'effets. Dans ce qui suit, 
nous allons tout d'abord présenter successivement l'état des connaissances sur les effets directs des 
pesticides sur les quatre compartiments pour lesquels des données provenant d'études de terrain sont 
disponibles : producteurs primaires, zooplancton-macrobenthos, poissons et amphibiens. Dans certains 
cas il sera fait référence aux résultats d'études en conditions expérimentales (cosmes), mais 
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uniquement lorsqu'ils permettent de comprendre les phénomènes qui surviennent dans les milieux 
naturels. Les résultats de tests de laboratoire n'ont pas été pris en compte dans cette synthèse car leur 
représentativité vis-à-vis de ce qui peut se produire dans l'environnement est très faible. 
Dans une seconde partie, nous évoquerons les effets des pesticides sur les réseaux trophiques 
aquatiques, afin d'illustrer le concept d'effets indirects, car c'est pour les milieux aquatiques qu'il y a le 
plus de données disponibles à ce sujet. 
 

3.3.3.2. Impact sur les producteurs primaires 

L'état des lieux écologique 
 
Dans les milieux aquatiques, la production primaire est assurée par des micro-organismes 
photosynthétiques (microalgues, cyanobactéries) qui peuvent vivre dans la colonne d'eau 
(phytoplancton) ou former des biofilms à la surface de divers substrats (périphyton), ainsi que par des 
végétaux macrophytes (macro-algues, algues filamenteuses, bryophytes, plantes vasculaires). 
L'abondance de ces différents groupes et leur importance relative dans la productivité des milieux 
aquatiques dépendent de très nombreux facteurs abiotiques et biotiques (hydrologie et 
hydrodynamique, éclairement, degré de trophie, présence de consommateurs, etc. ; voir par exemple 
Carpenter & Lodge, 1986 ; Wetzel, 2001 ; Padisak, 2003 ; Pokorny & Kvet, 2003). Quel que soit le 
milieu considéré, ces organismes sont à la base du fonctionnement des réseaux trophiques et des 
écosystèmes aquatiques continentaux et côtiers. 
 

Les réseaux de surveillance 
 
Il n'existe pas à notre connaissance de réseau de surveillance destiné à mettre en évidence les impacts 
des pesticides sur les producteurs primaires aquatiques. 
 
Des indices basés sur les diatomées et sur les macrophytes ont été mis au point et certains sont 
normalisés en France (normes AFNOR NF T 90-354 pour l'Indice Biologique Diatomées ou IBD et 
NF T90-395 pour l'Indice Biologique Macrophytique en Rivière ou IBMR ; AFNOR, 2000, 2003). 
Ces indices font partie des outils de biosurveillance de la qualité des eaux de surface susceptibles 
d'être utilisés pour caractériser les eaux courantes. Dans le cas des diatomées, il convient de signaler 
l'existence d'un autre indice, l'Indice de Polluo-sensibilité Spécifique (IPS) qui nécessite de prendre en 
compte beaucoup plus de taxons que l'IBD. A terme et moyennant quelques adaptations, ces indices 
devraient être intégrés dans la panoplie des outils utilisables pour évaluer la qualité écologique des 
cours d'eau dans le cadre de la mise en œuvre de la Directive Cadre sur l'Eau (DCE) (Directive 
2000/60/EC, 2000). Il ne semble pas y avoir eu jusqu'à présent de travaux destinés à mettre en 
évidence des relations entre les valeurs prises par ces indices et la présence de pesticides dans l'eau. 
 
Il existe en France un réseau de surveillance du phytoplancton et des phycotoxines en milieu côtier 
(REPHY) qui est géré par l'Ifremer. Créé en 1984, ce réseau a pour mission d'observer l'ensemble des 
espèces phytoplanctoniques des eaux côtières et de recenser les évènements tels que les eaux colorées, 
les efflorescences exceptionnelles et les proliférations d'espèces toxiques ou nuisibles pour la faune 
marine. Il surveille plus particulièrement les espèces susceptibles de produire des toxines dangereuses 
pour les consommateurs de coquillages (Ifremer, 2004). Jusqu'à présent, il n'y a jamais eu de tentative 
pour relier les observations réalisées par le REPHY avec des mesures de la contamination des eaux 
côtières par les pesticides. 
 

La littérature scientifique 
 
De par leur homologie structurale et fonctionnelle avec les cibles visées par les herbicides, les 
producteurs primaires aquatiques sont susceptibles d'être négativement affectés par ces substances. 
Leur sensibilité est d'ailleurs mise à profit dans le cadre des dossiers d'homologation des substances 
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actives au travers, par exemple, de tests de toxicité réalisés sur des cultures algales in vitro, que ce soit 
avec des espèces d'eau douce ou avec des espèces marines (Pseudokirchneriella subcapitata, 
Skeletonema costatum, Phaeodactylum tricornutum, etc. ; Nyholm & Källqvist, 1989 ; Blaise, 1993 ; 
Lewis, 1993 ; Klaine & Lewis, 1995, Directive 91/414/EC, 2004). En ce qui concerne les macrophytes 
aquatiques, les tests sont fréquemment réalisés sur des Lemnacées (Lemna minor par exemple ; Wang, 
1990, 1992) pour l'eau douce et diverses espèces de macroalgues pour le milieu marin (Champia 
parvula, Macrocystis pyrifera, etc. ; Thursby et al., 1993 ; Eklund & Kautsky, 2003). Il existe des 
bases de données (AGRITOX, AQUIRE, etc.) qui renferment de très nombreuses informations sur la 
sensibilité de ces organismes à la plupart des pesticides. Par ailleurs, le phytoplancton et le périphyton 
sont fréquemment étudiés dans le cadre des expérimentations en cosmes (Brock & Budde, 1994 ; 
Brock et al., 2000a, 2000b ; Caquet et al., 2000).  
 
La mise en évidence d'effets dans les milieux naturels est très difficile. L'introduction d'herbicides 
dans les milieux aquatiques peut s'accompagner de modifications de la structure des communautés de 
producteurs primaires liées à la disparition/raréfaction des espèces sensibles. Ces modifications 
peuvent concerner aussi bien les microalgues que les macrophytes. Il est alors possible que des 
espèces opportunistes et/ou tolérantes occupent les niches écologiques laissées vacantes par des 
espèces plus sensibles et se mettent à proliférer. C'est par exemple le cas des cyanobactéries qui se 
développent au détriment des algues vertes (Goldsborough & Robinson, 1986 ; Herman et al., 1986 ; 
Hamilton et al., 1987 ; Gurney & Robinson, 1989), des algues (au sens large) qui profitent de la 
diminution de l'ombrage et de la compétition pour les nutriments suite à la réduction de l'abondance 
des macrophytes (Adamus, 1996) ou des Characeae et des lentilles d'eau qui remplacent les 
macrophytes sensibles (Murphy & Barrett, 1990). Il convient de signaler que jusqu'à présent le rôle 
des pesticides dans le déterminisme des efflorescences nocives (cyanobactéries ou dinoflagellés 
toxiques par exemple) n'a pas été démontré.  

Dans certains cas, les modifications de l'abondance des espèces algales pourraient s'accompagner 
d'une altération de la fonctionnalité du phytoplancton, avec comme conséquence une réduction de 
l'activité photosynthétique. Si des observations de ce type ont parfois été réalisées dans des systèmes 
expérimentaux, il n'en est pas de même dans les milieux naturels. Cette réduction n'est de toute façon 
vraisemblablement pas systématique, les espèces sensibles pouvant être remplacées par des espèces 
tolérantes qui présentent une biomasse et/ou une activité photosynthétique équivalente (phénomène de 
redondance fonctionnelle ; Fairchild et al., 1994).  

Certaines espèces tolérantes peuvent être favorisées par la disparition des espèces concurrentes plus 
sensibles, ce qui peut parfois se traduire par leur prédominance au sein de la communauté. La 
sensibilité de la communauté à la substance responsable de cette modification de structure est alors 
plus faible (Pollution-Induced Community Tolerance ou PICT ; Blanck et al., 1988). Outre le 
remplacement des espèces sensibles par des espèces tolérantes, cet accroissement de la tolérance des 
communautés dans les milieux contaminés peut avoir des origines multiples : adaptations 
physiologiques ou génétiques au niveau des espèces, sélection au sein des populations, etc. Une 
augmentation de la tolérance à certaines substances a été observée au sein de communautés algales 
aussi bien dans des systèmes expérimentaux que dans des milieux naturels (revue in Bérard et al., 
2002). En ce qui concerne les pesticides, une augmentation de la tolérance chez des communautés 
algales naturelles a été mise en évidence pour le cuivre et pour divers herbicides inhibiteurs du 
photosystème II (triazines par exemple ; Wangberg, 1995 ; Korthals et al., 1996 ; Bérard et al., 1998 ; 
Guasch et al., 1999 ; Nyström et al., 1999). La méthode PICT a d'ailleurs parfois été proposée comme 
outil de biosurveillance de la qualité des milieux aquatiques (voir section 3.4).  
 
Il existe de fortes présomptions sur le fait que les herbicides qui parviennent au niveau des estuaires 
pourraient causer une dégradation des zones humides littorales. Au Royaume-Uni, les zones humides 
de l'est et du sud de l'Angleterre se dégradent depuis plusieurs années, du fait d'une érosion accrue 
(Harsworth & Long, 1986 ; Legget et al., 1995). Des analyses de pesticides réalisées dans ces zones 
ont mis en évidence la présence d'herbicides (triazines en particulier) et de leurs produits de 
dégradation (Fletcher et al., 1994 ; Meakins et al., 1995 ; Legget et al., 1995). Cette dégradation 
découlerait d'impacts sur les diatomées épibenthiques et sur les plantes supérieures. Les diatomées qui 
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vivent à la surface des sédiments des zones estuariennes sécrètent des exopolysaccharides (EPS) qui 
jouent un rôle important dans la stabilisation des sédiments (biostabilisation) en augmentant leur 
résistance à l'érosion et en facilitant l'installation des macrophytes (voir par exemple Underwood, 
1997 ; Smith & Underwood, 1998). Sous l'influence des herbicides, les diatomées secréteraient moins 
d'EPS, ce qui entraînerait une diminution de la stabilité des sédiments, lesquels seraient alors plus 
sensibles à l'érosion marine. Par ailleurs, les sédiments seraient plus facilement remis en suspension 
dans les zones contaminées par les herbicides, avec pour conséquence une augmentation de 
l'importance des dépôts de particules fines sur les macrophytes. Ce dépôt, nuisible à la photosynthèse, 
s'ajouterait aux effets toxiques directs des herbicides sur la croissance et la survie des plantes 
supérieures (Mason et al., 2003). 
 

Les autres causes 
 
Les différents groupes de producteurs primaires aquatiques sont particulièrement sensibles aux 
conséquences des activités agricoles, et notamment aux apports de nutriments (azote et phosphore) qui 
peuvent entraîner la prolifération de certaines espèces. Ce phénomène d'eutrophisation accélérée 
("cultural eutrophication") affecte aussi bien les milieux stagnants que les milieux d'eau courante ou 
les milieux côtiers (voir par exemple Kitsiou & Karydis, 2000 ; Pinckney et al., 2001 ; de Jonge et al., 
2002 ; Pretty et al., 2003). Il s'accompagne parfois d'efflorescences de phytoplancton, souvent 
toxiques (cyanobactéries en milieu continental, dinoflagellés en milieu marin), ou de la prolifération 
de macroalgues ("marées vertes" ; Anderson & Garrison, 1997 ; Roelke & Buyukates, 2001). Des 
phénomènes d'invasion des milieux aquatiques sont aussi observés de façon fréquente (myriophylle, 
jussie, caulerpe, etc. ; Ashton & Mitchell, 1989 ; Callaway & Aschehoug, 2000), avec dans la plupart 
des cas un déterminisme lié aux activités humaines mais généralement non liée à l'agriculture.  

La prépondérance du rôle des nutriments d'origine agricole dans le déterminisme des 
dysfonctionnements des communautés végétales aquatiques peut occulter l'impact des pesticides, la 
prise en compte simultanée des deux facteurs étant relativement récente (Koelmans et al., 2001). Au 
cours d'une étude réalisée en Toscane, Sbrilli et al. (2005), ont évalué la toxicité d'échantillons d'eaux 
de surface et d'eaux souterraines pour des cultures d'algues de laboratoire tout en réalisant en parallèle 
une analyse de la concentration en pesticides dans ces échantillons. Les tests en laboratoire ont montré 
que seuls 3% des échantillons d'eau superficielle dans lesquelles des pesticides (majoritairement des 
herbicides) avaient été quantifiés présentaient une toxicité significative pour les algues. En revanche, 
pour 77% de ces échantillons une stimulation de la croissance algale a été observée en dépit de la 
présence de pesticides. Cet effet positif est sans doute attribuable à la présence de nutriments dans les 
échantillons. Les résultats obtenus pour les eaux souterraines sont différents, une toxicité ayant été mis 
en évidence pour environ 60% des échantillons contenant des pesticides. Selon Sbrilli et al. (2005) 
ceci serait dû au niveau de trophie plus faible des eaux souterraines. Cet exemple montre que dans 
certains cas les effets stimulants des nutriments sur les producteurs primaires peuvent masquer la 
toxicité des pesticides (notamment des herbicides) présents dans l'eau. 
 

3.3.3.3. Impact sur les invertébrés (zooplancton et benthos) 

L'état des lieux écologique 
 
Les organismes du zooplancton et du benthos (organismes qui vivent à la surface des substrats 
immergés – plantes, sédiments, etc., ou dans ces substrats) jouent un rôle fondamental dans le 
fonctionnement des écosystèmes aquatiques en tant que compartiments intermédiaires entre les 
producteurs primaires et les organismes situés au sommet des réseaux trophiques (poissons, oiseaux ; 
Pourriot et al., 1982 ; Allan, 1995). Ils représentent fréquemment la biomasse la plus importante dans 
ces milieux et ils occupent de nombreuses niches écologiques, en particulier d'un point de vue 
trophique (herbivores, prédateur/parasites, détritivores). 
Certaines espèces sont en déclin dans diverses régions d'Europe : odonates (demoiselles et libellules 
dont les adultes sont aériens mais les larves sont aquatiques), coléoptères, mollusques bivalves, etc. 

Expertise scientifique collective "Pesticides, agriculture et environnement" Chapitre 3 - 108 



(IUCN, 2004). Comme dans de nombreux cas, ce déclin est fréquemment associé aux activités 
humaines (disparition des habitats, altération de la qualité de l'eau, introduction d'espèces, etc.), parmi 
lesquelles l'agriculture figure en bonne place. De par leur toxicité, certains pesticides peuvent avoir des 
effets nocifs sur ces organismes. Toutefois, le rôle exact joué par les pesticides dans cette érosion de la 
biodiversité des invertébrés aquatiques reste à déterminer. 
Diverses études réalisées en zone rurale ont montré que l'agriculture avait un impact sur les 
communautés d'invertébrés aquatiques. Heckman (1981) a comparé la structure des communautés 
benthiques de rigoles de drainage de la région de Hambourg à la fin des années 1970 avec les données 
d'un suivi réalisé dans la même région dans les années 1950. Il a clairement mis en évidence une 
altération de la biodiversité de ces communautés (disparition de près de 80% des espèces de 
Coléoptères, accroissement de la diversité des Diptères) qu'il a attribué à l'augmentation de l'utilisation 
de pesticides dans cette région, mais sans aucune mesure de contamination. Lenat (1984) a mis en 
évidence que les communautés de macro-invertébrés benthiques étaient plus stables et plus 
diversifiées dans les cours d'eau qui drainent des bassins versants dans lesquels les pratiques agricoles 
limitent l'érosion des sols cultivés. Sur un échantillon de près de 200 cours d'eau de faible ordre de 
drainage de l'Ontario, Barton (1996) a démontré que les communautés benthiques les plus perturbées 
étaient celles qui se développaient dans les cours d'eau qui drainaient des vergers, des vignobles ou des 
champs de maïs. Il a attribué cette dégradation à la pression liée aux pesticides qui serait plus élevée 
pour ce type de culture que pour d'autres, mais aucune mesure de contamination n'a été réalisée. 
 

Les réseaux de surveillance 
 
Il n'existe pas de réseau spécifique de surveillance de l'impact des pesticides sur les invertébrés des 
eaux douces ou côtières.  
Le macrobenthos des cours d'eau constitue fréquemment le principal outil de biosurveillance de la 
qualité de ces milieux. De très nombreux indices de qualité ont été développés depuis les travaux 
fondateurs de Kolkwitz & Marsson (1902, 1904). En France, l'Indice Biologique Global Normalisé 
(Norme T90-350 ; AFNOR, 1992) est le dernier en date d'une lignée d'outils qui remonte aux années 
1960. Cet indice est notamment mesuré en routine dans le cadre des réseaux de surveillance des 
agences de l'Eau (RNB). La situation est comparable dans la plupart des autres pays européens (voir 
par exemple Metcalfe, 1989 ; Rosenberg & Resh, 1992 ; Hering et al., 2004) et ce type d'outil 
constituera un élément central des dispositifs de surveillance de la qualité écologique des masses d'eau 
dans le cadre de la mise en œuvre de la DCE. Des tentatives pour développer des indices de même 
nature dans les lacs sont à signaler (Lake Biotic Index ; Verneaux et al., 2004). Cette fois encore, ces 
outils ne sont pas spécifiquement destinés à identifier les problèmes liés à la présence de pesticides. 
 
En milieu marin, il convient de signaler le cas particulier du RNO français, qui repose sur des 
prélèvements de bivalves (moules, huîtres) utilisés comme espèces sentinelles de la contamination des 
milieux par divers micropolluants (dont des pesticides organochlorés). 
Par ailleurs, un nouveau réseau de surveillance de la qualité de fonds côtiers, le REBENT (Réseau de 
suivi des biocénoses benthiques) est en cours de mise en place par l'Ifremer dans le cadre de la mise en 
œuvre de la DCE (Ifremer, 2004). Il y a eu aussi des efforts récents pour développer des outils 
permettant l'évaluation de la qualité écologique des milieux côtiers (revue in Muxika et al., 2005), 
mais aucun n'est spécifique de la pollution par les pesticides. Parmi tous les indices proposés, l'AZTI 
Marine Biotic Index (AMBI) a été testé dans près de 40 sites européens, mais aucun de ces sites n'était 
caractérisé par une pollution particulière par les pesticides (Muxika et al., 2005). 

La littérature scientifique 
 
Différentes espèces planctoniques (Daphnia magna, Ceriodaphnia dubia, etc.) et benthiques 
(Chironomus riparius, Hyalella azteca, etc.) sont utilisées en routine pour la réalisation de tests de 
toxicité (Persoone & Janssen, 1993), notamment dans le cadre des dossiers d'homologation des 
pesticides (Directive 91/414/EC, 2004). Il existe des bases de données (AGRITOX, AQUIRE, etc.) qui 
renferment de très nombreuses informations sur la sensibilité de ces organismes, et notamment des 
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daphnies, à la plupart des pesticides. Par ailleurs, le zooplancton et les invertébrés benthiques sont très 
fréquemment étudiés dans le cadre des expérimentations en cosmes (Brock & Budde, 1994 ; Brock et 
al., 2000a, 2000b ; Caquet et al., 2000). 
 
Comme dans le cas des producteurs primaires, l'introduction de pesticides dans les milieux aquatiques 
peut en théorie s'accompagner de la prolifération d'espèces tolérantes au détriment des espèces 
sensibles, la conséquence étant une modification de la structure des communautés. Il convient 
toutefois de signaler que ce type d'observation a jusqu'à présent uniquement été réalisé dans des 
systèmes expérimentaux (Hanazato, 1998 ; Brock et al., 2000a, 2000b). 
 
Des effets négatifs des pesticides ont parfois été mis en évidence en milieu naturel. Les premières 
études réalisées sur les effets des pesticides sur les invertébrés aquatiques ont été menées au Canada 
dans les années 1970 pour évaluer les conséquences de pulvérisations aériennes d'insecticides pour le 
traitement de zones forestières contre divers ravageurs (tordeuse des bourgeons de l’épinette, 
Choristoneura fumiferana, par exemple ; Eidt & Sundaram, 1975 ; Symons, 1977) ou de l'introduction 
de larvicides pour la lutte contre les simulies (Wallace & Hynes, 1975 ; Flannagan et al., 1979 ; 
Cuffney et al., 1984 ; Wallace et al., 1987, 1989, 1991 ; Sebastien et al., 1989). Le principal effet 
observé était une augmentation de la dérive des invertébrés. La dérive est un phénomène naturel, qui 
est amplifié lorsque les invertébrés ne sont plus capables de résister au courant, soit parce qu'ils sont 
morts, soit parce que leur intoxication s'accompagne d'une hyperactivité ou d'une perte d'efficacité 
dans leur comportement de protection (maintien dans la couche limite, là où la vitesse du courant est 
très faible, voir nulle). Son augmentation a fréquemment été observée suite à l'emploi de substances 
neurotoxiques, et notamment d'inhibiteurs de l'acétylcholinestérase (organophosphorés et carbamates). 
Il convient de noter que si les organismes qui dérivent sont parfois des animaux morts (Eidt, 1975), ce 
n'est pas toujours le cas (Morrison & Wells, 1981), l'entraînement des animaux étant souvent dû 
uniquement à une hyperactivité en réponse à l'exposition à des concentrations non létales de 
pesticides. En particulier, Flannagan (1975) a montré que dans le cas d'une contamination par le 
fénitrothion la molécule atteignait le substrat à des concentrations très faibles, voire non détectables. 
En fait, l'intoxication concernerait surtout des animaux qui sont déjà en train de dériver dans la masse 
d'eau et qui sont alors incapables de rejoindre le fond, comportement naturel des animaux en dérive 
(Eidt, 1975). Des observations comparables ont été réalisées dans d'autres régions du globe, 
notamment au Japon (Yasuno et al., 1981a ; Hatakeyama et al., 1990) et en Afrique de l'Ouest (Everts 
et al., 1983 ; Yaméogo et al., 1993a, 1993b). 
 
Le Tableau 3.3-6. regroupe les études réalisées en milieu naturel qui ont conclu à l'existence possible 
mais non prouvée d'un lien entre la présence de pesticides (essentiellement des insecticides) et diverses 
réponses mesurées sur des espèces ou des communautés d'invertébrés. Dans tous les cas mentionnés 
dans ce tableau, l'exposition n'a pas été évaluée de façon satisfaisante (nature des substances, 
concentration et durée d'exposition) pour qu'une relation de causalité puisse être mise en évidence. 
Dans d'autres études, aucun effet des insecticides n'a été mis en évidence. C'est par exemple le cas 
avec la cyperméthrine (niveau d'exposition : entre 0,03 et 1,7 µg/L ; Crossland et al., 1982 , Shires & 
Bennett, 1985). 
 

Expertise scientifique collective "Pesticides, agriculture et environnement" Chapitre 3 - 110 



Tableau 3.3-6. Études de terrain ayant conclu à l'existence d'un lien possible mais non prouvé entre la 
présence de pesticides (apports par ruissellement, sauf indication contraire) et divers effets sur les 
invertébrés vivant dans les milieux aquatiques récepteurs (modifié d'après Schulz, 2004).  
 

Exposition 
Substance Quantification Durée Critères Espèces Références 

? non ? abondance Diverses espèces 
d'invertébrés 

Heckman, 1981 

parathion-éthyl 
parathion-méthyl 
trichlorfon 
oxydéméton-
méthyl 

0,3-83 µg/L 
0,4-213 µg/L 
6-182 µg/L 
1-63 µg/L 

qq h abondance Divers espèces 
d'invertébrés 

Aufsess et al., 
1989 

? non ? composition 
communauté 

Divers taxons 
d'invertébrés 

Dance & Hynes, 
1980 

fenobucarbe° 1-4 µg/L qq j abondance Ephéméroptères  
(Baetis thermicus) 

Takamura et al., 
1991b 

malathion° 0,26-0,69 µg/L qq j abondance Diverses espèces 
Odonates 

Takamura et al., 
1991a 

? non ? abondance, 
production 

Trichoptères 
(Hydropsyche spp.) 

Sallenave & Day, 
1991 

DDT 22-220 µg/kg ? déformations Chironomidae Maden et al., 
1992 

fenobucarbe° 22,4 µg/L qq h abondance Diptères (Antocha 
spp.) 

Tada & Shiraishi, 
1994 

? non ? abondance Diverses espèces 
d'invertébrés 

Lenat & 
Crawford, 1994 

Inhibiteurs de 
l'AChE 

non ? mortalité, 
activité choli-
nestérase 

Bivalves 
(Elliptio complanata) 

Fleming, 1995 

carbaryl* 0,1-85,1 µg/L 24 h dérive Divers taxons 
d'invertébrés 

Beyers et al., 
1995 

fenthion* 0,5-50 µg/L qq j composition 
communauté 

Divers taxons 
d'invertébrés 

Hatakeyama & 
Yokoyama, 1997 

fenobucarbe, 
fenitrothion, 
fenthion* 

0,1-1,5 µg/L qq h cycle vital Odonates  
(Calopteryx atrata) 

Takamura, 1996 

deltaméthrine 
diflubenzuron 
fénitrothion 

0,46 µg/L 
10 µg/L 
80 µg/L 

? abondance Divers taxons 
d'invertébrés 

Lahr, 1998 

azinphos-méthyl 1,42-21 µg/L qq h abondance Crustacés 
(Palaemonetes pugio) 

Finley et al., 1999 

lindane, diazinon, 
cyperméthrine° 

non ? composition 
communauté 

Divers taxons 
d'insectes 

Suhling et al., 
2000 

* application aérienne ; ° : traitement de rizière ; ? : pas d'information sûre. 
 
Certains auteurs ont proposé de réaliser des tests de toxicité directement dans le milieu naturel, en 
exposant des lots d'organismes (crustacés, larves d'insectes, etc.) dans les sites supposés contaminés et 
en mesurant divers paramètres d'effet (essentiellement mortalité ; Tableau 3.3-7.). La réalisation de ces 
bioessais in situ constitue une approche intéressante en ce sens qu'elle permet d'exposer des individus 
d'origine connue directement dans le milieu naturel. Elle a d'ores et déjà permis de mettre en évidence 
que les niveaux d'exposition rencontrés étaient susceptibles d'entraîner la mort des organismes. Les 
crustacés (gammares) constituent semble-t-il de bons modèles pour ce type d'étude (voir par exemple 
Baughman et al., 1989 ; deJong & Bergema, 1994 ; Crane et al., 1995a, 1995b ; Matthiessen et al., 
1995 ; Schulz & Liess, 1999). Toutefois, outre les difficultés liées à la contention des animaux, qui 
peut avoir des conséquences sur l'exposition (colmatage des dispositifs de contention par exemple), 
ces bioessais présentent, dans le cas des cours d'eau notamment, l'inconvénient d'empêcher la fuite 
(dérive) des animaux exposés, ce qui pourrait conduire à une surestimation de la toxicité (Schulz & 
Liess, 1999b).  
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Tableau 3.3-7. Études de terrain ayant conclu à l'existence d'un lien entre la présence de pesticides 
(apports par ruissellement, sauf indication contraire) et la mort d'invertébrés aquatiques lors de 
bioessais in situ (modifié d'après Schulz, 2004).  
 

Exposition 
Substance Quantification Durée 

Critères Espèces Références 

fenvalerate 0,11 µg/L qq h mortalité Palaemonetes 
pugio 

Baughman et al., 
1989 

parathion-méthyl 0,5-5,8 µg/L qq j mortalité Chaoborus 
crystallinus 

Bergema & Rombout, 
1994 

parathion-méthyl 0,5-5,8 µg/L qq j mortalité Gammarus spp. deJong & Bergema, 
1994 

malathion° non qq h mortalité Gammarus pulex Crane et al., 1995b 
? non ? mortalité Gammarus pulex, 

Chironomus 
riparius 

Crane et al., 1995a 

carbofuran 0,05-26,8 µg/L qq h mortalité Gammarus pulex Matthiessen et al., 
1995 

? non ? mortalité Hyalella azteca, 
Chironomus 
tentans 

Tucker & Burton, 
1999 

fenvalerate 0,85-6,2 µg/L 1 h mortalité Gammarus pulex Schulz & Liess, 1999 
azinphos-méthyl 
endosulfan 
fenvalerate 

0,1-7 µg/L
0,01-0,85 µg/L
0,02-0,9 µg/L 

qq h mortalité Palaemonetes 
pugio 

Scott et al., 1999 

fipronil 9,1 µg/L – 5,5 µg/kg 96 h mortalité Procambarus ssp. Schlenk et al., 2001 
azinphos-méthyl 
endosulfan 

0,8 µg/L
0,2 µg/L 

4 h mortalité Chironomus spp. Schulz & Peall, 2001 

azinphos-méthyl 0,87 µg/L 1 h mortalité Chironomus spp. Schulz et al., 2001c 
chlorpyrifos 1,3 µg/l – 89,4 µg/kg 4 h mortalité Chironomus spp. Moore et al., 2002 
chlorpyrifos 
endosulfan 

300-720 µg/kg
4,6-156 µg/kg 

qq h mortalité Paramelita 
nigroculus 

Schulz, 2003 

° : traitement de cressonière ; ? : pas d'information sûre. 
 

La plupart des données récentes sur les impacts des pesticides sur les invertébrés aquatiques en milieu 
naturel concernent les effets des insecticides sur le macrobenthos et elles ont été obtenues dans des 
régions d'agriculture intensive : vergers de pommiers de l'Altes Land (près de Hamburg en 
Allemagne ; Schäfers, 2005), cours d'eau de la région de Braunschweig (Allemagne ; Liess, 1994, 
1998, 2005 ; Liess & Schulz, 1999 ; Liess et al., 1999 ; Schulz & Liess, 1999a, 1999b), Lourens River 
(Afrique du Sud ; Schulz, 2005; Schulz et al., 2001, 2002).  
 
Schulz (2004) a effectué une analyse de la cinquantaine d'études publiées entre 1982 et 2003 et ayant 
trait aux conséquences de la contamination des milieux aquatiques par des insecticides utilisés 
conformément aux usages agricoles homologués et dans lesquelles l'exposition et les effets avaient été 
caractérisés de façon correcte. Cette analyse a été depuis complétée par Hommen et al., (2004 in Liess 
et al., 2005). Parmi toutes ces études, seulement onze comportaient les informations permettant la 
mise en évidence d'une relation de causalité (quantification de l'exposition, mesure des effets sur les 
populations naturelles et non pas bioessais in situ, existence de témoins fiables, etc. ; Tableau 3.3-8.).  
 
La comparaison des valeurs de concentrations ayant entraîné un effet in situ (bioessais ou observations 
de terrain) avec les concentrations maximales mesurées lors d'études réalisées en milieu naturel 
(Figure 3.3-3.) montre que les concentrations efficaces sont fréquemment dépassées, notamment pour 
l'azinphos-méthyl, le chlorpyrifos, la deltaméthrine, l'endosulfan et le parathion-éthyl. Bien que cet 
échantillonnage soit limité (10 substances seulement), cette première analyse indique que même 
lorsque ces insecticides sont utilisés de façon correcte, des effets non souhaités peuvent se produire. Il 
y a un besoin important d'autres études convenablement menées, pour d'autres insecticides mais aussi 
pour d'autres catégories de substances. La méthodologie à mettre en œuvre pour réaliser ces études a 
fait l'objet de discussions approfondies dans le cadre du Séminaire européen "Effects of Pesticides in 
the Field (EpiF)" organisé en octobre 2003 au Croisic (Liess et al., 2005). Les principales conclusions 
de ce séminaire sont résumées plus loin (cf. section 3.4). 
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Tableau 3.3-8. Études de terrain ayant conclu à l'existence d'un lien certain entre la présence de 
pesticides (apports par ruissellement, sauf indication contraire) et divers effets sur les invertébrés 
vivant dans les milieux aquatiques récepteurs (modifié d'après Schulz, 2004 et Hommen et al., 2004 in 
Liess et al., 2005).  
 

Exposition 
Substance Quantification Durée 

Critères Espèces Références 

Cyperméthrine* 2-25 µg/kg >150 j abundance, 
émergence 

Diptères 
(Chironomidae) 

Kedwards et al., 1999 

Parathion-éthyl 6 µg/L 1 h composition 
communauté 

11 taxons 
invertebrés 

Liess & Schuz, 1999 

Parathion-éthyl 6 µg/L 1 h abondance, 
dérive, 
mortalité 

Trichoptères, 
autres invertebrés 

Schulz & Liess, 
1999a  

Fenvalerate 
Parathion-éthyl 

0,85–6,2 µg/L 1 h mortalité 
abondance 

Amphipodes 
Trichoptères  

Schulz & Liess, 
1999b 

Endosulfan 1,3–10 µg/kg# ? abondance Ephéméroptères, 
Trichoptères 

Leonard et al., 1999 

Endosulfan ?  ? abondance Ephéméroptères, 
Trichoptères 

Leonard et al., 2000 

Azinphos-méthyl 
Chlorpyrifos  
Parathion-
méthyl* 

0,82 µg/L 
344 µg/kg 
1-550 µg/L 

1-3 h composition 
communauté 

Ephéméroptères, 
autres insectes 

Schulz et al., 2002 

Endosulfan 10-318 µg/kg quelques 
heures 

abondance, 
dérive 

Divers taxons 
d'invertebrés 

Jergentz et al., 2004a 

Azinphos-méthyl 
Chlorpyrifos 
Endosulfan 

4 ± 2 µg/kg  
29 ± 19 µg/kg  
54 ± 19 µg/kg 

plusieurs 
semaines 

composition 
communauté 

Divers taxons 
d'invertebrés 

Thiere & Schulz, 
2004 

5 fongicides 
4 herbicides  
1 insecticide  

concentrations 
variées 

1 h composition 
communauté 

Divers taxons 
d'invertebrés 

Berenzen et al., 2005 

7 insecticides, 
6 fongicides, 
8 herbicides 

concentrations 
variées 

1 h composition 
communauté 

Divers taxons 
d'invertebrés 

Liess & von der Ohe, 
2005 

* application aérienne ; # Échantillonnage par dispositif à membrane semi-perméable. 
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Figure 3.3-3. Comparaison des concentrations en insecticides ayant entraîné un effet significatif in situ 
(mortalité ou dérive des macro-invertébrés) et les concentrations mesurées dans des milieux 
aquatiques situés en zone rurale (d'après les données de divers auteurs in Schulz, 2004). 
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Les informations disponibles ne permettent pas de savoir si les effets observés découlent uniquement 
d'effets directs ou s'ils sont aussi la conséquence d'effets chroniques et/ou indirects. Dans certains cas, 
la raréfaction des insectes aquatiques pourrait découler d'altérations sublétales du comportement, et 
notamment du comportement de prise de nourriture, phénomène mis en évidence au laboratoire 
(anomalies des filets chez des larves de Trichoptères par exemple ; Decamps et al., 1973 ; Besch et al., 
1977, 1979 ; Petersen & Petersen, 1983) mais très difficile à confirmer in situ.  
 

Les autres causes 
 
Dans les milieux naturels, le zooplancton et le macrobenthos sont sensibles à diverses modifications 
des conditions environnementales liées aux activités agricoles ou aux aménagement du paysage rural 
(Genito et al., 2002 ; Townsend et al., 2004). Outre les pesticides, les principaux facteurs de stress 
identifiés sont les suivants :  
- augmentation de la turbidité de l'eau et colmatage des fonds liés aux dépôts de matières en 
suspension en provenance du bassin versant ou des berges (revue in Wood & Armitage, 1997),  
- eutrophisation (Bazzanti & Seminara, 1987 ; Sandilands et al., 2000 ; Sandin & Johnson, 2000),  
- présence de contaminants autres que les pesticides (éléments traces métalliques, etc. ; voir par 
exemple  Clements, 1994 ; Clements et al., 2000),  
- modifications du régime hydrique (drainage, irrigation, etc. ; Fleituch, 2003), 
- fréquentation par le bétail (Reed, 2003). 
 

3.3.3.4. Impact sur les poissons 

L'état des lieux écologique 
 
Historiquement, les poissons sont les premiers organismes à avoir été étudiés du point de vue de leurs 
réponses à la dégradation de la qualité des milieux aquatiques. Ceci tient avant tout à leur rôle en tant 
que ressource biologique aquatique la plus exploitée par l'homme, que ce soit pour l'obtention de 
nourriture ou avec d'autres objectifs (loisirs par exemple). La présence de poissons morts à la surface 
d'une rivière ou d'un plan d'eau constitue l'archétype même de l'existence d'une pollution des milieux 
aquatiques. Ceci n'est d'ailleurs sans doute pas étranger au fait que le pictogramme normalisé pour 
identifier les produits dangereux pour l'environnement comporte une silhouette de poisson mort 
(Figure 3.3-4.). Même si d'autres espèces aquatiques peuvent être plus sensibles que les poissons, la 
taille et l'intérêt socio-économique de ces derniers les ont tout naturellement amenés à devenir des 
"sentinelles" de la qualité des milieux aquatiques (Solbé, 1993).  
 
 
 
 
   

N Dangereux pour 
l’environnement

Substance dangereuse pour la faune, la flore 
et/ou l’atmosphère. Ne pas jeter dans 
l’environnement 

N Dangereux pour 
l’environnement

Substance dangereuse pour la faune, la flore 
et/ou l’atmosphère. Ne pas jeter dans 
l’environnement  

 
 
 
 
 
Figure 3.3-4 Pictogramme utilisé pour l'étiquetage des substances dangereuses pour l'environnement. 
 
L'organisation spatiale des populations et des communautés de poissons est temporellement variable. 
Les habitats physiques sont généralement instables et en remaniement permanent (crues, sécheresse, 
etc. ; Feunteun et al., 2001). Toutes les espèces effectuent des migrations de plus ou moins grande 
amplitude entre les différents habitats du bassin versant pour le déroulement de leur cycle biologique 
(Lévêque, 1995). La composition, la richesse et l'abondance des peuplements de poissons dépendent 
avant tout de l'intégrité du continuum fluvial (pour les espèces qui vivent en cours d'eau), de la qualité 
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de l'eau, de l'hétérogénéité des habitats disponibles et de l'accessibilité de chacun des éléments des 
hydrosystèmes (Feunteun et al., 2001).  
Les populations et les communautés piscicoles sont des entités très étudiées mais il est paradoxalement 
difficile d'avoir une vue d'ensemble précise de leur évolution spatio-temporelle et plus encore 
d'identifier les déterminants de cette évolution, y compris pour des espèces emblématiques et 
considérées comme pollusensibles (Salmonidés). De plus, le signal associé à la présence des pesticides 
est fréquemment très difficile à extraire du bruit de fond généré par les autres pressions issues des 
activités agricoles mais aussi d'autres activités humaines : modifications de la connectivité des cours 
d'eau, aménagements des corridors fluviaux et des bords de plans d'eau (Schmieder, 2004), 
urbanisation, pollution par les rejets domestiques ou industriels, notamment ceux contenant des 
substances hormono-mimétiques (Jobling et al., 1998), etc. 
 

Les réseaux de surveillance 
 
Il existe une littérature très abondante sur l'utilisation des poissons comme outils de biosurveillance de 
la contamination des écosystèmes par les micropolluants et notamment par les pesticides 
organochlorés (voir par exemple Henderson et al., 1969 ; Schmitt  et al., 1981 ; Devault et al., 1986 ; 
Borgmann & Whittle, 1991 ; Rowan & Rasmussen, 1992 ; Hodson et al., 1994) mais les études 
associant cette évaluation de la contamination et celle de ses effets éventuels sont peu nombreuses. 

Des indices de qualité des milieux aquatiques basés sur les poissons ont été mis au point dans 
différents pays, la première tentative réussie dans ce domaine étant l'Index of Biotic Integrity (IBI ; 
Karr, 1981) aux États-Unis. En France, le Conseil Supérieur de la Pêche a mis au point, en partenariat 
avec les Agences de l'Eau et le Ministère de l'Environnement, un "Indice Poisson " composé de 
plusieurs métriques décrivant la richesse et la composition en espèces, la composition trophique de la 
communauté et la condition et l'abondance des poissons (Oberdorff et al., 2001a, 2001b). Destiné à 
l'origine à être intégré au SEQ-Bio, l'Indice Poisson devrait faire partie des outils utilisés pour la mise 
en œuvre de la DCE. Il permet d'accroître la gamme des outils de surveillance de la qualité des milieux 
aquatiques mais sa sensibilité aux pesticides n'est pas connue. 
 

La littérature scientifique 
 
Certaines espèces de poissons sont utilisées en routine pour la réalisation des tests de toxicité 
nécessaires à l'homologation des substances nouvelles (truite arc-en-ciel – Oncorhynchus mykiss, tête-
de-boule – Pimephales promelas, poisson-zèbre – Danio rerio, etc.) (Directive 91/414/EC, 2004). 
Cette fois encore, les bases de données (AGRITOX, AQUIRE, etc.) renferment de très nombreuses 
informations sur la sensibilité de ces organismes à la plupart des pesticides. 

De nombreuses publications et divers ouvrages ont été consacrés au danger que présentent les 
pesticides pour les poissons (voir par exemple Cope & Springer, 1958 ; Johnson, 1968 ; Holden, 
1973 ; Brown, 1978 ; Murty, 1986a, 1986b). Toutefois, ces travaux font essentiellement référence aux 
effets toxiques aigus et/ou aux résultats d'expérimentations réalisées en laboratoire.  

Par le passé, divers accidents se sont accompagnés d'une mortalité massive de poissons dans des 
écosystèmes naturels : endrine dans le Mississippi entre 1960 et 1963 (Mount & Putnicki, 1966), DDT 
dans diverses rivières du Maine, du Wyoming, du New Brunswick et de Colombie Britannique à la fin 
des années 1950 et au début des années 1960 (Crouter & Vernon, 1959 ; Cope, 1961 ; Warner & 
Fenderson, 1962 ; Kerwil & Edwards, 1967), pentachlorophénol, insecticides organochlorés et 
organophosphorés dans des milieux aquatiques de Californie au cours des années 1960 (Hunt & Linn, 
1970), endosulfan dans le Rhin en 1967 (Brown, 1978), mélange de nabame et d'endrine dans la 
rivière Mill en 1962 (Johnson, 1968), produits d'extinction de l'incendie d'un entrepôt de pesticides des 
usines Sandoz dans le Rhin en 1986 (Capel et al., 1988), deltaméthrine dans le lac Balaton (Hongrie) 
en 1995 (Balint et al., 1997), etc. 

Si les effets d'une intoxication aiguë sont souvent faciles à mettre en évidence, il n'en est pas de même 
de ceux d'une intoxication chronique. Des altérations du comportement en réponse à une intoxication 
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par des insecticides neurotoxiques ont ainsi été observées au laboratoire mais pas en milieu naturel 
(Jones & Reynolds, 1997). Parmi les autres effets sublétaux potentiellement associés à une exposition 
à certains pesticides figurent la diminution du potentiel reproducteur liée à une mortalité anormale des 
alevins, notamment au moment de la résorption de la vésicule vitelline (voir par exemple Johnson & 
Pecor, 1969). 
 
Comme dans le cas des invertébrés, il y a très peu d'études convenablement réalisées qui permettent de 
relier les effets létaux ou sublétaux des pesticides utilisés selon la pratique agricole et les niveaux 
d'exposition. Les observations disponibles concernent essentiellement les insecticides (Tableau 3.3-9.).  
 
Tableau 3.3-9. Études de terrain ayant conclu à l'existence d'un lien possible entre la présence de 
pesticides (apports par ruissellement, sauf indication contraire) et divers effets mesurés sur des 
poissons (modifié d'après Schulz, 2004).  
 

Exposition 
Substance Quantification Durée 

Critères Espèces Références 

pyréthrinoïdes* non ? mortalité Diverses 
espèces  

Salyi & Csaba, 
1994 

endosulfan 1,44 µg/L ? mortalité Diverses 
espèces  

Ross et al., 1996 

chlorpyrifos 
azinphos-méthyl 

0,12 µg/L 
0,2 µg/L 

24 h cholinestérase
s cérébrales 

Cyprinus carpio Gruber & Munn, 
1998 

parathion-éthyl 2,3-4,4 µg/kg qq h cholinestérase
s musculaires 

Gasterosteus 
aculeatus 

Sturm et al., 1999 

azinphos-méthyl 1,42-21 µg/L qq h mortalité Diverses 
espèces  

Finley et al., 1999 

azinphos-méthyl 
endosulfan 
fenvalérate 

0,1-7 µg/L 
0,01-0,85 µg/L 
0,02-0,9 µg/L 

qq h mortalité 
(bioessai in 
situ) 

Fundulus 
heteroclitus 

Scott et al., 1999 

* application aérienne ; ? : pas d'information sûre 
 
Parmi les pesticides, les pyréthrinoïdes sont sans doute les substances qui sont a priori les plus 
dangereuses pour les poissons du point de vue de leur toxicité aiguë, avec des valeurs de CL50,96h 
fréquemment inférieures à 1 µg/L (Smith & Stratton, 1986). Toutefois, les expérimentations menées in 
situ indiquent que le risque écotoxicologique que présentent les pyréthrinoïdes pour les poissons est 
moins important que prévu, à la fois parce que les doses d'emploi de ces substances sont peu élevées 
(quelques g de matière active/ha) et parce que leur persistance dans l'environnement est faible et 
qu'elles sont rapidement adsorbées sur les particules en suspension dans l'eau, ce qui limite leur 
biodisponibilité (Kingsbury, 1976 ; Smies et al., 1980 ; Mulla et al., 1981 ; Holcombe et al., 1982 ; 
Crossland et al., 1982 ; Everts et al., 1983 ; Shires, 1983 ; Kingsbury & Kreutzweiser, 1987). Malgré 
cela des cas de mortalité ont parfois été observés suite à des traitements agricoles (Balint et al., 1997). 
 
Certains pesticides ou dérivés de pesticides présentent des propriétés de perturbateurs endocriniens 
chez les poissons (revue in Arukwe & Goksøyr, 1998 et Brown et al., 2001). La sensibilité des 
poissons aux perturbateurs endocriniens en général a d'ailleurs conduit à les proposer comme 
organismes modèles pour le développement de tests spécifiques pour évaluer les effets biologiques de 
perturbateurs endocriniens potentiels (revue in Segner et al., 2003).  
Parmi les pesticides susceptibles d'exercer un tel effet figurent le DDT, le prochloraze, les différents 
isomères de l'hexachlorocyclohexane, la 3,4-dichloroaniline (produits de dégradation de nombreux 
pesticides, notamment les phénylurées et la vinclozoline) et la vinclozoline (voir par exemple Wester 
& Canton, 1986 ; Donhoe & Curtis, 1996 ; Stahlschmidt-Allner et al., 1997). Toutefois, l'essentiel des 
résultats disponibles proviennent d'études de laboratoire. Des observations réalisées en milieu naturel 
ont mis en évidence que certaines populations de poissons d'eau douce ou estuariennes présentaient 
des anomalies susceptibles d'avoir été induites par des perturbateurs endocriniens (intersexe, inversion 
de sexe, etc. ; voir par exemple Jobling et al., 1988 ; Minier et al., 2000 ; van Aerle et al., 2001 ; 
Pickering & Sumpter, 2003 ; Beresford et al., 2004), mais l'interprétation de ces résultats est rendue 
difficile par la présence potentielle ou avérée dans les milieux aquatiques de nombreuses autres 
substances que les pesticides et ayant elles-aussi une activité de type perturbateur endocrinien (PCB, 
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dioxines, surfactants non ioniques, phtalates, hormones de synthèse, etc. ; Brown et al., 2001 ; Hewitt 
& Servos, 2001). Il n'est donc pas possible d'affirmer que les pesticides utilisés à l'heure actuelle 
exercent une action négative sur la reproduction et la dynamique de population des poissons dans les 
milieux naturels du fait d'une action sur la régulation endocrinienne de la reproduction ou du 
développement. 
 

Les autres causes 
 
Comme dans le cas du zooplancton et du macrobenthos, les activités agricoles et les aménagements du 
paysage rural ont des conséquences multiples sur les poissons dans les milieux naturels : augmentation 
de la turbidité et colmatage des fonds liés aux apports de matières en suspension en provenance du 
bassin versant ou des berges, eutrophisation, apports de contaminants autres que les pesticides, 
modifications du régime hydrique, simplification des habitats, diminution/modification des ressources 
trophiques accessibles, connectivité des habitats, etc. (voir par exemple Murphy & Hall, 1981 ; 
Chapman, 1988 ; Schlosser, 1995 ; Waters, 1995 ; Wood & Armitage, 1997 ; Henley et al., 2000 ; 
Suttle et al., 2004).  

Par ailleurs, les phénomènes de perturbation endocrinienne peuvent être dus à d'autres substances que 
les pesticides mais elles-aussi d'origine agricole, comme par exemple les substances pharmaceutiques 
à usage vétérinaire (Orlando et al., 2004). 
 

3.3.3.5. Impact sur les amphibiens 

L'état des lieux écologique 
 
Dans le contexte du déclin actuel de la biodiversité au niveau mondial, les amphibiens sont l'un des 
groupes d'organismes pour lesquels il existe le plus grand nombre de données mettant en évidence la 
réduction de l'abondance de certaines populations, voire la disparition totale de certaines espèces (voir 
par exemple Houlahan et al., 2000 ; Alford et al., 2001). Ce déclin des amphibiens est caractérisé par 
trois traits très particuliers (Collins & Storfer, 2003) : 
- une augmentation récente (depuis les années 1980) des observations de raréfaction des populations et 
de disparition d'espèces,  
- l'existence de causes qui se manifestent simultanément et parfois dans des sites très éloignés les uns 
des autres,  
- un déclin qui touche même les populations vivant dans des zones protégées. 

Il y a à l'heure actuelle 6 hypothèses concernant l'origine de ce déclin (Collins & Storfer, 2003) : 
- l'introduction d'espèces étrangères (prédateurs, compétiteurs, vecteurs de pathogènes ; Kats & Ferrer 
2003),  
- la surexploitation des populations pour la consommation humaine (Collins & Storfer, 2003),  
- des modifications des usages des terres (destruction des habitats, modification de la connectivité au 
sein des paysages ; Collins & Storfer, 2003),  
- un impact des changements globaux (augmentation du rayonnement UV, modification du climat , 
etc. ; revue in Carey & Alexander, 2003),  
- l'émergence de pathologies infectieuses dues à des agents tels que des champignons 
(chytridiomycètes) ou des iridovirus (Daszak et al., 2003 ; Muths et al., 2003), 
l'utilisation accrue de pesticides et d'autres substances toxiques (Blaustein et al., 2003). 

Toutes ces hypothèses ne sont pas exclusives, des modifications des conditions environnementales 
pouvant par exemple avoir des conséquences sur la sensibilité des amphibiens à certaines pathologies 
(Carey & Alexander, 2003). Les modifications des paysages liées à l'agriculture (défrichage de zones 
boisées, assèchement de zones humides, etc.) et les intrants associés à l'agriculture intensive (engrais, 
pesticides) sont fréquemment cités comme les causes majeures du déclin des amphibiens dans les 
régions tempérées, et notamment en Europe, mais cette analyse repose sur peu d'études 
convenablement réalisées (Blaustein et al., 2003). 
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Les réseaux de surveillance 
 
Les amphibiens ne sont à notre connaissance pas pris en compte dans les réseaux de surveillance des 
impacts des pesticides sur les espèces non cibles. 
 

La littérature scientifique 
 
Les amphibiens sont considérés comme particulièrement sensibles à de nombreux pesticides. 
Toutefois, s'il existe des revues sur les données obtenues lors de tests de laboratoire (voir par exemple 
Cooke, 1981 ; Devillers & Exbrayat, 1992 ; Blaustein et al., 1997b ; Bridges & Semlitsch, 2000 ; 
Sparling et al., 2000 ; Boone & Bridges, 2003), les données provenant d'observations réalisées in situ 
sont peu abondantes. 

Des mortalités ont été observées dans des populations naturelles de Rana pretiosa dans l'Oregon après 
des épandages aériens de DDT (Kirk, 1988). Divers auteurs ont suggéré que le déclin de certaines 
populations d'amphibiens en Californie étaient associé à l'utilisation d'organophosphorés et d'autres 
pesticides dans des zones voisines (voir par exemple Aston & Seiber, 1997 ; Davidson et al., 2001 ; 
Sparling et al., 2001).  

Les potentialités qu'ont certains pesticides de se comporter comme des perturbateurs endocriniens ont 
conduit divers auteurs à émettre l'hypothèse que l'exposition à ces substances pouvait être responsable 
d'une altération de la reproduction des amphibiens (voir par exemple Stebbins & Cohen, 1995 ; Hayes, 
2000). Ainsi par exemple, de nombreuses études ont été consacrées à l'évaluation des effets de 
l'atrazine sur le système endocrinien et la reproduction chez les amphibiens (voir par exemple Hayes et 
al., 2002a, 2002b, 2003 ; Tavera-Mendoza et al., 2002a, 2002b). Certains travaux ont montré que des 
concentrations aussi faibles que 0,1 µg/L pouvaient induire des anomalies des gonades et une 
démasculinisation chez le xénope (Hayes et al., 2002a, 2003), sans doute du fait d'une induction de 
l'activité de l'aromatase, enzyme qui catalyse l'aromatisation de la testostérone en œstradiol. Ces 
résultats ont été contredits par d'autres auteurs (Carr et al., 2002 ; Coady et al., 2003), ce qui a donné 
lieu à une controverse scientifique non résolue à l'heure actuelle (Murphy, 2005). Des observations de 
terrain réalisées sur Rana pipiens et Acris crepitans ont mis en évidence que l'abondance des individus 
mâles intersexués était plus élevée dans les zones d'agriculture intensive, mais sans qu'il soit possible 
de mettre en évidence une corrélation entre le niveau de réponse et la concentration en atrazine 
(Reeder et al., 1998 ; Hayes et al., 2002b). Hecker et al. (2004) ont conduit une étude de terrain dans 
deux régions d'Afrique du Sud qui différaient par l'intensité de la culture du maïs et l'usage des 
triazines. L'intérêt des sites retenus était que des xénopes, animaux sur lesquels ont été réalisés 
l'essentiel des travaux de laboratoire, y étaient naturellement présents. Cette étude a montré que les 
concentrations plasmatiques en testostérone et en œstradiol étaient plus faibles chez les femelles 
provenant des zones de culture intensive de maïs. Aucune différence significative n'a pu être mise en 
évidence chez les mâles. De même, aucune différence n'a été détectée entre les individus provenant 
des deux régions en ce qui concerne le développement des gonades ou l'activité de l'aromatase. Cela 
n'exclut pas que l'atrazine (ou d'autres pesticides utilisés conjointement) puisse être à l'origine des 
anomalies hormonales observées, mais le mode d'action impliqué reste à déterminer. 

Des travaux de laboratoire ont montré qu'il pouvait y avoir des effets synergiques entre certains 
pesticides et d'autres facteurs de stress environnementaux : UV-B (Zaga et al., 1998), kairomone de 
prédateur (Relyea & Mills, 2001), trématodes parasites (Kiesecker, 2002), ressources alimentaires 
(Rohr et al., 2004), etc. De même, Taylor et al. (1999) ont montré que l'exposition à des 
concentrations sublétales de malathion augmentait la sensibilité de crapauds à une infection 
bactérienne. L'absence de données fiables de terrain ne permet pas de conclure quant à l'importance de 
ces interactions dans les conditions naturelles, ni même si elles existent réellement. 

Une autre difficulté dans l'évaluation de l'impact des pesticides sur les populations d'amphibiens dans 
les milieux naturels provient de l'importante variabilité inter- et intra-spécifique de la sensibilité aux 
pesticides chez ces animaux (Bridges & Semlitsch, 2000). 
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Les autres causes 
 
La diminution de l'abondance des populations d'amphibiens et la disparition de certaines espèces est 
indéniablement un phénomène multifactoriel. Les contaminants de l'environnement et notamment les 
pesticides jouent très certainement un rôle, vraisemblablement à différents niveaux (Fig. 3.3-5.). 
L'importance de ce rôle est sans doute modulé par d'autres facteurs (modifications climatiques par 
exemple). 
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Figure 3.3-5. Exemple d'interactions entre les différents facteurs de stress qui affectent les populations 
d'amphibiens (d'après Blaustein et al., 2003).  
 
Les populations d'amphibiens sont soumises de façon simultanée à de nombreux facteurs de stress qui 
interagissent de façon dynamique. Par exemple, les contaminants et les UV-B peuvent tuer 
directement les amphibiens ou induire des effets sublétaux. Les changements climatique (à gauche) 
peuvent aussi jouer un rôle. En cas d'augmentation de la fréquence ou de l'intensité des périodes 
sèches, un accroissement de l'exposition aux UV-B et une diminution du niveau de l'eau, favorable à 
l'augmentation de la concentration des contaminants, peuvent se produire. 

Les activités agricoles ont un impact majeur sur les populations d'amphibiens. L'assèchement des 
biotopes et les modifications du paysage constituent une cause importante de raréfaction de ces 
animaux dans diverses régions (Blaustein et al., 1994 ; Knutson et al., 1999 ; Lehtinen et al., 1999 ; 
Skelly et al., 1999 ; Semlitsch, 2000 ; Gray et al., 2004 ; Weyrauch & Grubb, 2004). Les apports de 
fertilisants constituent une autre cause liée à l'agriculture. Une concentration excessive en nitrate dans 
l'eau peut induire des anomalies du développement, voire la mort chez certaines espèces (Baker & 
Waight, 1993, 1994 ; Hecnar, 1995 ; Oldham et al., 1997; Xu & Oldham, 1997 ; Marco et al., 1999 ; 
Rouse et al., 1999 ; Hamer et al., 2004). Ces effets se manifestent bien entendu avant tout chez les 
larves qui se développent dans les milieux aquatiques, mais il faut aussi signaler que les formes 
terrestres peuvent aussi s'avérer sensibles à la présence de fertilisants azotés à la surface du sol (Hatch 
et al., 2001). 
 

3.3.3.6. Effets sur les réseaux trophiques 

Au sein des écosystèmes, les effets toxiques directs des pesticides peuvent entraîner des modifications 
des interactions biologiques et de divers processus qui impliquent des espèces qui sont moins sensibles 
à ces substances. Ces modifications sont appelées effets secondaires ou indirects (Brooker & Edwards, 
1975 ; Hurlbert, 1975). Ces effets reposent essentiellement sur une modification des relations de 
compétition au sein d'un même niveau trophique et/ou des relations de consommation entre des 
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niveaux trophiques successifs (revue in Fleeger et al., 2003). Certains de ces effets ont parfois été 
observés dans des écosystème aquatiques naturels, mais les données valides à ce propos sont rares 
(Liess et al., 2005).  

Les changements de structure des communautés végétales peuvent en théorie entraîner des 
modifications de l'abondance et/ou de la composition de certains groupes d'animaux et notamment des 
organismes herbivores (voir par exemple Peichl et al., 1985 ; Richard et al., 1985 ; Stephenson & 
Mackie, 1986 ; Draxl et al., 1991 ; Kasai & Hanazato, 1995a). Par le jeu des relations trophiques, ces 
modifications des niveaux inférieurs des réseaux trophiques peuvent avoir des conséquences qui se 
propagent (régulation ascendante ou "bottom up") jusqu'aux niveaux les plus élevés (prédateurs, 
superprédateurs). Une augmentation de l'abondance de certains herbivores peut aussi être provoquée 
par une baisse de la compétition avec d'autres herbivores dont les populations sont elles-même 
affectées par la substance concernée. Inversement, certaines espèces algales peuvent tirer profit d'une 
réduction plus ou moins durable de l'abondance de leurs consommateurs, à la suite par exemple d'une 
contamination par des insecticides (régulation descendante ou "top down" ; Papst & Boyer, 1980 ; 
Hansen & Garton, 1982 ; Yasuno et al., 1982, 1985 ; Brock et al., 1992b, 1995a ; Webber et al., 
1992 ; van Donk et al., 1995). 

Il est néanmoins possible d'envisager des enchaînement probables d'effets directs et indirects, 
notamment pour les herbicides et les insecticides qui sont les substances pour lesquelles les données 
disponibles sont les plus nombreuses (Brock et al., 2000a, 2000b). Les données qui ont permis 
d'élaborer ces hypothèses proviennent pour la plupart d'études réalisées dans des systèmes 
expérimentaux et elles n'ont donc pas valeur de preuves de l'existence de ces phénomènes dans les 
milieux naturels. Le caractère récurrent de la plupart de ces observations et le fait qu'elles s'inscrivent 
dans des schémas écologiques conformes à ce qui est connu du fonctionnement des écosystèmes 
aquatiques font que leur existence dans les milieux naturels soumis aux pesticides est néanmoins très 
probable, même si davantage d'études de terrain valides sont encore nécessaires pour en avoir 
confirmation.  
 
La Figure 3.3-6. présente les hypothèses les plus plausibles pour expliquer les effets indirects des 
herbicides dans les écosystèmes aquatiques. 
 
Quel que soit le groupe de producteurs primaires concerné (phytoplancton, périphyton, macrophytes), 
il a été observé que la disparition de certaines espèces pouvait conduire à l'augmentation d'autres 
espèces au sein du même groupe (Goldsborough & Robinson, 1986 ; Herman et al., 1986 ; Hamilton 
et al., 1987 ; Gurney & Robinson, 1989 ; Murphy & Barrett, 1990). Les producteurs primaires sont en 
compétition pour les nutriments, l'espace, le CO2 et la lumière. La diminution de l'abondance des 
espèces sensibles réduit cette compétition, ce qui peut conduire à une évolution vers une communauté 
composée d'espèces moins sensibles. Ce type d'évolution a essentiellement été observé au sein du 
phytoplancton et du périphyton (revue in Bérard et al., 2002). La disparition ou la raréfaction des 
producteurs primaires provoque fréquemment une baisse de la concentration en oxygène dissous et/ou 
du pH de l'eau. Cette baisse de l'oxygénation pourrait éventuellement avoir des effets négatifs sur les 
autres organismes. Toutefois, les effets les plus fréquemment observés sont liés à la diminution des 
ressources alimentaires pour les espèces herbivores.  
La mort de certains producteurs primaires et les effets négatifs éventuels sur la production primaire 
peuvent aussi entraîner des modifications d'autres paramètres physico-chimiques : augmentation de la 
concentration en nutriments, de l'alcalinité, de la conductivité, etc. Ces effets s'expliquent par le 
relargage de substances présentes dans les tissus des producteurs primaires éliminés par le traitement. 
L'augmentation de la concentration en nutriments peut alors avoir un effet stimulant sur les espèces de 
producteurs primaires les moins sensibles (en particulier les algues), entraînant un effet positif sur les 
herbivores qui s'en nourrissent, voire sur les prédateurs de ces herbivores.  
Les effets indirects les plus importants sont généralement observés lorsque les macrophytes sont 
fortement affectées. Outre les modifications des caractéristiques physico-chimiques de l'eau décrites 
précédemment, cela entraîne la disparition de certains habitats pour le périphyton et de nombreuses 
espèces animales (y compris les poissons et les têtards d'amphibiens ; Kettle et al., 1987). Celles-ci 
peuvent alors disparaître ou tout au moins régresser, qu'il s'agisse d'herbivores ou de prédateurs. Le 
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phytoplancton en revanche peut parfois profiter de la diminution de l'abondance des macrophytes, en 
raison d'une diminution de l'ombrage et du relargage de nutriments suite à la décomposition des 
macrophytes mortes (Adamus, 1996). Enfin, la mort des macrophytes peut avoir un effet positif 
temporaire sur les décomposeurs (micro-organismes et macro-invertébrés), qui se traduit par une 
augmentation de la consommation d'oxygène dissous et de l'abondance de nourriture pour les espèces 
qui se nourrissent de décomposeurs. 
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Figure 3.3-6. Enchaînements possibles des effets des herbicides au sein des réseaux trophiques 
aquatiques (d'après Brock et al., 2000a ; COD : carbone organique dissous, COP : carbone organique 
particulaire, MIB : macro-invertébrés benthiques). 

Il existe de très nombreux exemples d'observation d'effets indirects des insecticides dans les milieux 
aquatiques expérimentaux (Brock et al., 2000b ; Fig. 3.3-7.). Les réponses observées sont relativement 
comparables, qu'il s'agisse d'une contamination isolée ou d'une série de contaminations successives 
(Brock et al., 2000b). 
La sensibilité de différents groupes d'arthropodes (crustacés, insectes) et de poissons est bien connue 
et parfois observée dans le milieu naturel (Schulz, 2004 ; Liess, 2005 ; Schaeffers, 2005). Ces animaux 
peuvent appartenir à différents groupes trophiques (herbivores, prédateurs, détritivores, etc.). L'impact 
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des insecticides sur ces groupes peut avoir des conséquences importantes en terme de perturbation des 
relations de compétition ou de prédateurs. Les observations d'effets indirects au niveau fonctionnel 
sont beaucoup moins nombreuses avec les insecticides qu'avec les herbicides.  
La prolifération des producteurs primaires (phytoplancton ou périphyton ; voir par exemple Filteau, 
1957 ; Hagman & Porteous, 1972 ; Hurlbert, 1975 ; Crossland, 1982 ; Yasuno et al., 1982, 1985 ; 
Stephenson & Kane, 1984 ; Day et al., 1987 ; Muirhead-Thomson, 1987 ; Mitchell et al., 1993 ; 
Havens, 1995 ; van Donk et al., 1995 ; Boyle et al., 1996) et une augmentation de l'abondance des 
rotifères et des mollusques gastéropodes (Hurlbert et al., 1972 ; Papst & Boyer, 1980 ; Kaushik et al., 
1985, 1986 ; Day et al., 1987 ; Hanazato & Yasuno, 1987 ; Helgen et al., 1988 ; Hanazato et al., 
1989 ; Hanazato & Yasuno, 1990) font partie des effets les plus fréquemment observés à la suite de la 
contamination d'un écosystème lentique par un insecticide. Hanazato (1998) a publié une revue sur les 
effets de l'introduction d'insecticides sur les communautés zooplanctoniques dans laquelle il confirme 
l'existence de modifications des relations de compétition entre espèces du zooplancton en réponse à la 
contamination. Les effets des insecticides sont fonction de divers paramètres tels que la température, 
les caractéristiques des molécules, la structure de la communauté et la période d'étude.  
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Figure 3.3-7. Enchaînements possibles des effets des insecticides au sein des réseaux trophiques 
aquatiques (d'après Brock et al., 2000b). 

L'augmentation de l'abondance des producteurs primaires s'explique par une diminution de la pression 
de broutage par les crustacés et les insectes. L'augmentation de l'abondance des rotifères et des 
gastéropodes découle d'une part de la diminution de la compétition avec les arthropodes herbivores et 
d'autre part de l'augmentation de la nourriture disponible (producteurs primaires). La prolifération des 
algues du périphyton peut secondairement entraîner une réduction de la biomasse des macrophytes liée 
à l'interception de la lumière par les biofilms à la surface des plantes. A moyen ou long terme, les 

Expertise scientifique collective "Pesticides, agriculture et environnement" Chapitre 3 - 122 



herbivores les moins sensibles aux insecticides peuvent contrôler les populations de producteurs 
primaires. Dans le cas du zooplancton, le contrôle par les rotifères est toutefois peu probable car ces 
organismes sont des brouteurs moins efficaces que les crustacés, notamment les cladocères (Jak et al., 
1998). 
En dehors des effets sur les relations entre producteurs primaires et herbivores, les insecticides 
peuvent aussi affecter directement ou indirectement les organismes détritivores, et notamment les 
fragmenteurs. Ce groupe fonctionnel est fréquemment constitué en milieu naturel par des crustacés 
amphipodes (gammares) et isopodes (aselles) et par diverses larves d'insectes (larves de trichoptères 
par exemple) qui sont particulièrement sensibles aux insecticides. En présence d'insecticides, une 
diminution de l'activité de ces organismes (évaluée par la mesure de la dégradation de la matière 
organique grossière) est attendue. Contrairement à ce qui se passe dans le cas des herbivores, il est peu 
probable que d'autres organismes suppléent à la raréfaction de ces animaux car il y a peu de 
détritivores fragmenteurs qui ne soient pas sensibles aux insecticides. En revanche, une augmentation 
de l'abondance d'autres types de détritivores comme les annélides Oligochètes par exemple, est 
fréquente, du fait d'une réduction de la compétition avec les arthropodes sensibles.  
Par ailleurs, le fait que des invertébrés soient tués ou présentent un comportement anormal peut 
conduire à une augmentation de la nourriture disponible pour leurs prédateurs, sous réserve bien 
entendu que ces derniers ne soient pas eux-mêmes sensibles à l'insecticide (Sanders et al., 1981). 
Toutefois, la conséquence la plus fréquente est une diminution de la disponibilité des ressources 
alimentaires pour les prédateurs. Dans certains cas, ces derniers compensent cette diminution en 
s'attaquant à d'autres espèces plus tolérantes (van Wijngaarden & Leeuwangh, 1989 ; Brock et al., 
1992b). Certains prédateurs peuvent bénéficier de ressources alimentaires accrues du fait de la 
raréfaction des espèces qui consomment habituellement ces dernières (Brock et al., 1992b ; Lucassen 
& Leeuwangh, 1994). Plus généralement toutefois, l'élimination ou la réduction de la densité des 
proies par des insecticides peuvent avoir des effets négatifs sur les prédateurs, tels qu'une réduction de 
la croissance (Symons & Harding, 1974 ; Crossland, 1984 ; Kingsbury & Kreutzweiser, 1987 ; Siefert 
et al., 1989 ; Brazner & Kline, 1990 ; Boyle et al., 1996) ou un accroissement de leur propre 
vulnérabilité vis-à-vis de la prédation (Cushing, 1976 in Brazner & Kline, 1990), voire conduire à la 
mort de certains individus par inanition. Les jeunes stades sont beaucoup plus vulnérables de ce point 
de vue que les stades adultes (Miller et al., 1988). A l'inverse, la réduction des effectifs de certains 
prédateurs peut parfois s'accompagner d'une augmentation de l'abondance de certaines de leurs proies 
(Hynes & Williams, 1962 ; Sundaram et al., 1991). 
 

3.3.3.7. Idées essentielles 

. Une contamination des milieux aquatiques naturels à des niveaux supérieurs aux concentrations 
toxiques pour les organismes aquatiques est parfois observée, notamment pour les insecticides et les 
herbicides; 
. Le drainage augmente le risque de transfert vers les milieux aquatiques. 
. La situation est vraisemblablement plus préoccupante dans les petits bassins versants et en tête de 
bassin versant. 
. Tous les groupes taxonomiques peuvent être affectés. 
. Il est extrêmement délicat d'associer la présence de pesticides dans les milieux aquatiques avec des 
effets car l'exposition des organismes est difficile à évaluer. 
. Il y a de nombreux facteurs confondants, liés notamment aux activités agricoles, qui rendent la mise 
en évidence de relations de causalité entre présence des pesticides et effets difficile (nutriments, 
modification des caractéristiques physiques des habitats, autres polluants, etc.). 
. Il y a un déficit très important en terme d'études de terrain convenablement menées. 
. Les informations sur les milieux marins et estuariens sont quasiment inexistantes. 
. Des effets indirects se produisent très certainement (notamment en réponse à la présence d'herbicides 
et d'insecticides) mais leur fréquence et leur intensité sont inconnues. 
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3.4. Méthodes de diagnostic des contaminations  
et des impacts 
 
L'analyse des conséquences de la présence de pesticides dans l'environnement peut s'envisager soit de 
manière prospective (a priori) avant que ces substances soient mises sur le marché, soit de manière 
rétrospective (a posteriori), une fois qu'elles ont été commercialisées et utilisées. La démarche a priori 
est celle qui est mise en œuvre dans le cadre de l'attribution des autorisations de mise sur le marché. 

La caractérisation de la contamination par les pesticides et l'évaluation de leurs impacts in situ peuvent 
s'envisager de façons très différentes mais complémentaires : 
- diagnostic d'une situation donnée et de son évolution, par la mesure de différentes variables, physico-
chimiques et/ou biologiques, lesquelles peuvent éventuellement être utilisées pour élaborer des 
indicateurs d'état,  
- utilisation de modèles permettant de simuler/prédire le devenir des substances dans l'environnement 
et/ou leurs effets, 
- caractérisation du risque associé à l'utilisation des pesticides, grâce à l'agrégation de variables de 
natures différentes au sein d'un indicateur (ou d'une batterie d'indicateurs) de risque. 
Le premier type d'outil est uniquement utilisable a posteriori, c'est à dire une fois que les substances 
ont été utilisées. Les autres outils permettent à la fois un diagnostic de l'état actuel d'une situation 
(évaluation d'un programme de protection phytosanitaire au niveau d'une parcelle, des pratiques au 
niveau d'une exploitation, de l'efficacité d'une politique, etc.) et une démarche prospective 
(conséquences d'une substitution de substances par exemple). 

3.4.1. L'évaluation du risque environnemental dans le cadre des AMM 

3.4.1.1. Le cadre réglementaire 

L’évaluation de risque appliquée aux produits phytopharmaceutiques est une démarche a priori 
conduite dans le cadre réglementaire de la Directive régissant leur mise sur le marché (Directive 
91/414/EEC, 2004). Le texte de la Directive précise en effet que la mise sur le marché de tels produits 
est subordonnée à la démonstration préalable que l’utilisation du produit dans le cadre agronomique 
n’entraînera aucun risque inacceptable pour l’homme et pour l’environnement :  
"il est nécessaire de s'assurer que, lors d'un usage approprié au but poursuivi, ils sont suffisamment 
efficaces et n'exercent aucun effet inacceptable sur les végétaux ou les produits végétaux, aucune 
influence inacceptable pour l'environnement en général et, en particulier, aucun effet nocif sur la santé 
humaine ou animale ou sur les eaux souterraines", 
avec pour définition de l'environnement : 
"L'eau, l'air, la terre, la faune et la flore sauvage, ainsi que toute interrelation entre ces divers éléments 
et toute relation existant entre eux et tout organisme vivant". 
Cette démonstration est conduite au niveau communautaire et au niveau de chaque État membre. 
 
Au niveau communautaire, la démarche d’évaluation de risque est réalisée pour toutes les substances 
existantes (regroupées en quatre listes de réexamen), ainsi que pour toutes les substances nouvellement 
développées par l’industrie phytopharmaceutique. Elle résulte en la constitution d’une liste positive 
(Annexe I de la Directive 91/414/EEC) regroupant les substances dont l’utilisation sans risque 
inacceptable a été démontrée au niveau communautaire, via l'évaluation des risques pour le ou les 
usages représentatifs de la substance dans les États membres.  
L’évaluation des substances, qui consiste en un travail scientifique qui n’inclue pas les aspects 
connexes agronomiques ou économiques, est coordonnée par l’Agence Européenne de Sécurité des 
Aliments (AESA) située à Bruxelles. Les substances qui ne posent pas de problèmes particuliers sont 
examinées par le "groupe évaluation", réunissant des représentants des instances officielles de chaque 
État membre (pour la France, il s’agit du Ministère de l’Agriculture et de la Pêche, et plus 
particulièrement de la Direction Générale de l’Alimentation-DGAL). Les substances dont l’évaluation 
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repose sur des scénarios d’analyse de risque complexes et nécessitant une discussion d’experts sont 
examinées lors d’"EPCO meetings". Ces réunions regroupent des évaluateurs de risque de chaque État 
membre, chargés de rendre un avis scientifique consensuel à l’AESA. Le dispositif de l'évaluation 
européenne est illustré par la figure 3.4-1. 
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Figure 3.4-1. Procédure de ré-éxamen communautaire des substances actives phytopharmaceutiques 
dans le cadre de la Directive 91/414/EEC. 
 
Au niveau national, l’exercice est conduit pour chaque usage prévu de chaque préparation faisant 
l’objet d’une demande d’autorisation de mise sur le marché (AMM). L’évaluation des risques est du 
ressort de la Commission d’étude de la toxicité, qui regroupe des physico-chimistes, des toxicologues, 
des écotoxicologues, ainsi que des évaluateurs spécialisés dans la caractérisation des résidus de 
produits phytopharmaceutiques dans les plantes cultivées, et dans l’environnement. La Commission 
d’étude de la toxicité est chargée de l’évaluation des dossiers toxicologiques accompagnant les 
demandes de mise sur le marché de préparations, en accord avec la Directive 91/414/EEC. Les 
évaluations conduites par la Commission bénéficient de l’avancée de l’examen des substances en 
cours au niveau communautaire.  
Une analyse des risques, parmi lesquels le risque écotoxicologique, est réalisée dans chacun des cas 
suivants : 
- rédaction d’un projet de monographie (i.e. rapport d'évaluation de la substance active) dont la France 
est "État Membre Rapporteur" ; 
- analyse et commentaire des projets de monographies des autres États membres et préparation des 
"EPCO meetings" dans le cadre du suivi de la procédure d’évaluation communautaire des substances : 
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- ré-examen national des préparations à base d’une substance nouvellement inscrite à l’annexe I de la 
Directive 91/414/EEC ; 
- examen du dossier toxicologique accompagnant les demandes d’autorisation de mise sur le marché 
au niveau national (pour les nouvelles préparations) ; 
- examen du dossier toxicologique accompagnant les demandes d’extension d’usage de préparations 
déjà sur le marché (le ou les nouveaux usages étant susceptibles de se traduire par des conditions 
différentes d’exposition des organismes) ; 
- examen de demandes de changement mineur de composition. 
 

3.4.1.2. Les objectifs de protection et les outils 

Par environnement, la Directive 91/414/EEC entend les compartiments eau, air et terre, et s’attache 
donc aux écosystèmes aquatiques et terrestres susceptibles de recevoir, directement ou indirectement, 
les produits. 
Pour chaque produit et dans les conditions d’utilisation prévues (type de culture, modalités de 
traitement), les possibilités d’exposition de divers groupes d’organismes de ces écosystèmes doivent 
être explorées, et en cas d’exposition, les risques pour ces divers groupes d’organismes doivent être 
évalués et doivent répondre à des critères d'"acceptabilité du risque" définis par la Directive. 
 
 

Organismes 
aquatiques

Micro- et macro 
organismes endogés 

Vertébrés et 
invertébrés épigés 

Flore de bordure  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figure 3.4-2. Exposition des organismes non visés par les produits phytopharmaceutiques utilisés en 
agriculture. 
 
Comme nous l'avons vu précédemment, aucun groupe d'organisme ne peut être a priori complètement 
protégé d'une exposition aux produits phytopharmaceutiques (Fig. 3.4-2) :  
- les organismes du sol sont exposés aux produits appliqués en traitement du sol (i.e. incorporés), mais 
aussi aux produits appliqués en pré-émergence (pulvérisés vers un sol nu), en post-émergence ou en 
traitement foliaire (pulvérisés sur la végétation) ainsi qu'aux produits appliqués en granules et en 
traitement de semences ; le transfert des produits en dehors des parcelles traitées peut se faire via le sol 
(drainage, ruissellement) mais aussi via l’air (brouillards de pulvérisation, volatilisation), et contribue 
à l’exposition des organismes du sol en dehors du champ. 
- les invertébrés épigés peuvent entrer au contact de produits phytopharmaceutiques soit directement 
lors du traitement lorsque des résidus sont présents dans l’air, soit via un substrat sur lequel subsistent 
des résidus de produits, comme le sol ou les plantes. L’exposition des pollinisateurs ne diffère pas 
fondamentalement de l’exposition d’autres invertébrés, et comprend le contact avec le produit ou avec 
ses résidus lors et après traitement et l’ingestion de résidus lors du toilettage ou, compte tenu des 
relations trophiques avec les cultures, via du nectar ou du pollen contaminés, ou par ingestion d'eau 
(rosée contaminée par exemple). 
- les modalités d'exposition des espèces végétales sont identiques aux modalités d'exposition des 
invertébrés épigés, incluant le contact direct lors du traitement, à la pleine dose ou aux quantités 
dérivant hors de la parcelle, et à la fraction éventuellement volatilisée. Le transfert de produits via le 
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sol, par drainage ou ruissellement, peut générer des concentrations en produits significatives dans le 
sol en bordure du champ, et impliquer une exposition via les racines.  
- l’exposition des vertébrés englobe le contact direct, l’inhalation et l’ingestion d’aliments, solides et 
liquides, contaminés.  
- les organismes aquatiques sont exposés aux résidus transférés via le sol (drainage, ruissellement) 
mais aussi via l’air (brouillards de pulvérisation, volatilisation). 
 
La nature des impacts susceptibles de s'exercer sur les organismes pour lesquels on attend une 
exposition est étudiée au moyen d'essais d'écotoxicité. Ces essais sont conduits au laboratoire et en 
conditions contrôlées, sur des organismes choisis pour leur sensibilité aux substances chimiques. Ces 
organismes sont exposés à la substance active à différentes concentrations ou doses et les effets sur la 
survie ou des paramètres biologiques intégrateurs (développement, reproduction) sont mesurés après 
une exposition courte (essais aigus) ou prolongée (essais chroniques). La plupart de ces essais fait 
l'objet de norme (OCDE, AFNOR) et garantit sur le principe une mesure fiable de la toxicité 
intrinsèque de la substance active pour l'organisme test. Ces organismes, appelés "espèces standard" 
ne sont pas nécessairement représentatifs des écosystèmes pour lesquels on cherche à évaluer les 
risques, ils présentent en revanche une sensibilité plutôt importante aux substances chimiques en 
général, ce qui les place dans la partie gauche des courbes de distributions de sensibilités des espèces 
du groupe qu'ils représentent (voir figure 3.4.7). Le Tableau 3.4-1 fournit une liste exhaustive des 
données d'écotoxicité requises ou prévues dans un dossier type Annexe II (i.e., dossier d'une substance 
active). 
 
Il est important de noter que l'objectif est d'évaluer le risque présenté par l'exposition aux substances 
actives dans le cadre de l'utilisation des préparations qui les contiennent. En d'autres termes, si on a 
des raisons de penser que la mise en "formulation" de la substance active peut modifier 
significativement son adsorption ou absorption dans les organismes, et donc affecter sa toxicité, il peut 
être nécessaire de requérir des essais d'écotoxicité avec les préparations. Ceci est particulièrement 
important pour évaluer les risques "aigus" concernant les organismes exposés au moment du 
traitement ou juste après celui-ci. Des essais peuvent alors être également demandés pour les 
préparations lorsque leur écotoxicité ne peut être prédite à partir des données mesurées pour les 
substances actives (préparations déconcentrées ou contenant plusieurs substances). 
Sur le moyen et long terme, les substances actives arrivées dans le milieu (sol, eau) se dissipent et 
leurs produits de dégradation et métabolites apparaissent. Ces derniers sont sujets à une évaluation de 
risques spécifique dès qu'ils atteignent un seuil critique significatif, considéré comme étant "10% 
(rapport molaire) de l'apport en substance parent". Ce seuil "réglementaire" est toutefois adapté aux 
situations, et peut être descendu dans le cas de produits de dégradation persistants. Les produits de 
dégradation entrant dans cette catégorie sont dit "majeurs" et font l'objet d'essais d'écotoxicité, sauf si 
l'on peut montrer qu'ils sont apparus lors des essais conduits avec le parent (cas des études de durées 
suffisamment longues, comme des études en mésocosmes ou des études au champ) auquel cas les 
données d'écotoxicité établies pour ce dernier "intègrent" les effets du produit de dégradation. 
Les essais d'écotoxicité dont il est mentionné qu'ils sont requis lorsqu'un risque est identifié par une 
évaluation préalable ne sont pas obligatoires ; c'est à l'industriel qu'il appartient de décider s'il veut 
fournir ces informations qui peuvent permettre d'approfondir l'évaluation du risque pour un groupe 
d'organisme donné. Dans l'hypothèse où il ne le souhaite pas, l'évaluation s'arrête. 
Enfin, une évaluation du risque pour les chaînes trophiques est requise pour toutes les substances 
potentiellement bioaccumulables. Cette propriété est estimée en première approche par le coefficient 
de partage de la substance entre une phase organique et une phase aqueuse, indicateur d'une 
liposolubilité4. Dans ce cas, des essais de bioconcentration sont requis et le risque pour les chaînes 
trophiques évalué. 
 

                                                      
4 La valeur seuil du coefficient de partage (Kow) est de 1 000 soit un log (Kow) de 3 au minimum pour que des essais de 
bioconcentration soient requis. 
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Tableau 3.4-1: Liste des essais d'écotoxicité requis ou prévus dans un dossier type Annexe II (i.e., 
dossier d'une substance active).  
Les essais dont la fourniture est obligatoire apparaissent dans les cases bleues. Les essais apparaissant dans 
les cases oranges les complètent pour les substances non transitoires dans l'eau et dans le sol. Ces deux 
catégories d'essai sont donc fournies dans la très grande majorité des cas. D'autres essais sont obligatoires pour 
les types de produits particuliers (cases jaunes). 

Groupe 
d'organisme 

Type d'essai d'écotoxicité Critères d'effets mesurés Conditions de requête de l'essai 

Essai de toxicité aiguë par 
gavage (canard colvert, colin de 
virginie) 

Dose Létale pour 50% des 
individus (DL50) 

Obligatoire, deux espèces testées 

Essai de toxicité aiguë 
alimentaire (canard colvert, 
colin de virginie) 

Concentration dans l'alimentation 
Létale pour 50% des individus 
(CL50) 

Obligatoire, sauf si un essai de toxicité sur 
la reproduction est disponible, deux 
espèces testées 

Essai de toxicité pour la 
reproduction (canard colvert, 
colin de virginie) 

No Observable Effect 
Concentration (NOEC) ou No 
Observable Effect Level (NOEL) 
sur le développement et la 
reproduction 

Obligatoire, sauf si l'exposition 
subchronique ou répétée est improbable, 
deux espèces testées 
Obligatoire en cas d'effets endocriniens 

Essai d'appétence des appâts, 
granules ou semences traitées 

Comportement d'évitement de 
nourriture contaminée 

Requis pour les appâts, granules et 
semences traitées ou pour tenir compte de 
l'évitement dans l'évaluation du risque 

Essai d'empoisonnement 
secondaire 

Empoisonnements secondaires et 
bioconcentration 

Requis pour les substances 
potentiellement bioaccumulables  
(log Kow ≥ 3) 

Oiseaux 

Essai terrain Effets sur la survie en conditions 
réelles d'exposition  

Requis si l'évaluation du risque effectuée 
sur les données acquises au laboratoire 
indique un risque aigu 

Essai de toxicité aiguë par 
gavage (rat, souris) 

Dose Létale pour 50% des 
individus (DL50) 

Obligatoire, car généré pour évaluer les 
risques pour l'homme 

Essai de toxicité pour le 
développement et la 
reproduction (rat) 

NOEC ou NOEL sur le 
développement et la reproduction 

Obligatoire, car généré pour évaluer les 
risques pour l'homme 

Essai d'empoisonnement 
secondaire 

Empoisonnements secondaires et 
bioconcentration 

Requis pour les substances 
potentiellement bioaccumulables  
(log Kow ≥ 3) 

Mammifères 

Essai terrain Effets sur la survie en conditions 
réelles d'exposition  

Requis si l'évaluation du risque effectuée 
sur les données acquises au laboratoire 
indique un risque aigu 

Essai de toxicité aiguë par voie 
orale et par contact (Apis 
mellifera) 

DL50 orale et contact Requis en cas d'exposition 

Essai d'alimentation du couvain 
d'abeilles (Apis mellifera) 

Mortalité des adultes et des larves, 
effets sur le développement des 
larves 

Requis pour les régulateurs de croissance 
des insectes sauf si l'exposition du couvain 
est improbable 

Essai de toxicité par contact 
avec des résidus vieillis (Apis 
mellifera) 

Temps d'exposition létal pour 50% 
des individus 

Requis si l'évaluation reposant sur les 
données aiguës indique un risque, sauf si 
l'absence de résidus est démontrée 

Essai en cage / sous tunnel 
(Apis mellifera) 

Effets sur la survie et sur le 
comportement (activité de 
butinage) 

Requis si l'évaluation reposant sur les 
données aiguës indique un risque, ou si 
des effets sur le développement des larves 
ont été démontrés lors d'un test sur 
couvain ou si on suspecte des effets 
indirects ou une action à retardement 

Abeilles 

Essai terrain (Apis mellifera) Effets sur la survie, sur le 
comportement (activité de 
butinage) et sur le développement 
de la ruche 

Requis si un risque est identifié au vu des 
essais conduits en atmosphère plus 
confinée. 

Arthropodes 
autres que les 
abeilles 

Essai de toxicité au laboratoire 
sur support artificiel (Aphidius 
rhopalosiphi, Typhlodromus 
pyri) 

Effets sur la survie et le 
parasitisme ou la prédation 

Requis en cas d'exposition, 2 espèces 
testées 
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Groupe 
d'organisme 

Type d'essai d'écotoxicité Critères d'effets mesurés Conditions de requête de l'essai 

Essai de toxicité au laboratoire 
sur support naturel (Aphidius 
rhopalosiphi, Typhlodromus 
pyri, etc) 

Effets sur la survie et le 
parasitisme ou la prédation 

Requis si l'évaluation du risque effectuée 
pour les deux espèces standards indique 
un risque, 4 espèces testées dont les 2 de 
départ 

Essai de toxicité au laboratoire 
sur résidus vieillis (Aphidius 
rhopalosiphi, Typhlodromus 
pyri, etc.) 

Effets sur la survie et le 
parasitisme ou la prédation 

Requis si l'évaluation du risque effectuée 
avec des résidus frais indique un risque, 
essais sur les espèces les plus sensibles 

 

Essais terrain NOEC pour les populations de 
cultures typiques 

Requis si l'évaluation du risque effectuée 
avec les études de laboratoire indique un 
risque 

Essai de toxicité aiguë au 
laboratoire (Eisenia fetida) 

DL50 Requis en cas d'exposition 

Essai de toxicité aiguë au 
laboratoire sur une seconde 
espèce (ex. Folsmomia 
candida) 

DL50 Requis pour les substances persistantes 

Essai de toxicité sur la 
croissance et la reproduction au 
laboratoire (Eisenia fetida) 

NOEC sur la survie, le 
développement et la reproduction 

Requis si l'exposition peut être continue ou 
répétée ou si un risque aigu est identifié 

Essai de toxicité sur la 
croissance et la reproduction au 
laboratoire sur une seconde 
espèce (ex. Folsmomia 
candida) 

NOEC sur la survie, le 
développement et la reproduction 

Requis pour les substances persistantes 

Macro 
organismes du 
sol 

Essai de terrain NOEC pour les populations Requis si un risque chronique est identifié 
Essai d'inhibition de la 
minéralisation de l'azote 

Pourcentage d'inhibition à 
différentes durées d'exposition 

Requis en cas d'exposition 

Essai d'inhibition de la 
minéralisation du carbone 

Pourcentage d'inhibition à 
différentes durées d'exposition 

Requis en cas d'exposition Micro-
organismes du 
sol Essai d'inhibition de la 

dégradation de matière 
organique en sacs à litière, au 
champ 

Pourcentage d'inhibition à 
différentes durées d'exposition 

Requis en cas de risque pour les micro-
organismes, et pour les substances 
persistantes 

Essai d'inhibition de la 
germination et de la croissance 

verses espèces) (di

CE50 sur la germination, et la 
croissance 

Requis pour les herbicides ou si des 
données de screening indiquent une 
phytotoxicité Plantes non 

visées Essai de phytotoxicité (diverses 
espèces) 

CE50 une phytotoxicité évaluée de 
visu 

Requis pour les herbicides ou si des 
données de screening indiquent une 
phytotoxicité 

Essai de toxicité aiguë pour la 
truite arc-en-ciel 

CL50 Obligatoire 

Essai de toxicité aiguë pour une 
seconde espèce 

CL50 Obligatoire 

Essai de toxicité pour les stades 
précoces du développement du 
poisson 

NOEC sur la survie et le 
développement 

Requis en cas d'exposition continue ou 
répétée sauf si un ELS est disponible 

Essai de toxicité sur le 
développement du poisson 
(Early life stage ou ELS) 

NOEC sur la survie et le 
développement 

Requis en cas d'exposition continue ou 
répétée, et si un risque d'effets sublétaux 
est identifié, non requis si un FLC est 
disponible 

Essai de toxicité sur le cycle 
complet du poisson (Full Life 
Cycle ou FLC) 

NOEC sur la survie, le 
développement et la reproduction 

Requis en cas d'exposition continue ou 
répétée, et si un risque d'effets sublétaux 
est identifié 

Essai de bioconcentration BioConcentration Factor (BCF) Requis pour les substances 
potentiellement bioaccumulables  
(log Kow ≥ 3) 

Essai de toxicité aiguë pour une 
espèce d'invertébré (en général 
la daphnie) 

CE50 (immobilisation) Obligatoire 

Essai de toxicité pour une 
espèce autre que la daphnie 

CE ou CL50 Requis pour les insecticides 

Organismes 
aquatiques 

Essai de toxicité pour la 
reproduction 

NOEC Requis en cas d'exposition continue ou 
répétée 
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Groupe 
d'organisme 

Type d'essai d'écotoxicité Critères d'effets mesurés Conditions de requête de l'essai 

Essai d'inhibition de la 
croissance des algues 

CE50 sur la croissance et la 
biomasse 

Obligatoire 

Essai d'inhibition de la 
croissance des algues (seconde 
espèce) 

CE50 sur la croissance et la 
biomasse 

Requis pour les herbicides 

Essai d'inhibition de la 
croissance des plantes 
aquatiques (lentille d'eau) 

CE50 sur la croissance et la 
biomasse 

Requis pour les herbicides 

Essai de toxicité aiguë pour les 
organismes du sédiment 
(Chironomus riparius) 

CL50 Requis si la substance active se répartit 
dans le sédiment et que la substance 
exerce des effets létaux 

Essai de toxicité pour le 
développement des organismes 
du sédiment (Chironomus 
riparius) 

NOEC sur la survie, le 
développement et la croissance 

Requis si la substance active se répartit 
dans le sédiment et que la substance 
exerce des effets sublétaux 

Essai d'inhibition de la 
croissance d'une plante dont les 
racines sont sédimentaires 

CE50 sur la croissance et la 
biomasse 

Requis pour les herbicides se répartissant 
dans le sédiment 

 

Essai en micro ou mésocosme NOEC sur les populations Requis si un risque est identifié lors de 
l'évaluation conduite sur la base d'essais 
au laboratoire 

Processus 
d'épuration des 
eaux usées 

Essai d'inhibition de boues 
activées 

Pourcentage d'inhibition Requis si la substance peut contaminer les 
réseaux de collecte des eaux usées. 

 
Le dispositif d'essai présenté ci-dessus comporte encore quelques lacunes : 
- aucune évaluation spécifique n'est par exemple réalisée pour des reptiles ou les amphibiens alors que 
les informations recensées dans la littérature ne permettent pas de penser que les risques pour ces 
organismes sont couverts par les évaluations réalisées pour les autres groupes d'organismes (voir 
3.3.2.3. et 3.3.3.5).  
- l'évaluation des risques pour les arthropodes épigés est construite au moyen de données d'écotoxicité 
obtenues pour des espèces entomophages (parasitoïdes et prédateurs d'insectes). La représentativité de 
cette évaluation pour des espèces phytophages n'est pas documentée et l'extrapolation à l'ensemble des 
espèces non visées est réalisée par l'ajout de facteurs de sécurité (ou facteurs d'extrapolation) 
additionnels. 
- les critères d'effets par lesquels les dangers d'un produit sont étudiés diffèrent selon que l'écosystème 
est terrestre ou aquatique. Ainsi, s'il est admis que la protection des fonctions n'est pas suffisante pour 
garantir l'absence d'effets pour les écosystèmes aquatiques, les deux critères d'effets ayant une part 
égale dans l'évaluation du risque, il n'en est pas de même pour l'écosystème sol, pour lequel les critères 
d'entrée sont constitués de deux essais portant sur la fonction et d'un essai portant sur une espèce 
endogée. En effet, le risque pour les micro-organismes est évalué par des tests d’écotoxicité mesurant 
les effets de la présence de la substance dans le sol sur les cycles de transformation de l’azote et du 
carbone (OCDE 216 et 217, Directive 91/414/EEC). La seule mesure des paramètres tels que la 
transformation de l'azote ou du carbone ne suffit pas à s'assurer que les processus de fonctionnement 
du sol ne sont pas atteints (Johnsen et al., 2001). Les communautés de micro-et macro-organismes 
peuvent en effet être sujettes à des changements importants sans que cela compromette le cycle de 
l'azote et du carbone sur l'échelle de temps à laquelle ils sont mesurés. En revanche, une modification 
de la biodiversité peut tout à fait compromettre à terme ces paramètres, comme plus simplement la 
capacité des communautés à faire face à de nouvelles perturbations (Ekschmitt & Griffiths, 1988 in 
Johnsen et al., 2001).  
 
Dans son ensemble, ce dispositif permet cependant d'évaluer les risques pour chaque niveau trophique 
des écosystèmes terrestres et aquatiques. Les essais sont conçus pour estimer les seuils d'effets des 
substances sur la survie des individus exposés, mais aussi sur des paramètres sublétaux tels que le 
développement, la croissance ou la reproduction. La mesure de ces paramètres intégrateurs facilite 
l'extrapolation des résultats à l'échelle de la population, qui est l'échelle à laquelle la Directive prévoit 
de protéger les organismes non visés. La diversité des organismes à protéger est prise en compte dans 
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l'évaluation du risque par des facteurs de sécurité ou facteurs d'extrapolation, dont le rôle est d'intégrer 
la variabilité interspécifique de la gamme de sensibilité au produit des organismes non visés d'un 
écosystème. 
 

3.4.1.3. Le principe d'évaluation du risque 

Les textes de référence 
 
texte de la Directive 91/414/EEC prévoit dans leurs principes les règles générales selon lesquelles 
chaque type de risque peut être évalué. Le type d'essai, les informations qui peuvent en être déduites et 
les règles d'évaluation des risques y sont explicites. Dans le cas des oiseaux par exemple, la Directive 
établit que le risque doit être évalué par le calcul d’un quotient "toxicité/exposition" (toxicity/exposure 
ratio ou TER). Ce ratio, qui évalue en fait la "marge de sécurité" entre une valeur de toxicité (la DL50) 
et une estimation de l'exposition (ETE ou Exposition Théorique Estimée) est par exemple comparé à la 
valeur seuil de 10 pour le risque aigu pour les oiseaux (Annexe VI de la Directive 91/414/EEC). Ces 
valeurs seuils sont valables pour toutes les substances, les produits phytopharmaceutiques et leurs 
produits de dégradation majeurs. 

En revanche, la Directive ne s’attache pas aux détails techniques de l’analyse de risque. Le choix des 
données expérimentales à partir desquelles une valeur indicatrice de la toxicité de la substance peut 
être déduite, ainsi que le calcul de l’exposition des oiseaux relèvent de "documents guides" ou 
"documents d'aide à l'évaluation". Ces documents émanent de groupes de travail mis en place au 
niveau européen par la Direction Générale "Santé et protection du consommateur" (DG Sanco) afin 
d'harmoniser les règles d’évaluation des risques, pour des raisons évidentes d’équité dans l’évaluation 
des substances actives par les différents États membres. La mission de ces groupes, composés 
d’évaluateurs et de chercheurs, est de proposer des règles harmonisées d’évaluation du risque pour 
chaque groupe d’organismes considéré réglementairement, en analysant l’ensemble des données 
bibliographiques disponibles et en élaborant des scénarios d’analyse de risque adaptés aux objectifs de 
protection définis. Les documents guides, s’ils n’ont pas le statut réglementaire de la Directive, en sont 
les émanations indispensables au scientifique qui doit procéder aux analyses de risque.  
 

L'évaluation des risques écotoxicologiques 
 
La démarche suivie pour l'évaluation des risques pour les écosystèmes est progressive et doit permettre 
de répondre aux question suivantes : 
Y a-t-il exposition à la substance, au produit ou à un produit de dégradation ? 
Y a-t-il un risque lié à cette exposition? Si oui, quel est ce risque (appréciation qualitative et 
quantitative) ? 
Ce risque est-il attendu dans des conditions réelles d’exposition des écosystèmes ? 
Si oui, ce risque est-il gérable ? 
 
Au-delà d'une évaluation globale du risque environnemental posé par une substance, il s'agit donc 
d'identifier les risques potentiels pour chaque groupe d'organismes non visés et d'en décrire les 
modalités d'occurrence. 

Une analyse de risques est conduite pour chaque groupe d'organisme, pour lesquels la Directive attend 
des "marges de sécurité" proposées sous la forme de "valeurs seuils" (en anglais "trigger values". Ces 
marges de sécurité sont définies pour chaque groupe d'organisme représentés sur la figure 4.2 et 
déclinées pour les risques "aigus" et les risques "chroniques". De même, il est essentiel de savoir si les 
risques potentiels correspondent à des effets létaux ou s'ils correspondent à des effets sur le 
développement ou la reproduction.  
La figure 3.4-3 illustre le schéma d'évaluation des risques pour les oiseaux et les mammifères tel que 
proposé dans le document guide Sanco/4145/2001. 
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Figure 3.4-3. Schéma d'évaluation du risque pour les oiseaux et les mammifères, d'après le document 
guide Sanco/4145/2001. 
 
Ainsi, lors de l'évaluation du risque pour les oiseaux, le ratio toxicité/exposition (TER) aigu est 
comparé au seuil réglementaire de 10 pour statuer sur son acceptabilité au sens de la Directive 
91/414/EEC. Le risque à court terme et le risque à long terme seront évalués par le calculs de ratios 
toxicité/exposition intégrant les valeurs idoines, et comparés à d'autres seuils réglementaires fixés par 
la Directive. 
L'analyse des risques passe également par la différenciation entre les risques aigus et les risques 
chroniques, ce qui dépend notamment de la durée de l'exposition.  
 
Dans le cas des oiseaux par exemple, l'évaluation des risques réalisée doit permettre de savoir si le 
risque est de nature aiguë ou si des effets sur des paramètres sublétaux sont à attendre, si le risque ne 
survient qu'en cas d'exposition continue ou si une exposition courte est suffisante, s'il concerne tous les 
oiseaux ou un groupe d'oiseaux, voire une espèce en particulier, de déterminer l'influence du régime 
alimentaire sur l'exposition, de dire si nécessaire si la chaîne alimentaire est concernée, etc. Seule une 
identification des risques est de nature à permettre de dire si le risque est gérable ou pas, et par quel(s) 
moyen(s). 
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Les outils entrant dans cette évaluation (les études de dégradation, de mobilité, etc. permettant de 
décrire le devenir des substances dans les milieux, et les essais d'écotoxicité permettant de décrire les 
effets attendus des substances sur les organismes) sont positionnés sur le schéma général suivant, 
valable pour tous les groupes d'organismes. 
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Figure 3.4-4. Principe général d'évaluation des risques écotoxicologiques. 

 
L'ensemble des essais d'écotoxicité disponibles pour un groupe d'organisme (Tableau 3.4-1) sert à 
définir des "seuil sans effets" pour ce groupe d'organismes. Ces seuils correspondent en réalité à des 
"seuils sans effets observables", puisque la liste des paramètres mesurés dans les essais n'est ni 
exhaustive ni protectrice d'effets physiologiques mineurs sans conséquences sur la survie de l'espèce. 
Ces seuils sont établis à partir de toutes les informations disponibles, et reposent dans la très grande 
majorité des cas sur les résultats obtenus pour l'espèce qui s'est avérée la plus sensible lors des tests. 
Dans le cas des oiseaux par exemple est retenue (voir aussi Fig 3.4-3) : 
- la plus faible des DL50 par gavage pour évaluer le risque aigu, 
- la plus faible des CL50 alimentaire pour évaluer le court terme, 
- la plus faible des NOEC ou NOEL pour la croissance et la reproduction pour évaluer le risque long 
terme. 
 
L'exposition est estimée pour chaque groupe d'organismes à partir des connaissances acquises sur les 
modalités d'arrivée de la substance dans l'environnement du groupe d'organisme considéré, de la 
quantité de substance concernée, de sa stabilité, et lorsque c'est possible de sa biodisponibilité. Aussi, 
l'exposition est estimée pour chaque usage (culture × dose d'emploi) et en tenant compte des modalités 
d'utilisation (application unique ou répétées, fréquence des applications, type de matériel utilisé, etc.). 
Les seuils d'exposition retenus correspondent aux concentrations attendues dans le sol, dans l'eau ou 
dans des denrées alimentaires correspondant aux pics après application ou, pour des risques 
chroniques, à des chroniques de concentrations. Toujours dans le cas des oiseaux, il existe des 
scénarios d'exposition pour différents groupes d'oiseaux ayant des régimes alimentaires différents et 
dont la présence est plus ou moins représentative selon les cultures concernées par le produit. Par 
exemple, dans l’hypothèse d’un traitement fongicide sur une vigne, le "pire cas" correspond à une 
vigne enherbée dans laquelle peuvent se rencontrer des oiseaux herbivores et insectivores, qui peuvent 
consommer des plantes et/ou des insectes contaminés par le produit. Chaque paramètre entrant dans le 
calcul d'exposition est chiffré à l’aide de résultats d’études expérimentales et de données 
bibliographiques (c'est-à-dire dans l'exemple précédent, évaluation de l’exposition d’un petit oiseau de 
type "linotte" pesant 30 g et consommant 60% de son poids corporel en insectes quotidiennement, 
contenant 2 mg/kg de substance active, etc.). Dans l'exemple des oiseaux, l'exposition est désignée par 
le vocable ETE (Exposition Théorique Estimée) et calculée comme décrit ci-après (d'après 
Sanco/4145/2001).  

Expertise scientifique collective "Pesticides, agriculture et environnement" Chapitre 3 - 133 



Calcul de l'exposition théorique estimée (ETE) pour un oiseau herbivore ou insectivore: 
ETE en mg s.a./kg poids corporel/j = 
dose d’application (kg s.a./ha) 
× facteur d’applications multiples (MAF) 
x dose de résidus de substance / kg aliment (herbes courtes ou longues, feuilles des 

plantes alimentaires, insectes), pour 1 kg de substance appliquée (RUD) 
x ration journalière (FIR), kg aliment/kg poids corporel/j 
x facteur de dissipation dans le temps (Ftwa, 0-1) 
x proportion de l'aliment dans le régime alimentaire (PD, 0-1) 
x proportion de l’aliment qui est contaminé (PT, 0-1) 
x facteur d’évitement de l'aliment traité (AV) 

 
L'évaluation est toujours réalisée en premier lieu par un calcul de base qui n'intègre que les paramètres 
suivants, c'est-à-dire la dose appliquée, le facteur d'applications multiples, qui représente le rapport 
entre la quantité de résidus sur les aliments juste après la dernière application, et la quantité de résidus 
apportés par une seule application (il dépend donc du nombre d'applications, de l'intervalle entre ces 
applications et de la vitesse de dissipation des résidus), de la dose de résidus par kg d'aliment (à partir 
d'abaques) et de la ration alimentaire journalière de l'oiseau considéré (à partir d'abaques). Le risque à 
long terme tient compte du facteur de dissipation dans le temps (fonction de la vitesse de dissipation 
de la substance dans l'aliment) dans le calcul d'exposition. Les autres paramètres, spécifiques des 
habitudes écologiques des oiseaux, sont fixés à 1 par défaut et peuvent être revus à la baisse sous 
réserve que des données de la littérature supportent cette baisse. 

L'ampleur du risque est estimée par la comparaison des données d'écotoxicité et des seuils 
d'exposition, au travers du calcul des rapports "toxicité/exposition" (TER). Ces rapports sont comparés 
à la valeur réglementaire qui représente la marge de sécurité souhaitée entre ces deux grandeurs (seuil 
sans effet et seuil d'exposition ; ci-après). Cette valeur correspond également au facteur d'extrapolation 
utilisé pour calculer des PNECs (voir aussi 3.4.2).  
 

Évaluation du risque aigu pour les oiseaux herbivores et insectivores 
 
DL50 gavage > 2000 mg s.a./kg pc 
pour un produit appliqué en céréales, à 50 g/ha, deux fois par saison à 14 jours d’intervalle : 
 

intervalle 14
nbre applic 2
DT50 10 D
fenêtre 21

ose (kg/ha) DL50 aiguë (mg/kg pc)
0,05 2000

position aiguë MAF

70 739,64
12 640,20

t considéré), 

Ex
FIR RUD ftwa Table 1 AV PT PD ETE TER

Gazon (herb) 0,44 142 1 1,00 1 1 1 3,12 640,20
(insec) 1,04 52 1 non 1 1 1 2,

Céréales précoce (herb) 0,44 142 1 1,00 1 1 1 3,
précoce (insec) 1,04 52 1 non 1 1 1 2,70 739,64
tardif 1,04 52 1 non 1 1 1 2,70 739,64

Cultures à feuilles alim (herb) 0,76 87 1 1,00 1 1 1 3,31 604,96
(insec) 1,04 52 1 non 1 1 1 2,70 739,64

Vergers, vignobles, houblon 1,04 52 1 non 1 1 1 2,70 739,64  
 
TER = DL50 / ETEa = 2000/3.75 = 533.5  (> 10) 
 

L'évaluation du risque présentée ci-dessus correspond à ce que l’on appelle dans le vocabulaire 
d’analyse de risque un "pire-cas réaliste" pour les raisons suivantes : 
- elle place les oiseaux dans une situation de "non choix" de nourriture, 
- elle considère les espèces qui présentent le régime alimentaire le plus pénalisant (régime monotone 
constitué à 100% de l’alimen
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- les seuils d’effets et les seuils d’exposition correspondent à des espèces d’oiseaux différentes : 
l’exposition est calculée pour une linotte (insectivore) ou une oie (herbivore), choisies parce qu’elles 
représentent un "pire-cas" en terme de régime alimentaire, alors que les effets des substances sont 
testés chez le colin de virginie ou le canard colvert, qui sont les espèces standards pour les essais 

alisés (lignes directrices de l’OCDE).  

s 
estimations de toxicité établies chez des espèces sensibles. L’introduction du facteur de sécurité ou 

en outre de tenir compte de la variabilité interspécifique concernant le 
euil de sensibilité des espèces utilisées lors des tests, et d’extrapoler à l’ensemble des oiseaux 

supérieur à la valeur seuil correspondante, le risque 

sent (bactéries, champignons) et pas pour des 
ertébrés ou des micro-arthropodes qui les puisent dans leur alimentation. Pourtant, des effets sont 

oles exposées à du triasulfuron, qui peuvent donc s'expliquer 
niquement par le mode d'action du triasulfuron (Rebecchi et al., 2000, in Johnsen et al., 2001). 

ystématique lors de l’examen 

e l’évaluation du 

(TER = DL50/ETE), et 

ns 

ré

Il s'agit donc de confronter des estimations de type "pire-cas réaliste" pour l’exposition avec de

facteur d'extrapolation permet 
s
susceptibles d’être exposés. 
Si le ratio toxicité-exposition ainsi calculé est 
évalué est considéré comme "acceptable" au sens de la Directive 91/414/EEC. Enfin, tous les ratios 
toxicité-exposition doivent être supérieurs aux seuils proposés par la Directive pour que le risque pour 
les oiseaux soit considéré comme acceptable. 
 

3.4.1.4. La prédiction des impacts par l'évaluation du risque au niveau réglementaire 

La prédiction de l’écotoxicité 
 
Le mode d'action d’une substance ne suffit pas toujours pour identifier a priori les organismes les plus 
sensibles à une molécule (Johnsen et al., 2001). 
Par exemple, les sulfonyl-urées, de par leur structure, visent les enzymes impliquées dans la synthèse 
des acides aminés valine, leucine et isoleucine et par conséquent, devraient exercer une toxicité 

niquement pour les organismes qui les synthétiu
v
observés dans des populations de collemb
u
D’autres exemples montrent que des effets insecticides se produisent avec des herbicides ou des 
fongicides chez des espèces non visées. Ceci interdit donc de se limiter, lors de la réalisation des essais 
d’écotoxicité dans le cadre réglementaire, ou encore lors de l’établissement de protocoles de suivis sur 
le terrain, aux seules espèces a priori les plus directement concernées par l’activité du produit. En 
revanche, l’ensemble des données d’écotoxicité générées de façon s
réglementaire peut permettre d’identifier les espèces les plus à risque, à suivre en priorité dans les 
programmes de biosurveillance de l'environnement. 
 

La prédiction des impacts sur le terrain 
 
En préambule, il convient de remarquer que l’évaluation du risque conduite dans le contexte 
réglementaire de l’application de la Directive 91/414/EEC conclut à des risques "acceptables", et non à 
une absence de risque. Seule l’absence d’exposition, qui est la première étape de l’évaluation du 
risque, peut permettre de conclure à des risques nuls. Toute exposition peut donc comporter un risque, 
même minime et indétectable, qui ne peut être assimilé à un risque nul. 
Ce constat est valable quelle que soit l’approche retenue pour évaluer les risques, c'est-à-dire aussi 
bien pour les approches déterministes que probabilistes. En reprenant l’exemple d
risque aigu pour les oiseaux, l’évaluation déterministe du risque consiste à comparer les seuils de 
sensibilité et les seuils d’exposition par le calcul d’un ratio toxicité-exposition 
d’introduire un facteur de sécurité (ce rapport soit être supérieur à 10) pour que le risque aigu soit 
considéré comme acceptable. Ce calcul ne garantit pas l’absence de mortalités sur le terrain, chez des 
oiseaux qui seraient exposés : ceci s’explique par le fait que la concentration sans effets sur la survie 
de l’essai d’écotoxicité dont est dérivée la DL50 peut être inférieure à la DL50 divisée par 10. Da
une approche probabiliste, la DL50 utilisée pour évaluer le risque aigu correspondrait au 90ème ou au 
95ème percentile de la distribution des DL50 mesurées pour une dizaine d’espèces. Cette DL50 serait 
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alors directement comparée au seuil d’exposition sans utiliser de facteur de sécurité pour la variabilité 
inter spécifique puisque celle-ci est ici quantifiée par la distribution des sensibilités.  

Dans les deux cas, l'évaluation ne garantit l'absence d’effets létaux, mais en revanche un risque faible 
de mortalités massives susceptibles d’entraîner un déclin dans les populations. 
La première question qui se pose dès lors est celle des effets indirects, non évalués explicitement dans 
le contexte réglementaire en ce sens que la Directive 91/414/CEE ne propose pas de critère 
d'acceptabilité, et que seuls des essais conduits sur le terrain, que ce soit des études au champ ou des 
mésocosmes aquatiques les abordent puisqu'ils participent inévitablement au résultat final observé.  
Par exemple, le risque de déclin de populations d'insectes et ensuite d'oiseaux suite à la destruction de 
zones végétalisées de bordure (entraînant la disparition de l'habitat ou de la ressource alimentaire) n'est 

groupes d'organismes font l'objet d'une évaluation des risques, et que le risque doit être 

s effets directs suite à l'utilisation des produits. 

ultanée à des substances provenant de produits différents n’en perd pas 

pas quantifiable par l'évaluation des risques écotoxicologiques telle qu'elle est menée actuellement. 
Cependant, cette lacune dans les paramètres d'évaluation de risque est en principe comblée par le fait 
que tous les 
acceptable pour tous. De plus, les objectifs de protection édictés dans les documents guides à 
l'évaluation des risques pour les organismes terrestres (Document Sanco/10329/2002) et aquatiques 
(Document Sanco/3268/2001) prévoient que la disparition d'espèces n'est pas un effet acceptable dans 
le contexte de la Directive 91/414/EEC, ce qui limite les risques d'effets indirects par le jeu des 
relations trophiques.  
Par conséquent, en basant sa décision sur le groupe d'organismes le plus critique, la réglementation 
peut permettre de se prémunir de l'occurrence d'effets indirects, non évalués, mais couverts par 
l'évaluation de

La seconde question est celle de la capacité d’une approche d’évaluation du risque substance par 
substance à prédire les risques pour les écosystèmes qui sont presque toujours sujets à une multi-
exposition.  
L’évaluation des risques réalisée a priori ne couvre pas la problématique des multi-expositions. Ceci 
est une inférence inévitable du contexte réglementaire dans lequel cette évaluation est conduite, 
contexte visant à régir la mise sur le marché du produit évalué. Une telle évaluation conduirait alors à 
devoir statuer sur un produit pour un risque identifié dans des scénarios faisant intervenir divers 
produits. Les seules multi-expositions faisant l’objet d’une évaluation du risque concernent les 
produits phytopharmaceutiques contenant un mélange de plusieurs substances actives, ces produits 
faisant l’objet d’essais d’écotoxicité, et la multi-exposition à une substance et à ses produits de 
dégradation. 
Les risques, qu’ils soient sanitaires ou environnementaux, liés à l’exposition à de tels mélanges de 
substances ne sont pas évalués et la réglementation à leur sujet est quasiment inexistante. 

e risque lié à l’exposition simL
pour autant sa pertinence puisqu’il correspond à une réalité : le mélange de produits dans la cuve de 
pulvérisation est une pratique courante, l’exposition des organismes à des produits appliqués à 
quelques heures voire quelques jours d’intervalle correspond bien souvent à une multi-exposition. A 
l’échelle du bassin versant, le nombre de produits susceptibles de constituer une exposition pour un 
même organisme à un moment donné peut même augmenter significativement. Les études conduites 
sur ce sujet indiquent que dans la majorité des cas, les effets observés correspondent aux effets de la 
substance la plus toxique (Liess et al., 2005). La limite principale de ce postulat correspond à une 
exposition simultanée à des substances très toxiques pour des organismes de niveaux trophiques 
différents, dont le déclin conjugué pourrait se traduire par un effet sur les communautés plus important 
qu’en cas d’exposition à seulement l’une de ces substances. Le retour du terrain ne permet pas encore 

’aller plus avant sur ce point. d
 
Il convient de rappeler que les risques sont évalués pour une substance dans le cadre des 
recommandations d'usage (dose recommandée, nombre d'applications, intervalle entre les applications) 
de la préparation qui la contient. Dans la pratique, il y a parfois une succession de traitements 
impliquant des produits différents apportant la même substance active, dont l'évaluation individuelle 
aura conclu à un risque acceptable pour un nombre limité d'applications. Si trois traitements avec une 
substance donnée à 7 jours d'intervalle présentent un risque acceptable pour la faune et la flore non 
visées, on ne peut en déduire a priori que 6 traitements (soit 2 fois trois traitements autorisés) avec 
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cette même substance sous deux formulations différentes présentent un risque acceptable pour la faune 
et la flore non visée. Ce type de multi-exposition à la même substance n'est pas couvert par 
l'évaluation des risques réalisée au niveau de chaque produit. 
 
Enfin, la question la plus générale que pose le principe même d'une évaluation des risques effectuée 
dans un contexte réglementaire a trait à sa pertinence scientifique. En effet, la difficulté réside dans le 
fait d’évaluer des risques spécifiques en utilisant des outils génériques et standardisés, qui seuls 
permettent d’évaluer le danger et le risque de manière systématique et exploitable. 
Il y a en effet une contradiction apparente entre la standardisation des outils et l'objectif d'une 
évaluation scientifique et donc soumise à une logique progressive et forcément dédiée. Il en découle le 
problème de la quantité d'informations qui est jugée nécessaire pour décrire l'écotoxicité d'un produit 
et donc pour considérer que les dangers et les risques ont pu être évalués. L'expérience dans le 
domaine de cette évaluation réglementaire montre aujourd'hui qu'aucune substance active n'est 
totalement comparable à une autre du point de vue du profil écotoxicologique et que les dossiers qui 
comportent des ensembles d'études identiques sont rares. Ce constat est la preuve qu'au-delà du 
passage de chaque substance au travers du tamis d'essais d'écotoxicité systématique imposé par la 
Directive (cases bleues du Tableau 3.4-1), les questions générées par ce premier examen n'ont souvent 
trouvé des réponses que dans une évaluation affinée impliquant des essais supplémentaires dédiés. Dès 
lors, si ces réponses remplissent les objectifs de protection fixés (la protection des populations non 
visées les plus vulnérables) l'équilibre entre le tamis systématique et l’évaluation dédiée est trouvé. 
La question de la pertinence des évaluations effectuées survient également sur le long terme (i.e., les 
outils développés il y a dix ans sont-ils toujours à même de constituer un filtre efficace ?). Elle 
oncerne surtout les essais d'écotoxicité qui constituent le tamis d'essais sur lequel les substances 

 
"de base" (i.e. d'après les s t  
r st ainsi qu inse ur la des 
herbicides peu toxiques pour les algues tout en restant efficaces à quelques grammes par hectare. 
L re le mieux ce dernier cas est celui des herbicides de la famille des sulfonylurées. 
En dépit de leur faible toxicité aiguë pour les algues, ces herbicides restent extrêmement e caces sur 
les plantes terrestres et le développement plus récent d'un e otoxicité impliquant la lentille 
d ibba) a démont ité pour les plan ques (Tableau 3
 
Tableau 3.4-2. Seuils d'effets (estimés par les CE50) des he  de la famille des lurées 
p es et les plantes aqua source: AGRITOX).

CE50 al pèce la 
plus se  mg/L 

CE50 plant e (Lemna 
gibba ou en mg/L 

Ratio (C algue / 
CE5 te) 

c
passent systématiquement. Au fil des ans, ces essais ont été intégrés de plus en plus en amont dans le 
processus de développement des nouvelles molécules, en particulier lors des screenings. Il en résulte 
que les molécules choisies pour être développées présentent de plus en plus un profil écotoxicologique

 essais introduits dan
e sont a rus des 

le screening) satisfaisant, tou
cticides peu toxiques po

 en ayant l'activité
daphn e ou echerchée. C'e ppa  i

'exemple qui illust
ffi

ssai d'éc
'eau (Lemna g ré la p otoxichyt tes aquati .4-2). 

rbicides sulfony
our les algu tiques (   

Substance gue (es
nsible) en

e aquatiqu
 L ) . minor

E50 
0 plan

Amidosulfuron 47 - - 
Azimsulfuron 0,012 0,008 1,5 
Bensulfuron-methyl 
Chlorsulfuron 

2 
1,2 

- 
- 

- 
- 

Cinosulfuron 4,6 - - 
Flazasulfuron > 0,005-0,055* 0,00004 12,5-1375 

0,00126 7 
Rimsulfuron 1,6 0,0046 347 

0,221 0,00096 230 
0,0159 0,0013 12,2 

Triasulfuron 0,035 0,000068 514 

Foramsulfuron 3,3 0,00065 5076 
Iodosulfuron 0,07 0,000418 167 
Metsulfuron-methyl 0,045 0,0036 12,5 
Nicosulfuron 182 0,0027 67400 
Prosulfuron 0,0089 

Sulfosulfuron 
Thifensulfuron-methyl 

Tribenuron-methyl 0,021 0,0056 3,75 
Triflusulfuron-methyl 0,046 0,00215 21,4 

* intervalle pour toutes les valeurs 
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Cette observation a conduit les évaluateurs à demander aux industriels déposant un dossier 
d'évaluation pour une substance herbicide de fournir un essai d'écotoxicité avec une plante aquatique 

stances, des produits dans lesquels elles entrent ainsi que des métabolites ou produits de 

 Il n'est donc pas possible de se prononcer sur les risques associés susceptibles 

édiées, sans qu'il soit possible de savoir si ces organismes sont protégés par les évaluations réalisées.  
cessus réglemen pendant permis d'iden s substances ré oblématiques 

nnement (et pour la santé humaine), et a conduit à leur retra soit parce 
t pas fait l' nces de la

ue is d'identifier d'usage acceptable pour ces substances au niveau 
luées à ce jo quelles une 

.  

de façon de plus en plus systématique. Cet essai fait aujourd'hui partie des données de base pour les 
herbicides exigé par la Directive 91/414/EEC. 
 

3.4.1.5. Idées essentielles 

L'évaluation des risques écotoxicologiques des produits phytopharmaceutiques réalisée dans le 
contexte de la Directive 91/414/EEC est sur le principe une évaluation réalisée a priori (sauf pour les 
substances mises sur le marché avant la mise en place de la Directive), sur la base d'outils de 
prédiction de l'exposition et des impacts et dans l'objectif de se placer dans les conditions prévues 
d'utilisation des produits. 
Dans le cas des produits phytopharmaceutiques, l'évaluation des risques fournit des critères 
décisionnels, c'est-à-dire que la décision d'autoriser la mise sur le marché d'un produit passe 
nécessairement par la connaissance des impacts et des risques associés. Ce caractère essentiel d'une 
démonstration préalable de l'acceptabilité des risques est retrouvé pour les substances biocides mais 
pas pour les substances chimiques en général à quelques exceptions près. 
Les objectifs de protection de la Directive 91/414/EEC reposent sur une distinction entre les 
organismes visés et les organismes non visés, placés dans le contexte fonctionnel de l'écosystème 
agricole. Il n'y a pas de choix à priori entre la protection de la structure ou du fonctionnement de 
l'écosystème. En ce qui concerne la structure des écosystèmes, les objectifs de protection, en se 
référant à l'espèce, rencontrent les objectifs de protection de la biodiversité. Il n'y a pas de prévalence 
d’un risque sur un autre. 
L'évaluation des risques conduite dans ce contexte est un travail exhaustif permettant de procéder à 
une description des principales propriétés écotoxiques et environnementales (approche transversale) de 
toutes les sub
dégradation majeurs de la substance active dans les milieux. C'est une approche progressive, déroulant 
l'évaluation des risques en différentes étapes, permettant ainsi de n'approfondir que les points critiques 
du point de vue des risques et non des dangers. Pour des substances anciennes, dont l'utilisation est 
antérieure à la mise en place de la Directive, l'évaluation peut intégrer le retour du terrain (données de 
suivi disponibles) comme éléments d'aide à la décision. 
Du point de vue de la prédiction des risques, l'évaluation des risques réalisée prévient un déclin des 
populations non visées suite à des effets létaux et sublétaux du pesticide évalué, ainsi qu'un déclin des 
populations non visées suite à des effets indirects des pesticides, sous réserve d'une utilisation des 
produits qui soit conforme à la réglementation. Elle ne garantit pas l'absence d'effets au niveau de ces 
populations. 

L'évaluation des risques effectuée a priori a cependant des limites, propres à son contexte réglementai-
re mais aussi liées à un manque de données écologiques et écotoxicologiques dans certains domaines. 
Les limites liées à son statut réglementaire concernent les expositions multiples, simultanées ou non, 
des écosystèmes à des substances différentes, mais aussi des expositions répétées à la même substance 
(au-delà de celles évaluées pour un même produit) survenant lors du recours à des spécialités phyto-
pharmaceutiques différentes mais apportant la même substance. Ces cas de figure ne sont pas pris en 
compte dans le contexte de l'application de la Directive 91/414/EEC et le retour du terrain est frag-
mentaire à leur sujet.
d'être extrapolés à partir des évaluations individuelles qui sont réalisées. Les limites liées à un manque 
de données d'ordre écologiques et écotoxicologiques se traduisent par le fait qu'un certain nombre de 
groupes trophiques ne font pas, dans ce contexte réglementaire, l'objet d'évaluations de risques 
d
Ce pro taire a ce tifier le ellement pr
pour l'enviro it du marché 
qu'elles n'on objet de dépôt de dossier conforme aux exige  Directive, soit parce que 
l'évaluation des risq

. Le tableau 3.4-3 regroupe les substances qui
s n'a pas perm

européen  ont été éva ur et pour les
décision a été prise
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Tableau 3.4-3. Substa squelles une décis  prise au 01 . Toutes les 
es non marqu stérisque sont inscrites à l'Annexe I de la D EC. Les 

uées ue ne sont pas insc

 
-methyl 

rin 

* 

e 

Carfentrazone 
Chlorpropham 

mid-P 

e 
 

Fluoxypyr 
Flurtamone 

Iodosulfuron-methyl sodium 

hrine 

ethyl 

Oxasufulron 
Paraquat 

 
hyl* 

Prohexadione-calcium 

 

one-sodium

 chloraphis 

e 
n 

Tecnazene* 
Thiabendazole 
Thiacloprid 
Thifensulfuron-methyl 
Thiram 

nces pour le ion a été janvier 2005
substanc ées d'un a irective 91/414/E
substances marq
 

d'un astérisq rites à l'Annexe I. 

2,4 D 
2,4 DB 

 Acephate*
Acetamiprid
Acibenzolar-S
Aldicarb* 

methAlpha cyper
Amitraze* 
Amitrole 
Atrazine* 

lAzinphos-ethy
 Azimsulfuron

nAzoxystrobi
Benalaxyl 
Benomyl* 
Bentazone 
Benzoic acid 
Beta cyfluthrine 
Bromoxynil 

Dinoterb* 
Diquat 
DNOC* 

te Esfenvalera
tEthofumesa

Ethoxysulfuron
Famoxadone 

e Fenamidon
Fenarimol 

 Fenhexamid
Fenthion* 

te* Fentin-aceta
xyde* Fentin-hydro

Ferric-phosphate 
Flazasulfuron 
Florasulam 
Flufenacet 
Flumioxazine 
Flupyrsulfuron-methyl 

Ioxynil  
Iprodione  
Iprovalicarbe 
Isoproturon 

le Isoxafluto
Kresoxim 

lotLamba cyha
Lindane* 
Linuron 
Mecoprop 
Mecoprop P 
Mepanipyrim 

mMesosulfuron-
Mesotrione 
Metalaxyl M 

methyl Metsulfuron-
Molinate 
Monolinuron* 
Oxadiargyl 

Prophame* 
Propiconazole
Propinebe 
Propoxycarbaz
Propyzamide 
Prosulfuron 

sPseudomona
Pymetrozine 

ine Pyraclostrob
Pyraflufen-ethyl 

hos* Pyrazop
Pyridate 
Quinoxyfen 
Quintozene* 
Silthiofam 

ne* Simazi
Spiroxamin
Sulfosulfuro

Chlozolinate* 
Cinidon-ethyl 

Flusilazole 
Foramsulfuron 

Parathion*
Parathion-met

Cyazofamid 
Cyclanilide 
Cyfluthrine 
Cyhalofop-butyl 
Deltamethrine 
Desmediphame 

imethena

Fosthiazate 
Glyphosate 
Glyphosate-trimesium 
Hydrazide maleique 
Imazalil 
Imazamox 

Pendimethalin 
Permethrine* 
Phenmedipham 
Phosphate ferrique 
Picolonafen 
Picoxystrobine 

Triasulfuron 
Trifloxystrobin 
Sulfosulfuron 
Vinclozoline 
Ziram 
Zoxamide 

D

3.4.2. Observations - réseaux de surveillance 

.4.2.1. Méthodes physico-chimiques 

a mise en œuvre de l'approche physico-chimique constitue la démarche la plus ancienne et la plus 

valeurs de référence, lesquelles n'existent le plus souvent que pour l'eau. A l'heure actuelle (IFEN, 
2004), les valeurs de référence utilisées sont essentiellement celles qui ont été établies pour les normes 
de potabilité (0,1 µg/L en général pour chaque substance, 0,5 µg/L pour l'ensemble des substances, 

Les méthodes qui permettent l'évaluation de la qualité des milieux naturels sont schématiquement 
réparties en deux catégories distinctes, les méthodes d'analyse physico-chimiques d'une part et les 
méthodes biologiques d'autre part. La mise en œuvre simultanée de ces deux démarches permet la 
réalisation d'études de biosurveillance, voire la constitution de réseaux de surveillance de la qualité des 
milieux. 
 

3

L
utilisée pour apprécier la qualité des milieux. Des méthodes permettant l'analyse de nombreux 
pesticides dans les matrices environnementales sont d'ores et déjà disponibles (voir par exemple Font 
et al., 1993 ; Stout et al., 1998). Même si cette approche présente de nombreuses limites qui sont 
décrites ci-dessous, la surveillance environnementale est incontournable, que ce soit dans la 
perspective de la mise en œuvre de la DCE, que pour l'évaluation de l'efficacité des programmes visant 
à limiter les pollutions ou pour le suivi post-homologation des substances. 
 

Interprétation des données 
 
L'interprétation des résultats se fait le plus souvent par comparaison des valeurs obtenues avec des 

Expertise scientifique collective "Pesticides, agriculture et environnement" Chapitre 3 - 139 



selon la Directive 80/778/EEC, 19805). Dans le cadre de la mise en place de la DCE, des valeurs seuils 
doivent être déterminées pour une liste de substances prioritaire dans les eaux douces, dont 10 
pesticides (alachlore, atrazine, chlorfenvinphos, chlopyrifos-éthyl, diuron, alpha-endosulfan, lindane, 
isoproturon, simazine, trifluraline). Les concentrations prédites sans effet (Predicted No Effect 
Concentrations ou PNEC) déterminées lors de l'évaluation du risque écotoxicologique de ces 
substances pour les milieux aquatiques sont l'un des moyens utilisables pour établir ces valeurs seuils 
et elles pourraient de la même façon être utilisées pour analyser les résultats des réseaux de 
surveillance de la qualité des ressources en eau. En ce qui concerne les milieux marins, il semble que 

s PNEC établies pour les eaux douces puissent être utilisées, sous réserve que des précautions soient 

erner les sédiments et les sols, voire les organismes. La PNEC 

concerné. La détermination des PNEC n'est possible que lorsqu'il 

eux approches sont généralement utilisées pour déterminer les valeurs des PNEC à partir des 
ERIS, 2004) : 

le
prises dans la constitution des jeux de données utilisés pour les déterminer (Maltby et al., 2005). A 
terme, cette démarche devrait aussi conc
est définie de telle façon qu'en dessous de cette concentration, la substance ne devrait pas avoir d'effet 
indésirable sur le compartiment 
existe suffisamment d'informations sur l'écotoxicité des substances.  
 
D
données d'écotoxicité (IN
- l'utilisation de facteurs d'extrapolation (lorsqu'un nombre restreint de données est disponible): 
approche dite "déterministe",  
- l'utilisation d'une méthode statistique (lorsqu'un grand nombre de données est disponible): approche 
dite "probabiliste". 
 
Approche déterministe 

Cette méthode consiste à utiliser les résultats des tests de toxicité effectués sur l'espèce la plus sensible 
des espèces testées en leur appliquant un facteur d'incertitude qui varie en fonction de la nature et de la 

sible des réponses liée 
ux différences inter-individuelles ou inter-spécifiques, ou bien encore aux différences entre effets à 

ts phytopharmaceutiques (section précédente). 
es règles d'attribution d'une valeur au facteur d'extrapolation ont été définies pour les eaux douces, 

t les prédateurs (tableaux 3.4-4 à 3.4-7). Da s, ce sont les 
sés.  

tion des PN r les eaux douces (d'après 

xtrapolation 

quantité des données disponibles. L'objectif est de pouvoir extrapoler à l'ensemble d'un écosystème 
(ou d'un compartiment de l'environnement) les effets observés sur une espèce ou sur un nombre limité 
d'espèces. Le facteur d'extrapolation permet alors de couvrir la variabilité pos
a
court terme et effets à long terme. Le principe est identique à l'approche décrite pour l'évaluation a 
priori des produi
D
les sédiments, les sols e ns le cas des prédateur
résultats d'essais par contamination orale sur les mammifères qui so
 

nt utili

Tableau 3.4-4. Facteurs d’extrapolation pour la dériva EC pou
INERIS, 2004). 
 
Informations disponibles Facteur d’e
Au moins une CL50 d’un essai à court t
trophiques standards (poisson, invertébré et

erme pour chacun des 3 niveaux 
 algue) 

a1000

Une NOEC d’un essai à long terme (poisson ou invertébré) 100b

isson, 10

Deux NOEC d’essais à long terme pour 2 niveaux trophiques (poisson 
et/ou invertébré et/ ou algues) 

50c

Trois NOEC d’essais à long terme pour 3 niveaux trophiques (po d

invertébré et algue le plus souvent) 
Données de terrain ou de mésocosmes Évalué au cas par case

 
(a) L’utilisation d’un facteur d’incertitude de 1000 permet de protéger l’écosystème de l’ensemble des variations et 
incertitudes, en considérant qu’elles contribuent toutes de façon significative à l’incertitude totale. Pour certaines 
substances, il est possible qu’une des composantes de l’incertitude soit plus importante ou négligeable par rapport aux 
autres. Dans ce cas le facteur peut varier en fonction de ces données. 

                                                      
5 Council Directive 80/778/EEC of 15 July 1980 relating to the quality of water intended for human consumption, JOCE, 
L 229 30.08.1980, p.11. 
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(b) Il faut que la NOEC corresponde au niveau trophique ayant la CL50 la plus basse dans les essais court terme. Dans 
le cas contraire, la NOEC ne peut pas être considérée comme protectrice d’autres espèces plus sensibles. C'est alors la 

L50 la plus faible qui est utilisée avec un facteur d’incertitude de 1000 pour déterminer la PNEC aquatique, sauf si 
C est plus élevée que la PNEC calculée d’après la première NOEC. 

es essais à court terme. Dans le cas contraire, c’est-à-dire si la NOEC ne correspond pas à l’espèce 
C est calculée à partir de la NOEC la plus faible, en utilisant un facteur d’incertitude de 100 et 

e lorsque des NOEC issues d’essais à long ter  moins trois 
a NOEC la plus basse sert à dériver la PNEC aquatique. Cependant, le facteur 10 n’est 

nsidérée comme représentative du 
générée avec l’espèce la plus 

ur déterminer la PNEC. 
t être déterminé au cas par cas en 

es. 

, 2004). 

C
cette PNE
(c) Un facteur de 50 s’applique à la plus basse des deux NOEC si celle-ci couvre le niveau trophique possédant la plus 
basse CL50 dans l

 plus sensible, la PNEla
non de 50. 
(d) Un facteur de 10 s’appliqu me sont disponibles pour au
niveaux trophiques différents. L
appliqué que si la NOEC la plus faible correspond à une espèce pouvant êt
maillon le plus sensible de l’écosystème. Dans le cas où la plus basse NOEC n

re co
’a pas été 

sensible lors d'essais à court terme, un facteur de 50 au lieu de 10 lui est appliq
(e) A la suite d’études en mésocosmes ou de terrain, un facteur d’incertitude
fonction de la pertinence des données recueilli

ué po
 peu

 
Tableau 3.4-5. Facteurs d’extrapolation pour la dérivation des PNEC pour les sédiments (d'après 
INERIS
 
Informations disponibles Facteur d’extrapolation 
Une donnée à long terme 100 
Deux données à long terme pour des espèces ayant des habitats 50 
et des modes d’alimentation différents 
Trois données à long terme pour des espèces ayant des habitats 
et des modes d’alimentation différents 

10 

 
Tableau 3.4-6. Facteurs d’extrapolation pour la dérivation des PN s INERIS, 

004). 
EC pour les sols (d'aprè

2
 
Informations disponibles Facteur d’extrapolation 
CL(E)50 d’essai de toxicité à court terme (par ex. plantes, vers de 1000 
terre, ou micro-organismes) 
Une NOEC d’essai de toxicité à long terme (par ex. plantes) 

ux niveaux 

r trois niveaux 

onnées de terrain / données d’écosystèmes modèles Évalué au cas par cas 

100 
NOEC d’essais à long terme supplémentaire pour de
trophiques 

50 

NOEC d’essais à long terme supplémentaire pou
trophiques 

10 

D
 
Tableau 3.4-7. Facteurs d’extrapolation pour la dérivation des PNEC pour les prédateurs (d'après 
INERIS, 2004). 
 
Informations disponibles Facteur d’extrapolation 
Au moins une CL50 d’un essai à court terme (5 jours) 1000 
Une NOEC d’un essai à doses répétées (28 jours) 100 
Une NOEC d’un essai à doses répétées (90 jours) 30 
Au moins une donnée chronique (reproduction) 10 
 

Les facteurs d'extrapolation présentés ci-dessus sont utilisés pour évaluer les risques posés par les 
substances chimiques au sens large du terme. 
Les facteurs d'extrapolation qui sont utilisés pour évaluer les risques pour les pesticides sont issus des 
principes uniformes de l'Annexe VI de la Directive 91/414/EEC (2004). Ces facteurs d'extrapolation 
sont appelés "facteurs de sécurité" et dérivent directement des facteurs d'extrapolation présentés ci-
dessus, mais tiennent compte du fait que, conformément aux exigences de la Directive, des résultats 
sont disponibles pour des essais d'écotoxicité aiguë et chronique réalisés pour l'ensemble des 
organismes faisant l'objet d'une évaluation du risque (voir section 3.4.1). Aussi, pour les organismes 
terrestres et aquatiques, d'autres facteurs de sécurité sont utilisés (Tableau 3.4-8). 
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Tableau 3.4-8. Facteurs d’extrapolation (=facteurs de sécurité) pour l'évaluation du risque pour les 
organismes terrestres et aquatiques (d'après Directive 91/414/EEC). 
 
Organismes Type d'essai / donnée Facteur d’extrapolation 
Aquatiques Aigu / CE50 100 
 Chronique / NOEC 10 
 Chronique /NOEC micro/mésocosme 1-10 
Oiseaux et mammifères Aigu / DL50 10 
 Court terme / DL50 10 
 Long terme/ NOEC 5 
Organismes du sol Aigu / DL50 10 
 Long terme / NOEC 5 
 
Approche probabiliste 

Lorsqu'un grand nombre de données d'écotoxicité est disponible, une PNEC peut être déterminée 
statistiquement à partir de la courbe de distribution de la sensibilité des espèces (Species Sensitiviy 
Distribution ou SSD ; Aldenberg & Slob, 1993). L’incertitude liée à la variabilité intra-spécifique et 
inter-spécifique diminue lorsque le nombre de données disponibles augmente. Cette procédure a été 
acceptée au sein des groupes techniques de l’Union Européenne dans le cadre du Règlement sur les 
substances existantes (CE 793/93). Elle suppose que les données (NOEC, CE50, etc.) obtenues pour 
différentes espèces sont distribuées suivant une loi statistique connue (log-logistique, log-normale, 
etc. ; Aldenberg & Slob, 1993 ; Aldenberg et Jaworska, 2000 ; Fig. 3.4-5). Dans la mesure du possible, 
ce sont des NOEC qui sont utilisées. 
Lorsque plusieurs valeurs de NOEC sont disponibles pour une même espèce, c’est la moyenne 
géométrique de ces NOEC sur le critère d’effet le plus sensible qui est utilisée. Une valeur de 
référence est déterminée comme étant égale au 5ème percentile de la distribution de ces données (HC5 : 
Hazardous Concentration for 5 % of species). Un intervalle de confiance pour cette concentration peut 
être déterminé par bootstrap. 
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Figure 3.4-5. Exemple de courbe de distribution de sensibilité des espèces pour une substance (HC5: 
Hazardous Concentration for 5 % of species). 
 
La PNEC correspond à la valeur de référence divisée par un facteur d’extrapolation de 1 à 5 qui est 
déterminé au cas par cas selon : 
- la diversité et la représentativité des espèces et des stades de développement testés,  
- la qualité des données et des critères d’effets observés (critères d’effets chroniques en particulier),  
- la connaissance du mode d’action toxicologique de la substance,  
- l'incertitude dans l’estimation du 5ème percentile (conformité de la distribution observée par rapport à 
- une distribution théorique, taille de l’intervalle de confiance),  
- la comparaison avec des données obtenues en mésocosmes ou lors d’études de terrain.  
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Au niveau réglementaire européen, cette méthode n'est utilisée que s'il existe au moins 10 (et de 
préférence 15) NOECs, correspondant à des effets à long terme et déterminées sur des espèces 
différentes appartenant à 8 groupes taxonomiques différents (INERIS, 2004). 
En l'absence de données expérimentales concernant les organismes benthiques ou terrestres, une 
PNECsédiments ou une PNECsol peut être déterminée par la méthode du coefficient de partage (INERIS, 
2004). Cette méthode suppose que les organismes benthiques ou terrestres ont la même sensibilité que 
les organismes de la colonne d’eau et que la concentration dans les sédiments (ou dans le sol) est en 
équilibre avec la concentration dans l’eau interstitielle et dans les organismes benthiques (ou 
terrestres). 
En ce qui concerne les pesticides, des PNEC pour les écosystèmes aquatiques ont été établies par la 
Commission d'Etude de la Toxicité pour 163 substances actives répertoriées dans la base AGRITOX. 
Certaines PNEC sont libellées sont comme "provisoires" lorsqu'elles n'ont pas été mentionnées 
explicitement dans une procès verbal de la Commission). Ces PNEC sont définies sur la base des 
données d'écotoxicité disponibles dans le cadre de l'examen réglementaire des dossiers d'évaluation 
des substances actives et des préparations, et intègrent les facteurs de sécurité définis par la Directive 
91/414/EEC (Tableau 3.4-8). Elles intègrent l'ensemble des données aiguës et chroniques disponibles, 
éventuellement des données issues d'études en écosystèmes artificiels (micro ou mésocosmes) et sont 
établies suivant une approche déterministe ou probabiliste. 
Près de 20 % de ces PNECs (31 sur 163) sont inférieures ou égales à 0,1 µg/L (Fig. 3.4-6). Les 
molécules concernées sont essentiellement des insecticides et des herbicides.  
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Figure 3.4-6. Distribution des valeurs de PNEC (provisoires ou validées par la Commission des 
Toxiques) pour les substances actives répertoriées dans la base de données AGRITOX. 
 

Limites de l'approche physico-chimique 
 
L'approche physico-chimique de l'évaluation de la qualité des milieux présente de nombreuses 
limites :  
- une analyse effectuée sur un échantillon prélevé dans une station donnée et à un moment particulier 
n'a qu'une valeur ponctuelle dans le temps et dans l'espace ; lors d'une pollution localisée et/ou de 
courte durée par exemple, un prélèvement peut être réalisé au mauvais endroit ou trop tard pour que 
l'identification et/ou la quantification des substances en cause soit possible.  
- aucune méthode ne permet de détecter et de quantifier simultanément tous les pesticides présents 
dans un échantillon, notamment du fait de leur grande diversité chimique, de la présence éventuelle de 
produits de dégradation inconnus ou d'interférences dues aux caractéristiques des matrices analysées 
(Peijnenburg & Jager, 2003). Les analyses sont actuellement effectuées par des méthodes d'analyse 
multirésidu qui représentent un compromis entre le nombre de substances quantifiables dans un même 
échantillon, le coût de l'analyse et les performances. Les doses d'emploi des substances "modernes" 
sont de plus en plus réduites, ce qui a pour corollaire que les concentrations de ces substances dans 
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l'environnement devraient être de plus en plus faibles, ce qui ne sera pas sans poser d'importants 
problèmes pour les détecter et les quantifier. 
- les limites de détection des méthodes analytiques sont parfois supérieures aux concentrations pour 
lesquelles des effets biologiques peuvent être observés voire aux PNECs.  
- la non-détection d'une substance ne signifie pas nécessairement qu'elle ne pose pas de problème 
environnemental. Il peut s'agir de la conséquence d'un plan d'échantillonnage ou de méthodes 
analytiques inadaptées. 
- la mise en évidence de la présence d'une substance ne fournit pas nécessairement d'informations sur 
les effets toxiques qu'elle est susceptible d'entraîner, car la biodisponibilité de certaines substances (et 
donc leur capacité à pénétrer dans les organismes et à exercer un éventuel effet toxique) varie en 
fonction des conditions environnementales (Knezovich et al., 1987 ; Verge et al., 2001).  
- les interactions entre pesticides ou entre ces molécules et les autres facteurs du milieu peuvent 
parfois se traduire par une exacerbation (synergie) ou au contraire une réduction (antagonisme) de leur 
toxicité. De ce fait, l'information sur la présence des substances considérées isolément n'est pas 
nécessairement suffisante pour évaluer les conséquences de la contamination.  
- pour une même concentration d'une substance, les effets biologiques peuvent être très différents 
d'une espèce à une autre, ou dépendre, pour une même espèce, du stade de développement ou de l'état 
physiologique des individus.  
- il est difficile de relier les concentrations observées avec l'origine spatiale et temporelle des 
contaminations (sources ponctuelles vs. sources diffuses). 
- en France, il n'y a pas de réseau national d'évaluation de la qualité de l'eau vis-à-vis de la 
contamination par les pesticides et les informations disponibles à l'échelle du territoire découle de 
l'agrégation des données fournies par différents réseaux de surveillance (travail de compilation réalisé 
par l’IFEN) qui ont des objectifs et des caractéristiques (méthodes analytiques, fréquences 
d'échantillonnage, etc.) fréquemment différents. La mise en place d'une coordination au niveau 
national pourrait grandement améliorer la situation. 
 
Au final, l'image obtenue est probablement assez fortement biaisée et le fait que les chroniques de 
données soient hétérogènes et pas assez longues ne permet pas de dégager des tendances de la 
contamination des milieux aquatiques, qui sont pourtant indispensables dans la perspective de la mise 
en œuvre de la DCE. 
 

3.4.2.2. Approches biologiques 

Les effets d'une perturbation d'origine humaine telle que l'introduction d'un pesticide dans un 
écosystème peuvent se produire à différents niveaux d'organisation biologique, depuis celui des 
individus et des populations, jusqu'à celui de l'écosystème dans son ensemble, en passant par les 
assemblages d'espèces et les communautés (Caquet & Lagadic, 1998). Des paramètres biologiques 
peuvent être mesurés à ces différents niveaux et constituer autant de signaux indiquant qu'une 
perturbation a eu lieu (Fig. 3.4-7). 
Dans le cadre de l'évaluation de la qualité des milieux naturels, plusieurs stratégies biologiques 
complémentaires peuvent être utilisées (Amiard et al., 1998) : mesure de biomarqueurs, analyses sur 
des espèces sentinelles et recherche de bioindicateurs. 
 

Biomarqueurs 
 
Définitions 

Selon la définition classique de la NRC6, les biomarqueurs sont des variations, inductibles par les 
xénobiotiques, de composants ou processus, structures, ou fonctions cellulaires ou biochimiques, qui 
peuvent être mesurées dans un échantillon ou un système biologique (NRC, 1987). Les informations 
issues de recherches plus récentes ont conduit à reconsidérer cette définition, issue du domaine de la 

                                                      
6 NRC: Committee on biological markers of the National Research Council 
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toxicologie humaine, et à mieux circonscrire son champ d'application dans le contexte de l'étude des 
effets des contaminants de l'environnement.  
Selon Lagadic et al. (1997a), les biomarqueurs sont "des changements observables et/ou mesurables 
au niveau moléculaire, biochimique, cellulaire, physiologique ou comportemental, qui révèlent 
l'exposition présente ou passée d'un individu à au moins une substance chimique à caractère polluant". 
Il convient de signaler ici que certains auteurs (voir par exemple Blandin, 1986) ont utilisé le terme de 
"bioindicateur" pour désigner des descripteurs de type biomarqueur mais cette utilisation prête à 
confusion (Amiard et al., 1998). En corollaire, il faut ajouter qu’un biomarqueur mesuré au niveau 
individuel ne trouve sa signification écotoxicologique que lorsqu’il permet de décrire, d’expliquer, 
voire même parfois de prédire, les effets des polluants sur les populations et communautés évoluant 
dans leur environnement naturel.  

Certains pesticides peuvent pénétrer dans les organismes. Ils se répartissent alors au sein des tissus où 
ils interagissent avec diverses molécules biologiques. Les interactions moléculaires se traduisent par 
une (ou des) variation(s) de paramètres biochimiques, lesquels peuvent alors être utilisés comme 
biomarqueurs de l'exposition de l'organisme aux toxiques. Certains changements biochimiques 
peuvent avoir des effets physiologiques sur les individus. Lorsqu’un grand nombre d'individus est 
affecté, les effets des toxiques sont décelables au sein des populations dont les performances 
écologiques (taux de croissance, expansion, efficacité d'utilisation des ressources, adaptabilité...) 
peuvent être perturbées. A terme, les déséquilibres causés par la disparition ou, au contraire, 
l'expansion excessive de quelques populations (bioindicateurs) peuvent se répercuter sur l'ensemble 
des communautés, modifiant ainsi le fonctionnement de l'écosystème dans son ensemble. 
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Figure 3.4-7. Chronologie théorique des effets induits par l’introduction d’un pesticide dans le milieu 
naturel (d'après Caquet & Lagadic, 1998). 
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Il est fréquent que les biomarqueurs soient répartis en trois catégories (NAS/NRC, 1989) : les 
biomarqueurs d’exposition à un xénobiotique, les biomarqueurs d’effets de l’exposition et les 
biomarqueurs de sensibilité aux effets provoqués par l’exposition. 
Les biomarqueurs d’exposition indiquent que le polluant a pénétré dans l’organisme. Ils 
correspondent fréquemment au résultat de l’interaction du polluant avec des molécules biologiques 
présentes dans l'organisme intoxiqué : métabolites spécifiques de la conjugaison au glutathion ou à 
d'autres substrats endogènes (Timbrell et al., 1994), adduits à l’ADN (Varanasi et al., 1989 ; Van der 
Oost et al., 1994 ; Walsh et al., 1995), etc. 
Les biomarqueurs d’effet permettent de montrer que le polluant a pénétré dans l'organisme, qu'il s'est 
éventuellement réparti entre les différents tissus et qu'il a interagit avec une ou des cibles biologiques 
(McCarthy & Shugart, 1990 ; Huggett et al., 1992 ; Peakall, 1992 ; Peakall & Shugart, 1993 ; 
Depledge & Fossi, 1994 ; Fossi & Leonzio, 1994 ; Adams et al., 2000, 2001). La spécificité de ces 
biomarqueurs est variable et elle peut s'appréhender de différentes manières : spécificité par rapport à 
un tissu ou à un organe, par rapport à un groupe taxonomique, par rapport à une classe de toxique, etc. 
L'une des démarches adoptées pour l'identification de biomarqueurs est d'utiliser les connaissances 
disponibles sur le mode d'action de la substance d'intérêt. Si les cibles sont connues 
(acétylcholinestérase - AChE par exemple), elles peuvent servir de bases pour l'identification de 
paramètres susceptibles de servir de biomarqueurs.  

Les biomarqueurs de sensibilité (Depledge et al., 1993 ; Forbes et al., 1995 ; Forbes et Depledge, 
1996) traduisent la variabilité des réponses (le plus souvent d’origine génétique) à la contamination 
par les polluants. La résistance aux pesticides, définie comme une diminution de sensibilité, d’origine 
génétique, en réponse à la sélection par des molécules toxiques, a été largement étudiée chez les 
invertébrés, plus précisément chez les insectes (Roush & Tabashnik, 1990 ; Raymond, 1996) et chez 
les végétaux (Smeda & Vaughn, 1997). Des facultés acquises génétiquement, comme l’augmentation 
de la quantité de glutathion S-transférases et d’enzymes du système à monooxygénases ou bien encore 
la diminution de la sensibilité des AChE, constituent des manifestations de ce phénomène, dont 
l’utilisation en tant que biomarqueurs peut être envisagée (Livingstone, 1993; Lagadic et al., 1994). 
De nombreux paramètres utilisés comme biomarqueurs joueraient un rôle fonctionnel dans 
l'organisme, y compris parfois en l'absence de contaminants (Depledge, 1994 ; Fig. 3.4-8).  
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Figure 3.4.8. Évolution du rôle des biomarqueurs en fonction de la dose
durée d’exposition (d’après Depledge, 1994 in Lagadic et al., 1997a).  
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Pour des faibles doses individuelle de toxique et/ou si l'exposition est brève (paramètres variables 
selon l'espèce, l'âge, le stade de développement, etc.), les biomarqueurs contribuent essentiellement au 
maintien de l’homéostasie de l’organisme. Lorsque la dose et/ou la durée d’exposition augmentent, 
certains biomarqueurs interviennent pour compenser l’action des contaminants, notamment en limitant 
leur toxicité (biomarqueurs de compensation : EROD, métallothionéines par exemple). D’autres 
biomarqueurs au contraire reflètent l'action toxique des contaminants (biomarqueurs de non-
compensation : inhibition de l'AChE, formation d’adduits aux macromolécules par exemple). Pour des 
doses plus élevées et/ou des durées d’exposition plus importantes, les biomarqueurs de compensation 
ne suffisent plus à limiter l’action des polluants toxiques, et l’état de santé des individus se dégrade de 
façon fréquemment irréversible ; l’issue est alors fréquemment fatale, même lorsque l’exposition a 
cessé. 
Le Tableau 3.4-9 fournit des exemples de biomarqueurs d'effets. Cette liste (ainsi que celle des 
références correspondantes) n'est pas exhaustive et elle s'accroît régulièrement à mesure des progrès 
des méthodes d'analyse, mais aussi du fait de l'émergence de problématiques environnementales 
nouvelles (identification d'une contamination par de nouvelles substances). Des informations sur les 
principaux biomarqueurs et leurs applications peuvent être trouvées dans Lagadic et al. (1997b, 1998, 
2000). 

Tableau 3.4-9. Liste des principaux biomarqueurs proposés dans la littérature. 

Biomarqueurs Références 
Intégrité de l’ADN Rether et al., 1997 ; Steinert, 1999 ; Shugart, 2000 ;  Lyons et al., 2004 
Adduits à l’ADN et à l’hémoglobine Rether et al., 1997 ; Akcha et al., 2000 
Inhibition de l’acétylcholinestérase Bocquené et al., 1997 ; Galgani & Bocquené, 1998 ; Michel et al., 1998 ; 

Rivière et al., 1998 ; Kirby et al., 2000 ; Forget et al., 2003 ; Lionetto et al., 
2003 ; Rickwood & Galloway, 2004 

Induction des monooxygénases à 
cyt. P450 et autres enzymes de 
détoxication 

Monod, 1997 ; Narbonne & Michel, 1997 ; Burgeot & Galgani, 1998 ; 
Flammarion et al., 1998 ; Rivière et al., 1998 

Fragilité lysosomale Pellerin-Massicote & Tremblay, 1998 ; Petrovic et al., 2001 
Apoptose Piechotta et al., 1999 ; Lyons et al., 2004 
Atteintes cytologiques Biagianti-Risbourg, 1997 ; Jeantet et al., 1997 ; Handy et al., 2002 ; 

Stentiford et al., 2003 
Protéines de stress Bonaly & Barque, 1997 ; Dhainaut et al., 1997 ; Pyza et al., 1997 ; Hamer et 

al., 2004 
Enzymes du stress oxydant Cossu et al, 1997a, 1997b ; Vangronsveld et al., 1997 ; Lionetto et al., 2003 
Métallothionéines et autres 
métalloprotéines 

Amiard & Cosson, 1997 ; Cosson & Amiard, 1998 ; Vangronsveld et al., 1998 
; Rotchell et al., 2001 

Réponse immunitaire Brousseau et al., 1997 ; Auffret et al., 2002 ; Beckmen et al., 2003 ; Christin 
et al., 2004 

Hormones Hontela, 1998 ; Crain et al., 2000 ; Smith et al., 2000 ; Snyder & Mulder, 
2001 ; Hecker et al., 2002 

Rétinoïdes Spear & Bourbonnais, 1998 
Porphyrines Casini et al., 2003 
Vitellogénine Jones et al., 2000 ; Cheek et al., 2001 ; Palace et al., 2002 ; Ishibashi et al., 

2004 ; Spano et al., 2004 
Biomarqueurs énergétiques 
(Adénylates, glycogène, etc.) 

Isani et al., 1997 ; Le Gal et al., 1997 ; Knops et al., 2001 ; Jumel  et al., 
2002 ; Maryanski et al., 2002 ; Verslycke et al., 2003 

 
Biomarqueurs et biosurveillance environnementale 

Malgré la quantité très importante de travaux scientifiques réalisés sur les biomarqueurs, ces outils ne 
sont pratiquement pas utilisés en routine pour la biosurveillance environnementale. Une exception est 
le programme mis en place sous la responsabilité conjointe du Conseil International pour l’Exploration 
de la Mer (CIEM) et des Commissions d’Oslo et de Paris (OSPARCOM) pour la surveillance de la 
mer du Nord (North Sea Task Force; North Sea Task Force, 1993 ; Burgeot & Galgani, 1998 ; Handy 
et al., 2003 ; Lam & Gray, 2003).  

Dans le contexte de la surveillance de la qualité biologique de l'environnement, les biomarqueurs 
présentent pourtant un certain nombre d'avantages théoriques (Handy et al., 2003) : 
- Leur réponse indique la présence de contaminants biodisponibles, 

Expertise scientifique collective "Pesticides, agriculture et environnement" Chapitre 3 - 147 



- L'utilisation d'une série de biomarqueurs peut permettre de mettre en évidence une pollution qui 
n'était pas suspectée initialement, 
- La réponse de certains biomarqueurs peut persister après une exposition transitoire à une substance 
qui n'est plus détectable. Ils peuvent donc permettre de mettre en évidence des pollutions ponctuelles 
que la surveillance chimique de routine ne serait pas en mesure de détecter, 
- Les analyses de biomarqueurs sont souvent plus faciles et moins chères à réaliser que les analyses 
chimiques. 
Ces outils peuvent donc permettre de montrer que des organismes ont été exposés à des contaminants 
et/ou que cette exposition est associée à une dégradation de l'état de santé des individus (y compris des 
effets sur des fonctions essentielles comme la croissance et la reproduction). La stratégie à mettre en 
œuvre consiste à utiliser une palette de biomarqueurs, et non pas un biomarqueur unique. Si l'objectif 
est de mettre en évidence des effets délétères de l'exposition, il convient alors d'utiliser 
préférentiellement des biomarqueurs qui sont impliqués dans des processus essentiels aux fonctions 
normales de l'organisme (AChE par exemple). 

L'une des principales limites à l'utilisation pratique des biomarqueurs est leur variabilité (ce problème 
de la variabilité n'est pas propre aux biomarqueurs ; il concerne tout aussi bien les méthodes d'analyse 
physico-chimiques que les approches de bioindication). Cette variabilité peut être due à des facteurs 
abiotiques (température, salinité, oxygénation, etc.) ou biotiques (génotype, plasticité phénotypique, 
âge, sexe, taille, état reproducteur, état nutritionnel, etc. ; voir par exemple Hylland et al., 1998 ; 
Handy & Depledge, 1999 ; Grasman et al., 2000 ; Van Cleef et al., 2000 ; Sagerup et al., 2002). Tous 
ces facteurs peuvent eux même varier dans le temps et dans l'espace, ajoutant ainsi des sources 
supplémentaires de variabilité. Certains facteurs peuvent être contrôlés lors de la définition des plans 
d'échantillonnage (âge et sexe des individus par exemple) mais ceci nécessite de toute façon de 
disposer d'une connaissance approfondie des sources endogènes et exogènes de variation de ces 
paramètres. 
Il existe plusieurs manières de limiter la variabilité de ces paramètres : 
- Caractérisation précise des sites d'étude (sites de référence et sites pollués), de manière à ce qu'ils 
soient les plus comparables possible, tant du point de vue abiotique que biotique (Schwaiger et al., 
1997), 
- Mise en œuvre d'une démarche de type épidémiologique, associant la mesure d'une batterie de 
biomarqueurs et utilisant des méthodes d'analyse pertinentes afin de décrire les "syndromes" 
caractéristiques de différents scénarios de pollution (Depledge et al., 1992 ; Galloway et al., 2002), 
- Utilisation de la variabilité de la réponse pour la comparaison entre sites au lieu de sa valeur 
moyenne, la variabilité des biomarqueurs étant souvent plus sensible que leur moyenne (Handy & 
Depledge, 1999), 
- Normalisation de la réponse des biomarqueurs par rapport à des paramètres environnementaux 
faciles à mesurer in situ (température, salinité, etc.) ou sur les organismes (taille, poids, etc. ; Handy et 
al., 2003). 

Jusqu'à présent, la réponse des biomarqueurs a essentiellement été étudiée en réponse à une exposition 
aiguë à un contaminant isolé, le plus souvent en conditions de laboratoire. Les besoins en terme de 
surveillance environnementale à long terme portent davantage sur des biomarqueurs qui puissent 
révéler l'existence et les effets d'une exposition chronique in situ (Handy et al., 2003). Les 
biomarqueurs d'exposition chronique devraient notamment présenter une induction à long terme de 
leur réponse et être relativement insensibles à des changements brutaux mais fugaces des niveaux 
d'exposition (Fig. 3.4-9). Ces idées ne sont pas nouvelles (voir par exemple Depledge et al., 1992) 
mais le manque d'études à long terme n'a pas permis de réaliser des progrès significatifs en ce sens 
(Handy et al., 2003). Les exigences sont encore plus grandes en ce qui concerne les biomarqueurs 
d'effets chroniques (Fig. 3.4-9). Ce type de biomarqueurs serait à rechercher au sein des grands 
systèmes physiologiques de contrôle des fonctions de l'organisme (système nerveux, endocrine et 
immunitaire), ainsi que dans les systèmes métaboliques qui leur fournissent l'énergie nécessaire à leur 
fonctionnement (Handy et al., 2003). 

Pour que les mesures d'un biomarqueur puissent être utilisées pour l'évaluation de la qualité des 
milieux naturels et qu'elles permettent d'identifier la cause chimique des anomalies observées, il est 
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aussi indispensable d'examiner la force de l'association entre contaminant et réponse du biomarqueur, 
la constance de cette association, le caractère plausible des liens toxicologiques et biologiques 
impliqués, l'enchaînement temporel des phénomènes, l'existence d'un gradient de réponse en présence 
d'un gradient de contamination, etc. (voir par exemple Adams, 2003 ; Myers et al., 2003). A ce titre, 
les biomarqueurs concourent à l'établissement d'un faisceau de présomptions (approche par 
l'abondance des faits ; voir plus loin). 
Qu’ils interviennent dans le maintien de l’homéostasie ou qu’ils traduisent des perturbations 
fonctionnelles, la possibilité d’utiliser les biomarqueurs mesurés au sein des individus comme 
marqueurs précoces de dysfonctionnements ultérieurs au niveau des populations apparaît donc comme 
une éventualité particulièrement attractive. Cependant, en l’état actuel des connaissances, les 
biomarqueurs ne peuvent être considérés que comme des indicateurs de la présence (actuelle ou 
passée) de polluants dans le milieu et/ou dans les organismes (Triebskorn et al., 2002), leur validation 
pour la prédiction d’effets sur les niveaux d’organisation biologique élevés (populations et 
communautés) n’étant pas encore clairement réalisée (Brouwer et al., 1990 ; Calow & Sibly, 1990 ; 
Depledge, 1994 ; Lagadic et al., 1994 ; Peakall, 1994 ; Weeks, 1995).  
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Figure 3.4-9. Critères de choix de biomarqueurs d'effet ou d'exposition chroniques, et performances 
des marqueurs biochimiques, histologiques et physiologiques par rapport à ces critères (d'après 
Handy et al., 2003). 
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Biomarqueurs et pesticides 

Il existe une littérature très abondante sur l'utilisation de la mesure de l'activité des enzymes 
impliquées dans la dégradation de certains neurotransmetteurs (AChE, butyrylcholinestérase ou 
BuChE, etc.) pour la mise en évidence de l'exposition d'organismes à des pesticides organophosphorés 
ou carbamates (revue par exemple in Sanchez-Hernandez, 2001).  
Le mode d’action de ces substances consiste en l’inhibition de l’AChE (ou d'autres estérases 
impliquées dans la dégradation des neuromédiateurs), enzyme qui hydrolyse l'acétylcholine, 
neurotransmetteur des synapses cholinergiques. La conséquence de l’inhibition de l’AChE est un 
"court-circuit" des synapses qui se traduit rapidement par la mort de l’animal intoxiqué. Bien que les 
premières étapes soient les mêmes, il y a d'importantes différences dans le comportement de l'enzyme 
selon que l'inhibiteur est un carbamate ou un organophosphoré. L'inhibition de l'AChE est liée à la 
phosphorylation (dans le cas des substances organophoshorées) ou à la carbamylation (dans le cas des 
substances carbamylées) du site estérasique. La régénération spontanée de l'enzyme modifiée en une 
enzyme de nouveau active est rapide pour la forme carbamylée, comparativement à celle de sa 
congénère phosphorylée. Aussi est-il couramment admis que l'inhibition des cholinestérases par les 
carbamates est de manière générale réversible (le caractère réversible de la réaction dépend beaucoup 
des divers groupements présents dans les molécules) alors qu'elle est considérée comme irréversible en 
ce qui concerne les organophosphorés (Bocquené et al., 1997). 
Les études basées sur l'utilisation de l'AChE comme biomarqueur concernent aussi bien les annélides 
(Rao et al., 2003 ; Panda & Sahu, 2004), les mollusques (Galgani & Bocquené, 1998 ; Radenac et al., 
1998 ; Lehtonen & Leinio, 2003 ; Lionetto et al., 2003) et les arthropodes (Key et al., 1998 ; Ribeiro 
et al., 1999), que les poissons (Galgani & Bocquené, 1998 ; Karen et al., 1998 ; Sturm et al., 1999 ; 
Corsi et al., 2003 ; Dutta & Arens, 2003 ; Lionetto et al., 2003), les oiseaux (revue in Rivière et al., 
1998 et Sanchez-Hernandez, 2001) ou les mammifères (revue in Rivière et al., 1998 et Sanchez-
Hernandez, 2001). Ces biomarqueurs sont relativement spécifiques de certains pesticides, mais ils 
peuvent aussi réagir à la présence d'autres contaminants de l'environnement, comme certains métaux 
par exemple (Bocquené et al., 1997). 

En dehors des estérases, d'autres biomarqueurs présentent parfois une réponse à l'exposition à certains 
pesticides, en général lors d'expositions contrôlées en laboratoire : 
- activités enzymatiques associées aux cytochromes P450 (AHH, aryl hydrocarbon hydroxylase ; 
BROD, benzoxyrésorufine O-déalkylase ; EROD, éthoxyrésorufine O-dééthylase ; PROD, 
pentoxyrésorufine O-dépentylase; etc.) qui peuvent être par exemple être induits par l'exposition aux 
pesticides organochlorés chez les oiseaux (revue in Rivière et al., 1998); 
- paramètres du système antioxydant (glutathion, glutathion peroxydase, catalase, superoxyde 
dismutase, etc.) et produits de décomposition des lipides (malondialdéhyde, etc.) chez les animaux 
aquatiques (Wenning et al., 1988 ; Gabryelak & Klekot, 1985 ; Gallagher et al., 1992 ; Elia et al., 
2002 ; Tripathi & Singh, 2004); 
- biomarqueurs associés au métabolisme énergétique (enzymes et substrats de réserves comme le 
glycogène par exemple ; Sharaf et al., 1975 ; Srivastava & Gupta, 1981 ; Murty & Devi, 1982 ; 
Kalarani et al., 1984 ; Gimeno et al., 1995 ; Philip et al., 1995 ; Jumel et al., 2002). 

L'étape pouvant faire défaut pour que ces outils puissent être utilisés sur le terrain est la validation de 
leurs performances. 
 

Espèces sentinelles 
 
Certaines espèces, dénommées espèces sentinelles, présentent un intérêt particulier dans le contexte de 
la surveillance biologique de la qualité des milieux. Ces espèces sont susceptibles d'être utilisées 
comme indicatrices de la présence et de la toxicité de certains contaminants, voire de façon plus 
globale comme indicateur de la santé de l'écosystème (Lower & Kendall, 1990 ; Beeby, 2001).  
Certaines espèces sentinelles sont des espèces bioaccumulatrices, c'est à dire qu'elles présentent la 
capacité d'accumuler certains contaminants directement (bioconcentration) à partir de leur milieu de 
vie (sol, eau, sédiments, etc.) ou bien à partir de leur nourriture (bioamplification). La bioaccumulation 
de certains polluants par ces organismes permet parfois une mise en évidence plus facile de leur 
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présence dans le milieu car les niveaux de contamination des tissus vivants sont dans certains cas plus 
importants que ceux des matrices physiques et davantage compatibles avec les seuils de détection des 
méthodes analytiques utilisées. De plus, l'analyse de ces organismes permet de quantifier la fraction 
biodisponible des contaminants (Phillips & Segar, 1986). 
Les végétaux sont parfois utilisés pour la surveillance de la contamination de l'atmosphère par divers 
polluants. En particulier, les aiguilles de conifères peuvent servir pour la caractérisation de la 
contamination par les Polluants Organiques Persistants (POP) et notamment les PCBs et les pesticides 
organochlorés (isomères de l'hexachlorocyclohexane, hexachlorobenzène, DDT et ses dérivés ; 
Eriksson et al., 1989 ; Jensen et al., 1992 ; Hellstrom et al., 2004 ; Romanic & Krauthacker, 2004). Si 
cette approche s'avère pertinente pour les composés persistants et très lipophiles (la cuticule des 
aiguilles de conifères est particulièrement riche en lipides et leur persistance plusieurs années sur 
l'arbre permet d'envisager une analyse chronologique de la pollution), elle a en revanche été très peu 
mise en œuvre pour les pesticides "modernes". 
Des développements récents permettent d'envisager l'utilisation de mousses (bryophytes) ou de lichens 
comme indicateur de la contamination atmosphérique par les pesticides. En utilisant cette approche, 
Vallet (2002) a retrouvé en région Poitou-Charentes quatre pesticides (atrazine, cyprodinil, 
fenpropimorphe et métolachlore) sur les 26 recherchés à des concentrations supérieures à leurs limites 
de quantification respectives. En région Bourgogne, Charollais (2004) a détecté 2 molécules (alachlore 
et lindane) dans suffisamment d’échantillons pour envisager une analyse spatiale des niveaux de 
concentrations.  
Il s'agit des premières études de ce type et des tests complémentaires sont encore nécessaires mais 
cette approche pourrait offrir des perspectives intéressantes pour l'évaluation de la contamination 
atmosphérique par les pesticides et pour sa cartographie. 
Selon les cas, les populations locales sont échantillonnées ou bien des lots d'individus sont introduits 
pendant des durées déterminées (encagement d'animaux, plantes en pots, etc.). Des individus sont 
alors prélevés selon un plan d'échantillonnage défini et utilisés pour diverses mesures analytiques et/ou 
biochimiques (Rivière, 1993).  

Une espèce sentinelle "idéale" doit présenter les caractéristiques suivantes (Phillips & Segar, 1986 ; 
Phillips & Rainbow, 1993 ; Beeby, 2001) : 
- capacité de présenter rapidement un état d'équilibre de son propre niveau de contamination par 
rapport au niveau d'exposition, 
- existence d'une relation linéaire entre la concentration interne et la concentration externe sur 
l'ensemble de la gamme des concentrations environnementales et relation identique quel que soit le 
site considéré, 
- espèce abondante qui peut faire l'objet de prélèvements sans altérer sa structure d'âge ou avoir 
d'autres effets significatifs sur les populations, 
- espèce dont l'identification et la détermination de l'âge sont faciles, 
- existence d'un corpus de connaissances sur la physiologie de l'espèce, notamment sur les effets de 
l'âge, de la taille, du sexe, de la saison et de l'activité reproductrice sur l'assimilation des contaminants, 
- grande taille, permettant d'avoir du matériel abondant pour les analyses, 
- durée de vie importante, permettant l'intégration de l'exposition sur des périodes longues, 
- espèce sédentaire ou avec un territoire limitée (et/ou bien connu), 
- voie(s) d'exposition bien caractérisée(s), 
- accumulation des contaminants indépendante de la quantité déjà présente dans les tissus. 

Les analyses de mollusques bivalves réalisées dans le cadre des programmes de type "Mussel Watch" 
(Goldberg et al., 1983) tel que le RNO7 géré par l'Ifremer constituent un bon exemple de l'utilisation 
d'espèces sentinelles pour la mise en évidence de la pollution des eaux côtières.  
Les espèces sentinelles permettent parfois de coupler les mesures de contamination et celles de l'état 
de santé des organismes (biomarqueurs) ce qui, associé à des études complémentaires de laboratoire, 
peut permettre la mise en évidence de relations de causalité entre l'exposition à certains polluants et 
leurs effets sur les individus, voire sur les populations. L'existence d'informations sur l'écologie et la 
biologie des espèces est un prérequis quasi indispensable à l'utilisation de ces espèces sentinelles, 

                                                      
7 Réseau National d'Observation de la Qualité du milieu Marin 
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notamment en raison de la nécessité de disposer d'informations sur les fluctuations naturelles des 
paramètres mesurés pour évaluer leur état de santé et sur leurs caractéristiques écologiques. 
Dans le domaine de la surveillance de la contamination de l'environnement par les pesticides grâce à 
l'utilisation d'espèces sentinelles, l'essentiel des données disponibles concerne les substances 
organochlorées (DDT et ses dérivés, isomères de l'HCH dont le lindane, etc.) qui font l'objet 
d'analyses dans de nombreuses espèces notamment marines : mollusques bivalves (Sericano et al., 
1995 ; Jernelov, 1996 ; Beliaeff et al., 1998 ; NOOA, 1998) mais aussi oiseaux (voir par exemple 
Bustnes et al., 2003 ; Hario et al., 2004) et mammifères (revue in O'Shea & Tanabe, 2003). 
Les substances utilisées actuellement possèdent un faible pouvoir de bioaccumulation qui limite 
l'intérêt des espèces sentinelles pour la détection de la contamination de l'environnement, hormis 
éventuellement les macrophytes terrestres qui peuvent servir pour la quantification des dépôts suite 
aux applications (voir par exemple Felsot et al., 1996). En revanche, elles conservent toute leur 
pertinence pour la mesure de biomarqueurs et l'étude de l'état de santé des espèces non-cibles dans les 
zones agricoles (Triebskorn et al., 2002). 
 

Bioindicateurs 
 
La présence (ou l'absence) et/ou l'abondance de certains organismes (espèces ou groupes d'espèces) 
fournissent des informations sur la qualité des écosystèmes (voir par exemple Blandin, 1986 ; 
Hellawell, 1986 ; Haslam, 1990 ; Rosenberg & Resh, 1993). Leur recherche est fréquemment couplée 
à une analyse de la structure des communautés auxquelles appartiennent ces espèces indicatrices. 
  
Démarches mises en oeuvre 

Dans la plupart des cas, les perturbations de la qualité de l'environnement s'accompagnent d'une 
modification du nombre et de la nature des taxons (espèces, genres ou familles). Ceci est dû à la 
disparition ou à la raréfaction des taxons les plus sensibles à la perturbation considérée (taxons 
pollusensibles par exemple) et à l'apparition ou à la multiplication des taxons les plus tolérants (taxons 
pollutolérants ou pollurésistants par exemple). Le résultat le plus fréquemment observé est une 
réduction de la biodiversité des communautés (évaluée par exemple par des indices de richesse ou de 
diversité taxonomique) ou une modification de l'abondance relative des taxons (déterminée par la 
mesure d'indices de dominance ou d'équitabilité, par l'étude des distributions des abondances, par la 
comparaison des distributions des abondances et des biomasses, etc.). La littérature regorge d'études 
destinées à identifier des espèces bioindicatrices de la qualité des écosystèmes terrestres ou aquatiques, 
et pratiquement tous les groupes vivants ont fait l'objet d'études en ce sens.  

Deux approches sont généralement employées pour la mise au point d'un outil de bioindication. Dans 
la première, la présence et/ou l'abondance de différents constituants des communautés sont utilisées 
pour déterminer la valeur d'un indice (basé sur une seule métrique ou sur plusieurs métriques ; Barbour 
et al., 1999 ; Fano et al., 2003 ; Ofenböck et al., 2004 ; Sandin et al., 2004). Dans la seconde, 
l'approche mise en œuvre permet de comparer la communauté observée dans une station donnée avec 
la communauté que cette station devrait théoriquement héberger (Bailey et al., 1998 ; Ferreira et al., 
2002 ; Nielsen et al., 2003). La communauté théorique est déterminée en utilisant les données 
disponibles sur la distribution géographique, l'abondance, et les exigences écologiques des différentes 
espèces et les conditions environnementales locales (hors pollution) afin de déterminer pour chaque 
espèce la probabilité qu'elle a d'être présente dans cette station. Cette construction de la communauté 
théorique peut faire appel à des méthodes d'analyses multivariées, à de la modélisation par réseaux de 
neurones, etc. (Reynoldson et al., 1997 ; Brosse et al., 2001 ; Chon et al., 2001 ; Giraudel & Lek, 
2001 ; Park  et al., 2004 ;  Tison et al., 2004). Divers outils de ce type existent déjà ou ont été 
proposés : RIVPACS (Wright et al., 1989) et AUSRIVAS (Simpson & Norris, 2000) par exemple 
pour les cours d'eau, SOILPACS (Spurgeon et al., 1996) et BBSK (Ruf et al., 2003) par exemple pour 
les sols. 

Les Tableaux 3.4-10 à 3.4-12 présentent quelques exemples d'outils de bioindication. Si les premiers 
travaux dans le domaine de l'évaluation de la qualité biologique des milieux aquatiques remontent au 
début du XXe siècle (méthode des "saprobies" ; Kolkwitz & Marsson, 1902, 1908), l'intérêt pour la 

Expertise scientifique collective "Pesticides, agriculture et environnement" Chapitre 3 - 152 



mise au point d'outils de bioindication pour les sols est en revanche relativement récent (Pankhurst et 
al., 1997 ; Van Straalen & Krivolutsky, 1996 ; Van Straalen, 1997, 1998). 

Tableau 3.4-10. Exemples d'outils de bioindication utilisés pour l'évaluation de la qualité des milieux 
d'eau douce. 

Groupe taxonomique Indice Références 
Algues  Branco & Pereira, 2002 
  Diatomées  Khan, 1990 ; Dixit et al., 1992 ; Kwandrans et al., 1998 ; 

Chessman et al., 1999 ; Fawzi et al., 2001 ; Bigler & Hall, 
2002 ; Eloranta & Soininen, 2002 ; Kelly, 2002 ; Poulickova 
et al., 2004  

 IBD (Indice Biologique Diatomées) AFNOR, 2000 ; Prygiel et al., 2002 
Macrophytes  Carbiener et al., 1990 ; Haury & Peltre, 1993 ; Haury et al., 

1996 ; Small et al., 1996 ; Thiebaut & Muller, 1999 ; 
Thiebaut et al., 2002 

 MTR (Mean Trophic Ranking) Holmes, 1996 
 IBMR (Indice Biologique Macrophytique en 

Rivière) 
AFNOR, 2003 

 TIM (Trophic Index of Macrophytes) Schneider & Melzer, 2003 
Nématodes  Bazzanti, 2000 ; Murialdo et al., 2002 
Oligochètes IOBS (Indice Oligochètes de Bioindication des 

Sédiments) 
Lafont et al., 1996, 2000 ; AFNOR, 2002 

Zooplancton  Fuller et al., 1977 ; Sprules, 1977 ; Bays & Crisman, 1983 ; 
Pace, 1986 ; Beaver & Crisman, 1990 ; Canfield & Jones, 
1996 ; Whitman et al., 2004 

Chironomidae  Lenat, 1983 ; Waterhouse & Farrell, 1985 ; Gerstmeier, 
1989 ; Rae, 1989 ; Richards et al., 1993 ; Bird, 1994 ; Servia 
et al., 1998 ; Hämäläinen, 1999 

Coléoptères  Garcia-Criado & Fernandez Alaez, 2001 
Communauté 
benthique 

 Dance & Hynes, 1980 ; Winner et al., 1980 ; Wright et al., 
1984 ; Bazzanti & Seminara, 1987 ; Hilsenhoff, 1987 ; Quinn 
& Hickey, 1990 ; Barton & Metcalfe-Smith, 1992 ; Usseglio-
Polatera et al., 1999 ; Relyea et al., 2000 ; Klemm et al., 
2002 ; Dahl et al., 2004 

 ASPT (Average Score Per Taxon) Armitage et al., 1983 
 AUSRIVAS (Australian River Bioassessment 

Method) 
Simpson & Norris, 2000 

 BBI (Belgian Biotic Index) De Pauw et al., 1992 
 B-IBI (Benthic Index of Biotic Integrity) Kerans & Karr, 1994 
 BMWP (Biological Monitoring Working Party) Armitage et al., 1983 ; Alba-Tercedor & Sanchez-Ortega, 

1988 
 Chandler Biotic Score Chandler, 1970 
 DSFI (Danish Stream Fauna Index) Skriver et al., 2000 
 Dutch Saprobic Index Verdonschot, 1990 
 GFI (German Fauna Index) Lorenz et al., 2004 
 IBE (Indice Biotico Esteso) Ghetti, 1997 
 IBGN (Indice Biologique Global Normalisé) AFNOR, 1992 
 MAS (Mayfly Average Score) Buffagni, 1997 
 Métriques AQEM Hering et al., 2004 
 PMA (Percent Model Affinity) Novak & Bode, 1992 ; Barton, 1996 
 RIVPACS (River Invertebrate Prediction and 

Classification System) 
Wright et al., 1989 

 Saprobic Index Zelinka & Marvan, 1961 
 Saprobien system Kolkwitz & Marsson, 1902, 1908 
 TBI (Trent Biotic Index) Woodiwiss, 1964 
Poissons  Scott & Hall, 1997 ; Jansen et al., 2000 
 IBI (Index of Biotic Integrity) Karr, 1981 
 Indice Poisson Oberdorff et al., 2001a, 2001b ; AFNOR, 2004 
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Tableau 3.4-11. Exemples d'outils de bioindication utilisés pour l'évaluation de la qualité des milieux 
marins. 

Groupe taxonomique Indice Références 
Méiofaune  Raffaelli & Mason, 1981 ; Beyrem & Aissa, 2000 ; Schratzberger et al., 

2000 
Foraminifères  Debenay & Guillou, 2002 ; Hallock et al., 2003 
Spongiaires  Carballo et al., 1996 
Ascidies  Naranjo et al., 1996 
Communauté 
macrobenthique 

 Leppäkoski, 1975 ; Pearson & Rosenberg, 1978 ; Glémarec & Hily, 
1981 ; Hargrave & Theil, 1983 ; Bellan, 1984 ; Hily, 1984 ; Warwick, 
1986, 1988 ; Bilyard, 1987 ; Majeed, 1987 ; Warwick et al., 1987, 1990 
; Beukema, 1988 ; Weston, 1990 ; Crayemeersch, 1991 ; Dauer, 1993 ; 
Dauer et al., 1993 ; Engle et al., 1994 ; Warwick & Clarke, 1994 ; Grall 
& Glémarec, 1997 ; Roberts et al., 1998 ; Van Dolah et al., 1999 ; 
Dhainaut-Courtois et al., 2000 ; Eaton, 2001 

 AMBI (AZTI Marine Biotic Index) Borja et al., 2000, 2003, 2004 ; Salas et al., 2004 ; Muxika et al., 2005 
 B-IBI (Benthic Index of Biotic Integrity) Weisberg et al., 1997 
 
 
Tableau 3.4-12. Exemples d'outils de bioindication utilisés pour l'évaluation de la qualité des sols. 

Groupe taxonomique Indice Références 
Micro-organismes  Doran & Parkin, 1994 ; Yakovchenlo et al., 1996 ; Sparling, 1997 ; 

Trasar-Cepeda et al., 1997 ; Stenberg, 1999 ; Anderson, 2003 ; 
Hofman et al., 2003 ; Schloter et al., 2003 

 Biological Activity Index Stefanic et al., 1984 
 Enzyme Number Index Beck, 1984 
 Hydrolysing Coefficient Perucci, 1992 
Protozoaires  Foissner, 1994, 1997 ; Griffiths et al., 2001 
 Weighted Coenotic Index Wodarz et al., 1992 
Nématodes  Porazinska et al., 1998a, 1998b, 1999 ; Ekschmitt et al., 2001 
 Fongivore/bacterivore ratio Freckman & Ettema, 1993 ; 
 (Fongivore + bacterivore) / 

plant parasites ratio 
Wasilewska, 1994 

 Maturity Index Bongers, 1990, 1999 ; Bongers et al., 1991 
 CP-triangles De Goede et al., 1993 
 sigma-MI Yeates, 1994 
 MI (2-5) Bongers & Koerthals, 1994 
 Coenotic Index Brzeski, 1996 
 PPI/MI ratio Bongers et al., 1997 
 Divers Bongers & Bongers, 1998 ; Ferris et al., 2001 
Annélides Oligochètes  Graefe, 1993 ; Belotti, 1998 ; Paoletti, 1999 ; Spurgeon & Hopkin, 1999 
Acariens   Bernini et al., 1995 ; Iturrondobeita et al., 1997 ; Behan Pelletier, 1999 
 Maturity Index Ruf, 1997, 1998 
 Rapport Oribates/autres acariens Aoki, 1967 ; Aoki et al., 1977 
Araignées  Hose et al., 2002 
Crustacés Isopodes  Paoletti & Hassal, 1999 
Collemboles  Frampton, 2002 ; Ponge et al., 2003 
Hétéroptères  Fauvel, 1999 
Coléoptères   
  Carabes  Hokkanen & Holopainen, 1986 ; Kromp, 1989, 1990 ; Luka, 1996 ; 

Döring & Kromp, 2003 ; Döring et al., 2003 ; Melnychuk et al., 2003 
  Staphylins  Bohac, 1999 
  Coccinelles  Iperti, 1999 
Diptères  Frouz, 1999 
Hyménoptères    
  Fourmis  Majer, 1983, 1985 ; Andersen, 1997 ; Lobry de Bruyn, 1999 
Communauté 
invertébrés 

  

 SOILPACS (Soil Invertebrate Prediction 
and Classification Scheme) 

Spurgeon et al., 1996 

 BBSK (Bodenbiologischen 
Standortklassifikation) 

Ruf et al., 2003 

 Rapport Collemboles/Acariens Bachelier, 1986 
 QBS index (Qualita Biologica del Suolo) Parisi et al., 2005 
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Les outils évoluent pour faire face aux modifications des contextes réglementaires. Ainsi par exemple, 
dans la perspective de la mise en place de la DCE, de nouveaux outils ont été développés, pour pallier 
les limites des méthodes existantes dans certains pays ou pour combler des lacunes, notamment dans le 
cadre de divers programmes européens, notamment : 
- AQEM (The Development and Testing of an Integrated Assessment System for the Ecological 
Quality of Streams and Rivers throughout Europe using Benthic Macroinvertebrates), 
- ECOFRAME (Ecological Quality and Functioning of Shallow Lake Ecosystems with respect to the 
needs of the European Water Framework Directive), 
- FAME (Development, Evaluation and Implementation of a Standardised Fish-based Assessment 
Method for the Ecological Status of European Rivers), 
- PAEQANN (Predicting Aquatic Ecosystem Quality using Artificial Neural Networks), 
- STAR (Standardisation of River classification), 
- TARGET (Integrated Assessment Tools to Gauge Local Functional Status within Freshwater 
Ecosystems). 
Quel que soit le milieu considéré, les bioindicateurs peuvent être caractérisés selon deux critères, la 
spécificité et la sensibilité (Tableaux 3.4-13 et 3.4-14; Van Straalen, 1998). 
 
Tableau 3.4-13. Critères d'évaluation et de caractérisation des bioindicateurs (d'après van Straalen, 
1998). 
 
Critère Type de réponse Terminologie 
Spécificité   
 Faible Réponse à de nombreux facteurs Indicateurs de stress généraux 
 Importante Réponse à un seul facteur Indicateurs spécifiques 
Sensibilité   
 Faible Réponse pour des changements 

importants 
Indicateurs d'effets profonds 

 Importante Réponse pour des changements de 
faible amplitude  

Indicateurs sensibles 

 
Tableau 3.4-14. Évaluation de quelques approches de bioindication analysées selon les critères de 
spécificité et de sensibilité (modifié d'après van Straalen, 1998). 
 
Approche Spécificité Sensibilité 
Espèces indicatrice unique + - 
Ratios entre espèces + - 
Indices de diversité spécifique - - 
Dominance - + 
Analyses multivariées - ++ 
Patrons d'histoire de vie - + 
Régimes alimentaires +(+) + 
Groupes fonctionnels +(+) + 
Types écophysiologiques ++ + 
 

Les indices de diversité, quels qu'ils soient (Shannon, Margalef, etc. ; Washington, 1984), ne sont pas 
très utiles car leur réponse est non spécifique des polluants et notamment des pesticides. Ils sont aussi 
moins sensibles que d'autres méthodes (Siepel & Van de Bund, 1988 ; Kuznetzova, 1994) et dans 
certains cas ils peuvent augmenter lors d'une pollution (situations où il existe une forte compétition 
pour les ressources trophiques par exemple, avec dominance d'une espèce ou d'un groupe d'espèces en 
absence de contamination ; Caquet et al., 2005). 
Les analyses multivariées des données d'abondance permettent de mettre en évidence des différences 
entres sites témoins et sites perturbés (Clarke, 1993 ; Maund et al., 1999 ; Van den Brink & Ter Braak, 
1999 ; Quintana, 2002). En revanche, il s'agit uniquement de techniques de description et 
d'interprétation des données, pas d'un outil de bioindication proprement dit. 
Les approches qui intègrent les caractéristiques des espèces (patrons d'histoire de vie, régimes 
alimentaires, groupes fonctionnels, types écophysiologiques) présentent une spécificité et une 
sensibilité intéressantes. Les outils basés sur les patrons d'histoire de vie comme les indices de 
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maturité ('Maturity Index') développés pour les nématodes (Bongers, 1990 et développements 
ultérieurs) et les acariens (Ruf, 1998) semblent particulièrement performants pour détecter les 
perturbations de l'environnement. Les approches basées sur les types écophysiologiques sont les plus 
spécifiques, et la combinaison de ces approches avec des méthodes d'analyses multivariées conduit à 
la proposition d'outils performants (Van Straalen, 1998). 
Aux approches basées sur l'analyse de la structure des communautés s'ajoute parfois la mesure de 
paramètres fonctionnels : 
- production primaire ou secondaire (voir par exemple Dodds et al., 1996 ; Buffagni & Comin, 2000), 
cycles des éléments nutritifs (Kemp & Dodds, 2001), 
- fragmentation de la matière organique grossière (litière ; Nelson, 2000 ; Niyogi et al., 2001 ; Pascoal 
et al., 2001 ; Gessner & Chauvet, 2002).  
Ces analyses permettent d'avoir une vision plus intégrée des processus écologiques au niveau des 
communautés, voire de l'écosystème (indicateurs écologiques). Toutefois, leur interprétation est 
fréquemment difficile, en particulier pour les non-spécialistes, notamment du fait de l'absence de 
valeurs de référence pour ces paramètres (même si des efforts en ce sens sont actuellement en cours ; 
voir par exemple Gessner & Chauvet, 2002 en ce qui concerne la dégradation de la litière en cours 
d'eau). De plus ils sont susceptibles de varier en réponse à de nombreux facteurs de stress et pas 
uniquement aux pesticides. 

Bioindicateurs et mise en évidence de l'effet des pesticides 

Les nombreux outils de bioindication développés pour l'évaluation de la qualité des milieux aquatiques 
(eaux douces et eux marines) n'ont pas été mis au point pour mettre en évidence de façon spécifique 
les impacts des pesticides et il n'y a pas de données publiées sur leur réponse à la présence de ces 
substances. 
Les outils de bioindication utilisés à l'heure actuelle en France (IBGN, IBD, IOBS, Indice Poisson) 
dans le cadre des réseaux de surveillance officiels (RNB par exemple) semblent peu sensibles aux 
pesticides ou en tout cas ne pas réagir spécifiquement à ces substances. C'est ainsi par exemple que 
l'Indice Biologique Global Normalisé (IBGN), basé sur l'analyse des communautés de macro-
invertébrés benthiques, est surtout sensible aux variations des conditions d'oxygénation de l'eau. Il 
permet par exemple de détecter l'existence d'une pollution qui aurait pour conséquence une baisse de 
la concentration en oxygène dissous dans l'eau (apports de matières organiques fermentescibles par 
exemple). Il est en revanche moins performant pour la mise en évidence des pollutions chimiques 
toxiques, et sa réponse est parfois même positive en cas de pollution (cas des apports modérés de 
nutriments dans les milieux oligo-mésotrophes par exemple ; Guide Technique IBGN, 1994). 

La situation est légèrement différente en ce qui concerne les outils développés pour la caractérisation 
des sols puisque la plupart ont été mis au point pour caractériser l'état de sols agricoles.  
De nombreuses études ont été consacrées à la recherche de paramètres microbiens d'évaluation de la 
qualité biologique des sols (voir par exemple Doran & Parkin, 1994 ; Sparling, 1997 ; Trasar-Cepeda 
et al., 1997 ; Stenberg, 1999 ; Anderson, 2003 ; Hofman et al., 2003 ; Schloter et al., 2003) et des 
indices de qualité plus ou moins complexes ont été développés (Tableau 3.4-12). Toutefois, il n'y a pas 
eu de validation de ces indices et aucun consensus ne s'est dégagé à leur propos (Devillers et al., 
2005). 

Des informations sur le potentiel de bioindication de l'impact des pesticides sont parfois disponibles au 
niveau spécifique mais elles sont souvent contradictoires. Chez les carabes par exemple, Carabus 
auratus pourrait constituer un indicateur de la pression 'pesticides', mais cette espèce s'avère aussi 
sensible au travail du sol du fait de sa longue durée de vie larvaire dans les sols (Büchs et al., 1997 in 
Döring & Kromp, 2003). Les espèces du genre Amara et Harpalus seraient favorisées par la 
diminution des traitements herbicides (ce sont des espèces herbivores ; Frieben 1997 in Döring & 
Kromp, 2003). A l'inverse certaines espèces comme par exemple Pterostichus melanarius seraient plus 
abondantes dans les zones d'agriculture intensive car peu sensibles aux pesticides (Freitag, 1979 in 
Döring & Kromp, 2003) mais cette observation est contestée (Hokkanen & Holopainen, 1986 ; 
Basedow et al., 1991 in Döring & Kromp, 2003). Melnychuk et al. (2003) n'ont pas observé de 
différences entre des systèmes gérés en agriculture biologique et des systèmes à intrants élevés 
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(engrais et herbicides), sans doute car ces derniers ne comportaient pas de traitements avec des 
insecticides. Ces résultats ne sont pas cohérents avec ceux d'autres études (Carcamo et al., 1995 ; 
Kromp, 1999). Il n'y a pas d'espèce dont l'abondance reflète la diversité de la communauté de carabes 
dans les zones cultivées et la bioindication à l'aide de ce groupe de Coléoptères semble plutôt 
applicable pour comparer des situations où les actions de gestion sont très contrastées (Döring et al., 
2003).  
Les communautés de nématodes et de microathropodes constituent de bons outils de bioindication de 
la qualité des sols vis-à-vis de l'impact des pesticides (Brown & Adler, 1989 ; Liss et al., 1996 ; 
Brown & Puterka, 1997 ; Neher & Olson, 1999 ; Doles et al., 2001). En particulier, un indice comme 
le Maturity Index, permet de caractériser l'impact des pratiques de fumigation des sols sur les 
nématodes (Ettema & Bongers, 1993). Toutefois, ces communautés répondent aussi aux apports de 
fertilisants, au travail du sol, à l'irrigation, etc. (Van Straalen, 1998 ; Garcia-Alvarez et al., 2004).  

Il n'y a pas de consensus à l'heure actuelle sur les outils à mettre en œuvre pour caractériser la qualité 
biologique des sols en zone agricole et des recherches complémentaires sont encore nécessaires (Ritz 
& Trudgill, 1999).  
 
Bioindication active : la méthode PICT 

Une manière indirecte de révéler a posteriori l'exposition d'une communauté à des pesticides est de 
procéder à une analyse de la sensibilité de plusieurs communautés de même nature (mais 
échantillonnées dans des milieux ou à des dates différentes) à une même substance active. L'objectif 
est de mettre en évidence une tolérance éventuellement plus importante pour certaines communautés, 
qui révèlerait une exposition, présente ou passée, à cette substance (ou à une substance apparentée) : 
c'est la base du concept PICT (Pollution-Induced Community Tolerance ; Blanck et al., 1988). Cet 
accroissement de la tolérance des communautés dans les milieux contaminés peut avoir des origines 
multiples : adaptations physiologiques ou génétiques au niveau des espèces, sélection au sein des 
populations, remplacement des espèces sensibles par des espèces tolérantes, etc. L'amplitude de 
l'accroissement de la tolérance (accroissement du PICT) pourrait alors être utilisée comme une mesure 
quantitative de l'importance de la perturbation subie par les communautés (Boivin et al., 2002). 

L'utilisation du PICT repose sur la mise en œuvre d'un protocole expérimental précis, qui combine 
l'intérêt de disposer d'organismes provenant du milieu naturel et la rigueur de l'approche expérimentale 
(qui évite de baser les conclusions uniquement sur des corrélations).  
Le protocole comporte 3 étapes successives : 
- échantillonnage des communautés naturelles dans des sites présentant des niveaux de contamination 
différents (supposés ou mieux encore avérés), 
- réalisation de bioessais en laboratoire, selon un protocole classique d'établissement de relations effet-
concentration, 
- analyse des relations effet-concentration afin de déterminer la sensibilité des différentes 
communautés à la substance testée. 

Les différences de réponse observées au laboratoire sont censées être représentatives de différences de 
sensibilité des communautés dans leur milieu d'origine. 
De plus en plus, des techniques de biologie moléculaire sont utilisées (ADN ribosomaux, Denaturing 
Gradient Gel Electrophoresis – DGGE, Single Strand Conformation Polymorphism – SSCP, etc.) afin 
d'évaluer les diversités intra- et interspécifiques des communautés de micro-organismes et d'aider à 
l'interprétation des résultats obtenus par la méthode PICT (Bérard et al., 2002). 
En théorie l'approche PICT est applicable à tous les types de communautés et aussi bien pour les 
écosystèmes aquatiques que terrestres. En pratique, elle a surtout été utilisée pour analyser la réponse 
des communautés de bactéries (Korthals et al., 1996 ; Lehman et al., 1997), de micro-organismes 
photosynthétiques (Dahl & Blanck, 1996), de protozoaires et de la microfaune (nématodes par 
exemple ; Millward & Grant, 1995, 2000 ; Korthals et al., 1996). En dehors de nombreuses études en 
laboratoire et en cosmes (revue in Bérard et al., 2002), la méthode PICT a parfois été appliquée à des 
communautés naturelles (Tableau 3.4-15). 
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Tableau 3.4-15. Exemples d'application de la méthode PICT à l'étude de la réponse de communautés 
naturelles à des pesticides. 
 
Substance Organismes Milieu Références 
cuivre phytoplancton lacs Wangberg, 1995 
cuivre bactéries, nématodes sols agricoles Korthals et al., 1996 
atrazine phytoplancton lacs Bérard et al., 1998 
atrazine périphyton rivières Guasch et al., 1999 
tribénuron méthyl périphyton rivières Nyström et al., 1999 
 
Le principal avantage de la méthode PICT est de pouvoir obtenir une réponse plus rapide que celle de 
l'analyse taxonomique détaillée des communautés (Millward & Grant, 1995, 2000). 
L'un des inconvénients de la méthode PICT est le risque de co-tolérance, c'est à dire qu'une 
communauté peut présenter une tolérance accrue à une substance à laquelle elle n'a jamais été exposée 
auparavant (Blanck et al., 1998, Blanck, 2002). La co-tolérance est essentiellement observée dans le 
cas de substances proches sur le plan de la structure chimique ou sur celui du mode d'action (diuron et 
autres herbicides : atrazine, bromacil, metribuzine ; Molander, 1991), mais ce n'est pas toujours le cas 
(co-tolérance au tri-butyl-étain et au diuron par exemple ; Molander et al., 1992). Il est aussi délicat de 
distinguer entre la co-tolérance et la multi-tolérance (c'est à dire l'augmentation de la tolérance à 
plusieurs substances présentes simultanément dans le milieu). 
Par ailleurs, la tolérance induite peut varier en fonction de la sensibilité initiale de la communauté 
(Molander, 1991 ; Guasch & Sabater, 1998 ; Nyström et al., 1999), laquelle dépend de nombreux 
facteurs du milieu (niveau de trophie, lumière, etc.) et des caractéristiques de la communauté 
(biomasse, activité physiologique, composition, etc.) 
Par ailleurs, la méthode ne permet pas de connaître les implications écologiques qui peuvent découler 
de la modification de structure des communautés (perte de redondance au sein des groupes 
fonctionnels entraînant une perte de stabilité). Dans les quelques études publiées sur le sujet en ce qui 
concerne les milieux terrestres, il y a une corrélation qualitative entre la réponse PICT et les 
descripteurs plus classiques de la structure et du fonctionnement des communautés mais le nombre 
d'études est trop faible pour qu'il soit possible d'en dire plus (revue in Boivin et al., 2002). 

Les incertitudes qui subsistent sur la méthode PICT, le faible nombre de substances actives pour 
lesquelles des études ont été réalisées (essentiellement des inhibiteurs du photosystème II) et la quasi-
absence de validation in situ expliquent que cette méthode ne soit pas utilisée en routine à l'heure 
actuelle pour l'évaluation de la qualité des milieux naturels (Boivin et al., 2002 ; Bérard et al., 2002). 
 

3.4.2.3. Biosurveillance des effets des pesticides dans les milieux naturels 

La problématique de la mise en évidence des effets des pesticides sur les milieux naturels a fait l'objet 
d'un séminaire européen en octobre 2003 au Croisic (Workshop Effects of Pesticides in the Field – 
EPiF ; Liess et al., 2005). Le bilan des travaux déjà réalisés a montré qu'il existe en fin de compte très 
peu d'études de biosurveillance correctement menées et qui permettent d'évaluer sans ambiguïté les 
effets des pesticides dans les milieux naturels.  
 
L'un des intérêts majeurs de ce séminaire a été de faire le point des limites des études actuelles et de 
lister des propositions concrètes pour les améliorer : 

Le système qui fait l'objet de l'étude de biosurveillance doit être représentatif du paysage agricole 
local.  

Le choix du scénario testé (pire cas ou situation typique) dépend des objectifs de l'étude. Le plus 
souvent, il doit être représentatif des conditions de la pratique agricole locale.  

La mise en évidence d'une relation de causalité entre la présence de pesticides et leurs effets impose de 
réaliser en parallèle l'analyse du niveau de contamination des écosystèmes et celles des effets 
biologiques.  

L'acquisition et l'exploitation des données sur l'exposition des organismes impliquent de réunir :  
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+ des informations qualitatives, quantitatives, spatiales et temporelles sur l'utilisation des 
pesticides dans la zone étudiée,  
+ des informations sur les caractéristiques du paysage (par exemple : taille du bassin versant, 
données pédologiques, données climatologiques, etc.) et sur les pratiques agricoles (par exemple 
application de fertilisants, méthodes de travail du sol, rotations, etc.). Ces informations peuvent 
permettre d'alimenter des bases de données géoréférencées et les systèmes de visualisation 
associés (SIG). 

Compte tenu du caractère fréquemment épisodique des apports, l'échantillonnage doit être réalisé de 
façon couplé avec certains évènements (application des substances, précipitations, etc.). Dans le cas 
des apports par ruissellement ou drainage dans les milieux aquatiques, il est aussi utile de disposer 
d'échantillons prélevés après le pic de pollution, afin de bien caractériser le patron d'exposition. 

Il est indispensable de disposer de bonnes connaissances sur les voies d'exposition des organismes 
(Akkerhuis, 1993 ; Wiles & Jepson, 1994). Pour les milieux aquatiques, l'essentiel des données 
d'exposition disponibles concerne la colonne d'eau. Celle-ci constitue la principale voie d'exposition 
pour la plupart des organismes aquatiques mais pour certains groupes, comme les invertébrés qui 
vivent dans les sédiments par exemple, l'eau interstitielle associée aux sédiments est sans doute une 
voie d'exposition plus importante. Pour les organismes terrestres, et notamment pour les oiseaux, il est 
important de disposer de données sur la contamination de la nourriture (Anonyme, 2002), même si 
d'autres voies (inhalation, contact cutané ; Mineau, 2002) peuvent aussi s'avérer importantes.  

La représentativité de ces études doit permettre d'extrapoler les résultats obtenus à d'autres régions. 
Ceci nécessite notamment de définir de façon correcte les sites témoins non contaminés permettant : 

+ de connaître la variabilité naturelle des communautés étudiées et des paramètres mesurés, 
+ de minimiser l'influence des autres paramètres environnementaux et des différents facteurs de 
confusion en choisissant des sites témoins et contaminés qui, dans la mesure du possible, ne 
diffèrent entre eux que par la présence de pesticides dans les seconds.  

Le plus souvent, des sites non contaminés ou non perturbés n'existent pas au sein des paysages 
agricoles et il faut se contenter d'utiliser les écosystèmes les moins perturbés comme témoins. Dans 
certains cas, des effets peuvent être détectés (mais souvent quantifiés de façon non satisfaisante) en 
analysant un même site à des dates différentes ou une série de sites choisis selon un gradient de 
contamination.  

De nombreux facteurs de confusion et la variabilité naturelle peuvent rendre l'identification des effets 
des pesticides difficile, même si un site témoin approprié a été défini. Ces sources d'erreur doivent être 
identifiées et caractérisées convenablement pour les prendre en compte dans l'élaboration de l'étude et 
dans l'interprétation des résultats, afin de réduire l'incertitude et d'accroître la puissance de détection 
des effets. Elles ne peuvent jamais être totalement éliminées car elles sont des caractéristiques 
intrinsèques des systèmes naturels. Les facteurs de confusion peuvent être de nature physique 
(structure des sols et des habitats aquatiques), chimiques (nutriments, autres toxiques) ou biologiques 
(présence de certaines espèces).  

La variabilité naturelle d'une communauté est due à la combinaison des variations de différents 
paramètres environnementaux avec celles des caractéristiques biologiques (elles-mêmes déterminées 
par la plasticité phénotypique et la variabilité génétique). Une partie de cette variabilité naturelle peut 
être prise en compte en regroupant les espèces selon divers traits biologiques ou écologiques (par 
exemple, sensibilité aux pesticides, caractéristiques d'histoire de vie, capacités de dispersion, etc.) et 
en comparant les effets des pesticides sur les différents groupes ainsi constitués. Cette approche a 
récemment été conceptualisée par Liess & Von der Ohe (2005) sous la forme de l'approche SPEcies At 
Risk (SPEAR). Ce type de démarche se rapproche de celle mise en œuvre pour la mise au point 
d'outils de bioindication de type RIVPACS ou SOILPACS. 

La mesure de critères pertinents est indispensable à la mise en évidence des effets. Les effets les plus 
importants du point de vue écologique sont généralement étudiés au niveau des populations et des 
communautés. Les critères les plus fréquemment mesurés dans les études de terrain sont les suivants : 

+ au niveau individuel : survie, croissance, performances reproductives, biomarqueurs, réponses 
comportementales, etc., 
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+ au niveau des populations : abondance, distribution spatiale, dynamique, taux de croissance 
et/ou d'extinction, recolonisation et restauration, structure d'âge, structure génétique, 
consanguinité, biomasse, etc., 
+ au niveau des communautés : diversité et/ou richesse spécifique, dominance, biomasses, critères 
fonctionnels, etc. 

Le fait de prendre en compte les communautés dans leur ensemble maximalise la probabilité de mettre 
en évidence des effets sur les espèces sensibles ainsi que les perturbations globales de la structure des 
communautés. En revanche, certains effets peuvent passer inaperçus si l'approche retenue est 
essentiellement orientée vers la mesure de paramètres fonctionnels. La possibilité de mettre en 
évidence des effets dépendra parfois du niveau de précision taxonomique retenu, la sensibilité de 
l'analyse diminuant lorsque le niveau taxonomique de référence est plus élevé (famille au lieu d'espèce 
par exemple) 

Pour les oiseaux et les mammifères, il est fréquemment difficile d'appréhender le niveau des 
populations et celui des communautés, du fait de la taille des territoires exploités par ces organismes et 
de leur temps de génération (Kendall & Lacher, 1994). Les résultats obtenus au Royaume-Uni ont 
clairement montré que ce n'est qu'en se plaçant au niveau de l'écosystème et du paysage que les effets 
sur les oiseaux par exemple peuvent être évalués (Potts, 1986). 

Les paramètres fonctionnels (par exemple consommation/production d'oxygène, décomposition de la 
litière, travail du sol par les vers de terre, etc.) fournissent des informations importantes d'un point de 
vue écologique. Ils sont toutefois généralement moins sensibles que les paramètres de structure du fait 
du remplacement possible des espèces sensibles (redondance fonctionnelle).  

Les pesticides peuvent avoir des effets directs et indirects sur les individus, les populations et les 
communautés. La distinction entre les deux types d'effets in situ est délicate et elle nécessite le plus 
souvent de réaliser des expérimentations complémentaires (bioessais de laboratoire, études en 
cosmes). La mise en œuvre d'approches telles que celle décrite par Liess & Von der Ohe (2005 ; 
SPEAR) pourrait permettre d'avancer vers une meilleure identification et compréhension des effets 
indirects au sein des communautés de macro-invertébrés aquatiques dans les milieux naturels 
(remplacement des espèces pour lesquelles le risque est le plus élevé par les espèces pour lesquelles le 
risque est plus faible). Pour les oiseaux et les mammifères, la discrimination entre effets directs et 
effets indirects est difficile mais il semble qu'à l'heure actuelle les effets des pesticides soient 
essentiellement de nature indirecte (Sotherton & Holland, 2002).  

Il est important de prendre en compte les phénomènes de restauration aux différents niveaux 
d'organisation biologiques (individus, populations, communautés) pour pouvoir interpréter de façon 
convenable les effets des pesticides.  
Dans le cadre du séminaire cité, le terme "restauration" pour les populations et les communautés 
recouvrait la restauration interne (c'est-à-dire à partir du système perturbé lui-même) et la 
recolonisation externe (par immigration d'individus à partir de sources extérieures). Dans la mesure du 
possible, il est souhaitable de pouvoir faire la part des choses entre les deux mécanismes. Ceci est très 
difficile et implique la prise en compte des caractéristiques locales de la dynamique des populations et 
de la dynamique des métapopulations au niveau du paysage. La caractérisation de la connectivité des 
écosystèmes au niveau local ou à celui des paysages est à ce niveau très utile. 
 
La mise en oeuvre d'une approche combinant des observations de terrain et d'autres données (par 
exemple bioessais in situ, mesures de biomarqueurs, résultats d'études en cosmes) peut aider à la mise 
en évidence de relations de causalité (Liess & Schulz, 1999 ; Sibly et al., 2000 ; Schulz et al., 2002 ; 
De Coen & Janssen, 2003a, 2003b ; Hanson & Lagadic, 2003 ; Jergentz et al., 2004b). Ce point est 
décrit plus en détail dans la suite de ce document. 
Dans certains cas, les bioessais in situ présentent des résultats cohérents avec ceux des observations de 
terrain (Frampton, 1999 ; Liess & Schulz, 1999). Dans d'autres, il semble qu'ils surestiment la toxicité 
des pesticides (Schulz & Liess, 1999a). Ils constituent néanmoins de bons outils potentiels pour 
l'évaluation des effets directs des pesticides dans les milieux naturels. 
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Les biomarqueurs peuvent s'avérer utiles, notamment dans le cas des vertébrés pour lesquels 
l'exposition est difficile à caractériser. Leur pertinence dans ce type d'études dépend fortement de la 
possibilité d'extrapoler leurs réponses aux conséquences au niveau des populations (Lagadic, 1999 ; 
Migula, 2000 ; Scott-Fordsmand & Weeks, 2000). 
 

3.4.2.4. Détermination des relations de causalité 

La mise en évidence de relations de causalité entre la présence de pesticides dans l'environnement et 
leurs effets biologiques peut être envisagée de diverses manières :  
- études en conditions contrôlées ou réalisation de bioessais (Liess & Schulz, 1999 ; Sibly et al., 2000 ; 
Schulz et al., 2002 ; De Coen & Janssen, 2003a, 2003b ; Hanson & Lagadic, 2003 ; Jergentz et al., 
2004b), 
- études de terrain pour identifier des relations de causalité plausibles (Munkittrick et al., 2002 ; Liess 
et al., 2005), 
- utilisation de critères écoépidémiologiques (Fox, 1991; Forbes & Calow, 2002 ; Hewitt et al., 2003 ; 
Tableau 3.4-16) et de l'abondance des faits (Culp et al., 2000 ; Lowell et al., 2000 ; Fig. 3.4-10 et 
Tableau 3.4-17).  
L'écoépidémiologie recouvre la description des effets, l'identification des causes, et la détermination 
des liens et des enchaînements entre causes et effets chez les individus, les populations (y compris les 
populations humaines) et les communautés en cas de dysfonctionnement des systèmes écologiques 
(Bro-Rasmussen & Lokke, 1984).  
Le raisonnement écoépidémiologique est basé sur la même démarche que l'analyse épidémiologique 
(Hill, 1965 ; Susser, 1986). Il fait appel à différents critères destinés à conforter l'hypothèse d'une 
relation de causalité entre exposition et effet (Tableau 3.4.16). 
 
Tableau 3.4-16. Critères écoépidémiologiques nécessaires à la mise en relation des effets bservés 
avec la présence d'un toxique (simplifié d'après Hewitt et al., 2003). 
 
Critères Description 
Force de l'association L'effet coïncide avec la présence du toxique. Une proportion plus 

importante des individus est affectée dans les zones perturbées que dans 
les zones de référence 

Constance de l'association L'association entre le toxique et l'effet a été observée par d'autres auteurs 
dans des études similaires réalisées à d'autres périodes et dans d'autres 
zones 

Spécificité de l'association L'effet est caractéristique d'un toxique particulier ou d'un groupe de 
toxiques similaires 

Chronologie La présence du toxique précède l'effet ou l'effet diminue lorsque la 
concentration en toxique baisse ou devient nulle 

Existence d'un gradient de réponse Une relation dose-réponse peut être établie soit d'un point de vue 
chronologique, soit spatialement 

Preuve expérimentale Des expérimentations valides (laboratoires, cosmes) confirment la relation 
toxique-effet supposée 

Plausibilité biologique Il y a une base biologique et/ou toxicologique crédible ou raisonnable au 
mécanisme invoqué pour expliquer la relation entre le toxique et l'effet 

 
L'intégration des informations disponibles sur les différents aspects du problème nécessite de faire 
appel à des procédures spécifiques, afin de pouvoir utiliser l'ensemble des données disponibles : c'est 
l'approche par abondance des faits (Weight-of-evidence ou WOE).  

Cette intégration peut être réalisée selon des réponses à des questions (Fig. 3.4.10), qui permettent 
d'apporter un jugement qualitatif sur la situation en fonction des réponses obtenues (Forbes & Calow, 
2002, 2004). Cinq niveaux de réponse sont alors envisagés quant à l'existence d'une relation de 
causalité : non vraisemblable, possible, vraisemblable, très vraisemblable, pas de conclusion (Tableau 
3.4.17). 
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 Q1 : Est-ce qu’il y a des preuves 
de l’exposition à la substance 

incriminée ?

Q2 : Est-ce qu’il y a des corrélations 
spatiales ou temporelles entre 

exposition et effets ?

Q3 : Est-ce qu’il y a 
un dépassement de 

seuil de qualité ?

Q4 : Les effets ont-
ils été confirmés au 

cours 
d’expérimentations 

en conditions 
controlées ? 

Q5 : Les effets 
disparaissent-ils si la 
substance n’est plus 

présente ?

Q7 : Est-ce que les 
relations supposées 
entre la substance 
incriminée et les 

effets observés sont 
logiques et crédibles 
scientifiquement ?

Oui Non

Non Oui

Relation de cause-à-effet ?

Q6 : Des réponses 
spécifiques à la 

substance 
incriminée ont-elles 

été observées ?

Q1 : Est-ce qu’il y a des preuves 
de l’exposition à la substance 

incriminée ?

Q2 : Est-ce qu’il y a des corrélations 
spatiales ou temporelles entre 

exposition et effets ?

Q3 : Est-ce qu’il y a 
un dépassement de 

seuil de qualité ?

Q4 : Les effets ont-
ils été confirmés au 

cours 
d’expérimentations 

en conditions 
controlées ? 

Q5 : Les effets 
disparaissent-ils si la 
substance n’est plus 

présente ?

Q7 : Est-ce que les 
relations supposées 
entre la substance 
incriminée et les 

effets observés sont 
logiques et crédibles 
scientifiquement ?

Oui Non

Non Oui

Relation de cause-à-effet ?

Q6 : Des réponses 
spécifiques à la 

substance 
incriminée ont-elles 

été observées ?

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figure 3.4-10. Représentation schématique d'une démarche d'analyse d'une situation de pollution d'un 
écosystème naturel par une substance toxique par la méthode de l'abondance des faits (modifié 
d'après Forbes & Calow, 2002, 2004). 
 
 
Tableau 3.4-17. Évaluation par la méthode de l'abondance des faits décrites dans la figure 12 de 
différents scénarios théoriques  
(N: Non, O : Oui, - : pas pertinent ; ∅ : pas de données ; d'après Forbes & Calow, 2002). 
 

Scénarios Q1 Q2 Q3 Q4 Q5 Q6 Q7 Conclusion 
S1 N - - - - - - Non vraisemblable 
S2 O N - - - - - Non vraisemblable 
S3 O O ∅ ∅ ∅ ∅ ∅ Possible 
S4 O O N - - - - Non vraisemblable 
S5 O O - - - - N Non vraisemblable 
S6 O O O - - - - Vraisemblable 
S7 O O O N    Non vraisemblable/Possible* 
S8 O O O ∅ N - - Possible 
S9 O O O O N - - Vraisemblable 
S10 O O O O - O - Très vraisemblable 
S11 O O O O - N - Vraisemblable 
S12 O O O O - O O Très vraisemblable 
S13 O O O - - - ∅ Possible 
S14 ∅ ∅ - - - - O Pas de conclusion 
S15 O ∅ O ∅ ∅ ∅ O Possible 

       * selon la qualité statistique des études réalisées. 
 

Dans d'autres approches, un système de score est utilisé pour faire la part des choses entre différentes 
explications possibles (Tableau 3.4.18). 
 
Quelle que soit la méthode utilisée pour l'agrégation des données, l'analyse finale relève du jugement 
d'expert, notamment lorsqu'il s'agit de prendre des mesures de gestion du risque. 
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Tableau 3.4-18. Propositions de scores pour l'évaluation des relations de causalité entre présence 
d'un contaminant (cause) et effets écotoxicologiques (d'après différents auteurs in Suter et al., 2002). 
 
Critères Résultats Score 
Spécifiques du cas étudié   
Co-occurrence spatiale de la 
cause et de l'effet 

Compatible, Incertaine, Incompatible +, 0, --- 

Chronologie (la cause précède 
l'effet) 

Compatible, Incertaine, Incompatible +, 0, --- 

Constance de l'association  Toujours, Souvent, Rarement ou pour des niveaux de 
contamination faibles 

++, +, - 

Existence d'un gradient de 
réponse biologique 

Fort et monotone, Faible ou non monotone, Ambigu, 
Faible mais dans le mauvais sens, Fort mais dans le 
mauvais sens 

+++, +, 0, -, --- 

Voies d'exposition identifiées en 
totalité 

Données pour toutes les étapes, Données incomplètes, 
Ambigu, Données manquantes ou non plausibles 

++, +, 0, - 

Preuves expérimentales in situ Concordantes, Ambiguës, Non concordantes +++, 0, --- 
Prises en compte d'autres cas et de connaissances complémentaires  
Caractère plausible de 
l'association 
  Mécanistiquement 
  Quantitativement 

 
Avéré, Plausible, Pas connu, Non plausible 
Clairement quantitatif, Concordant, Ambigu, Non 
concordant 

 
++, +, 0, - 
+++, +, 0, - 

Constance de l'association Toujours, Le plus souvent, Parfois, Rarement ou pour 
des niveaux de contamination faibles 

+++, ++, +, - 

Causes possibles Une seule, Quelques-unes unes, Beaucoup +++, +, 0 
Analogies avec d'autres situations 
  Positive 
  Négative 

 
Beaucoup ou peu mais claires 
Peu ou pas claires 

 
++, + 
--, - 

Existence de données 
expérimentales 

Concordantes, Ambiguës, Non concordantes +++, 0, --- 

Performances prédictives Prédiction confirmée sur le site ou dans de nombreux 
sites, Prédiction généralement confirmées, Ambigu, 
Echec de la prédiction 

+++, ++, 0, --- 

Confrontation des différentes relations de causalité  
Concordance des faits  Totale, Fréquente, Nombreuses oppositions +++, +, --- 
Cohérence des faits Oppositions explicables par un mécanisme crédible, Pas 

d'explication 
+, 0 

 
 

3.4.2.5. Idées essentielles 

L'approche physico-chimique de l'évaluation de la qualité des milieux présente de nombreuses 
limites :  
- Une analyse effectuée sur un échantillon prélevé dans une station donnée et à un moment particulier 
n'a qu'une valeur ponctuelle dans le temps et dans l'espace. 
- Un prélèvement peut être réalisé au mauvais endroit ou trop tard pour que l'identification et/ou la 
quantification des substances en cause soit possible.  
- Aucune méthode ne permet de détecter et de quantifier simultanément tous les pesticides présents 
dans un échantillon. Les analyses sont actuellement effectuées par des méthodes d'analyse multirésidu 
qui représentent un compromis entre le nombre de substances quantifiables dans un même échantillon, 
le coût de l'analyse et les performances. 
- Les limites de détection des méthodes analytiques sont parfois supérieures aux concentrations pour 
lesquelles des effets biologiques peuvent être observés, voire aux PNECs.  
- Les doses d'emploi des substances "modernes" sont de plus en plus réduites, ce qui a pour corollaire 
que les concentrations de ces substances dans l'environnement devraient être de plus en plus faibles, ce 
qui ne sera pas sans poser d'importants problèmes pour les détecter et les quantifier.  
- La non-détection d'une substance ne signifie pas nécessairement qu'elle ne pose pas de problème 
environnemental. Il peut s'agir de la conséquence d'un plan d'échantillonnage ou de méthodes 
analytiques inadaptées. 
- Il est difficile de relier les concentrations observées avec l'origine spatiale et temporelle des 
contaminations (sources ponctuelles vs. sources diffuses). 
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- La mise en évidence de la présence d'une substance ne fournit pas nécessairement d'informations sur 
les effets toxiques qu'elle est susceptible d'entraîner (biodisponibilité variable en fonction des 
conditions environnementales).  
- L'information sur la présence des substances considérées isolément n'est pas nécessairement 
suffisante pour évaluer les conséquences de la contamination (existence de phénomènes de synergie 
ou d'antagonisme). 
- Les effets biologiques peuvent être très différents d'une espèce à une autre, ou dépendre, pour une 
même espèce, du stade de développement ou de l'état physiologique des individus. 
 

En France, il n'y a pas de réseau national d'évaluation de la qualité de l'eau vis-à-vis de la 
contamination par les pesticides et les informations disponibles à l'échelle du territoire découle de 
l'agrégation des données fournies par différents réseaux de surveillance (travail de compilation réalisé 
par l’IFEN) qui ont des objectifs et des caractéristiques (méthodes analytiques, fréquences 
d'échantillonnage, etc.) fréquemment différents. La mise en place d'une coordination au niveau 
national pourrait grandement améliorer la situation. 
 
En dépit de ces limites, la surveillance environnementale par des méthodes chimiques est 
incontournable, que ce soit dans la perspective de la mise en œuvre de la DCE, que pour l'évaluation 
de l'efficacité des programmes visant à limiter les pollutions ou pour le suivi post-homologation des 
substances. 
 
De très nombreux outils biologiques ont été proposés dans la littérature mais leur utilisation 
opérationnelle se heurte à de nombreuses difficultés : 
- malgré la quantité très importante de travaux scientifiques réalisés sur les biomarqueurs, ces outils ne 
sont pratiquement pas utilisés en routine pour la biosurveillance environnementale.  
- les substances utilisées actuellement possèdent un faible pouvoir de bioaccumulation qui limite 
l'intérêt des espèces sentinelles pour la détection de la contamination de l'environnement, hormis 
éventuellement les macrophytes terrestres qui peuvent servir pour la quantification des dépôts suite 
aux applications. En revanche, elles conservent toute leur pertinence pour la mesure de biomarqueurs 
et l'étude de l'état de santé des espèces non-cibles dans les zones agricoles.  
- les nombreux outils de bioindication développés pour l'évaluation de la qualité des milieux 
aquatiques (eaux douces et eux marines) n'ont pas été mis au point pour mettre en évidence de façon 
spécifique les impacts des pesticides et il n'y a pas de données publiées sur leur réponse à la présence 
de ces substances.  
- en ce qui concerne les sols, la plupart des outils ont été mis au point pour caractériser l'état de sols 
agricoles. Il n'y a toutefois pas de consensus à l'heure actuelle sur les outils à mettre en œuvre pour 
caractériser la qualité biologique des sols en zone agricole et des recherches complémentaires sont 
encore nécessaires.  
- l'amplitude de l'accroissement de la tolérance d'une communauté à une substance (accroissement du 
PICT) pourrait être utilisée comme une mesure quantitative de l'importance de l'exposition de cette 
communauté à cette substance. Les incertitudes qui subsistent sur la méthode PICT, le faible nombre 
de substances actives pour lesquelles des études ont été réalisées et la quasi-absence de validation in 
situ expliquent qu'elle ne soit pas utilisée en routine à l'heure actuelle pour l'évaluation de la qualité 
des milieux naturels. 
- la mise en évidence d'une relation de causalité entre la présence de pesticides et leurs effets impose 
de réaliser en parallèle l'analyse du niveau de contamination des écosystèmes et celles des effets 
biologiques.  
- compte tenu du caractère fréquemment épisodique des apports, l'échantillonnage doit être réalisé de 
façon couplée avec certains évènements (application des substances, précipitations, etc.). Dans le cas 
des apports par ruissellement ou drainage dans les milieux aquatiques, il est aussi utile de disposer 
d'échantillons prélevés après le pic de pollution, afin de bien caractériser le patron d'exposition.  
- le plus souvent, des sites non contaminés ou non perturbés n'existent pas au sein des paysages 
agricoles et il faut se contenter d'utiliser les écosystèmes les moins perturbés comme témoins.  
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- de nombreux facteurs de confusion et la variabilité naturelle peuvent rendre l'identification des effets 
des pesticides difficile. Les facteurs de confusion peuvent être de nature physique (structure des sols et 
des habitats aquatiques), chimiques (nutriments, autres toxiques) ou biologiques (présence de certaines 
espèces).  
- pour les oiseaux et les mammifères, il est fréquemment difficile d'appréhender le niveau des 
populations et celui des communautés, du fait de la taille des territoires exploités par ces organismes et 
de leur temps de génération. 
- les paramètres fonctionnels (par exemple consommation/production d'oxygène, décomposition de la 
litière, travail du sol par les vers de terre, etc.) fournissent des informations importantes d'un point de 
vue écologique. Ils sont toutefois généralement moins sensibles que les paramètres de structure du fait 
du remplacement possible des espèces sensibles (redondance fonctionnelle).  
- les pesticides peuvent avoir des effets directs et indirects sur les individus, les populations et les 
communautés. La distinction entre les deux types d'effets in situ est délicate et elle nécessite le plus 
souvent de réaliser des expérimentations complémentaires aux études en milieu naturel (bioessais de 
laboratoire, études en cosmes).  
- la mise en oeuvre d'une approche combinant des observations de terrain et d'autres données (par 
exemple bioessais in situ, mesures de biomarqueurs, résultats d'études en cosmes) peut aider à la mise 
en évidence de relations de causalité.  

3.4.3. Modélisation des contaminations environnementales  
et des impacts 

3.4.3.1. Modélisation du devenir des pesticides dans l'environnement 

Nature et contexte d'utilisation des modèles 
 
La notion de modèle dans la présente section se limitera à celle recouvrant la disponibilité d'outils de 
type informatique ayant pour finalité une prédiction des concentrations en pesticides dans différents 
compartiments environnementaux. Elle s'oppose ici à la notion d'"indicateurs environnementaux", plus 
empirique, dont la finalité est plus appliquée à une gestion du risque associé aux pesticides à l'échelle 
de l'exploitation agricole ou de la petite région agricole. Les indicateurs environnementaux sont 
présentés et discutés dans la section 3.4.4. La différentiation entre modèles et indicateurs 
environnementaux a toutefois tendance à s'estomper avec le développement et l'utilisation de systèmes 
intermédiaires combinant le volet scientifique de l'estimation des concentrations en pesticides à 
l'approche plus pragmatique de gestion du risque (voir par exemple le système d'évaluation 
environnementale p-EMA qui intègre une version simplifiée du modèle de transfert MACRO ; Brown 
et al., 2003 ; Hart et al., 2003 ; Lewis et al., 2003). 
Le transfert des pesticides dans l'environnement fait intervenir de nombreux processus chimiques, 
biologiques et physiques, qui de plus interagissent entre eux au sein des écosystèmes terrestres ou 
aquatiques. Bien que la majorité des processus individuels intervenant dans le devenir des pesticides 
soit caractérisée et relativement bien connue, leur combinaison résulte en des systèmes complexes que 
l'homme ne peut gérer intuitivement. Il est donc fait appel à des modèles de transfert qui combinent 
des descriptions mathématiques ou statistiques des différents phénomènes individuels (modèles dits 
"déterministes") ou qui, au contraire, considèrent les phénomènes de transfert dans leur globalité 
(modèles dits "globaux").  
La majorité des modèles de transfert de pesticides trouve leur origine dans des travaux de recherche 
visant à améliorer la connaissance du devenir environnemental des pesticides. Il est toutefois 
important de noter que le développement d'un certain nombre de ces modèles a été largement 
influencé récemment par leur utilisation dans le contexte de l'examen des substances 
phytopharmaceutiques des pesticides en Europe et du cadre réglementaire sur ces substances aux 
États-Unis. Cet examen européen est encadrée par la Directive Européenne 91/414/EEC, et requiert le 
dépôt par les industriels d'un dossier environnemental démontrant que l'usage de la molécule selon les 
préconisations d'utilisation présente un risque "acceptable entre autres pour l'environnement (voir 
section 3.4.1.). 
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En ce qui concerne le devenir, l'évaluation du devenirenvironnemental pour les pesticides se base 
typiquement sur des informations acquises par des expériences en laboratoire (US EPA, 2002), des 
expériences au champ ou en études mixtes laboratoire-terrain (expériences de lysimétrie, par exemple ; 
Lanthaler, 2004) et des études de modélisation (FOCUS, 2000). Les données de laboratoire telles que 
celles visant à caractériser les phénomènes de sorption ou de dégradation, générées selon des 
protocoles standardisés, sont relativement onéreuses à acquérir dès lors qu'il s'agit de s'intéresser au 
devenir des produits dans plusieurs sols et elles sont par ailleurs acquises dans des conditions 
différentes de celles qui règnent au champ (Beulke et al., 2000). L'acquisition directe de données au 
champ pour un grand nombre de situations agro-pédo-climatiques serait préférable mais elle est 
limitée dans la pratique par la durée des expérimentations et les coûts associés. La modélisation, qui 
permet d'estimer pour un coût relativement modique le risque de transfert environnemental pour une 
molécule donnée dans de nombreuses situations agro-pédo-climatiques tout en s'appuyant sur les 
données acquises au laboratoire et au champ, s'est donc progressivement imposée comme un outil 
incontournable dans l'estimation du risque de transfert de pesticides vers les ressources en eau. 
 

Types de modèles et disponibilité pour la prédiction des concentrations environnementales en 
pesticides 
 
Les modèles de transfert de pesticides peuvent globalement se classer en trois grandes catégories : les 
modèles dits ‘multimédias’, les modèles ‘stochastiques’ et les modèles ‘déterministes’. 
 
Modèles multimédias 

Les modèles de type multimédias ont été développés au cours des années 1980 (Mackay, 1979 ; 
Paterson & Mackay, 1985 ; Mackay & Paterson, 1990, 1991 ; Mackay, 1991 ; Wania & Mackay, 
1999) et sont principalement utilisés pour simuler le devenir des pesticides persistants (du type 
lindane, DDT, chlordane, aldrine, dieldrine, endrine, heptachlore, mirex, toxaphene ; Severinsen & 
Jager, 1998 ; Wania et al., 1999 ; Liu et al., 1999) dont l'utilisation en agriculture n'est plus autorisées 
depuis de nombreuses années sur le territoire métropolitain. Les modèles de type multimédias se 
basent sur une segmentation des écosystèmes en grands compartiments (sol, plante, air, eau, par 
exemple) et l’établissement de flux entre ces différents compartiments à travers des coefficients de 
partage (par exemple, un coefficient de partage entre une feuille et l’atmosphère ou entre le sol et 
l’eau). En n'utilisant qu’un nombre limité de paramètres d’entrée, ces modèles sont particulièrement 
adaptés à la modélisation des transferts à très large échelle (par exemple les transferts à l’échelle 
régionale ou mondiale ; Wania & Mackay, 1999) ou des situations pour lesquelles les données 
permettant de paramétrer des modèles déterministes sont peu nombreuses. Leur intérêt à une échelle 
plus fine est toutefois limité. 
 
Modèles stochastiques 

Les modèles stochastiques se basent sur des fonctions de probabilité décrivant de manière statistique 
une propriété du système. Le développement de ces modèle est une réponse au fait qu'il est souvent 
considéré que la variabilité des propriétés influençant le devenir des pesticides dans les conditions 
environnementales réelles est telle que le transfert des solutés au champ ne peut pas être modélisé à 
l'aide d'approches déterministes (Jury & Sposito, 1986). Le modèle stochastique TFM (Transfer 
Function Model ; Jury, 1982) se base par exemple sur la définition et la paramétrisation d'une fonction 
de probabilité décrivant le temps de transfert d'un soluté entre la surface du sol et une profondeur 
donnée. Mills & Leonard (1983) ont pour leur part exprimé la quantité de pesticides susceptible d'être 
perdue par ruissellement par une fonction de probabilité en observant que la fréquence d'évènements 
pluvieux susceptibles d'entraîner des pertes par ruissellement suivait une loi de probabilité de Poisson. 
Plus récemment, Grochulska & Kladivko (1994) ont modifié le modèle stochastique de Jury dans le 
cadre de la description des transferts d'eau dans des sols à double porosité.  Bien que d'un intérêt 
conceptuel certain, les modèles stochastiques ne reçoivent que peu d'attention dans le cadre de l'étude 
du transfert de pesticides vers les ressources en eau. 
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Modèles déterministes 

Les premiers développements de modèles déterministes sous une forme permettant leur utilisation par 
une communauté d'utilisateurs datent du milieu des années 1980 (Mills & Leonard, 1984 ; Carsel et 
al., 1985 ; Rao et al., 1985 ; Jury et al., 1986 ; Nofziger & Hornsby, 1986). Un grand nombre de 
modèles de transfert de pesticides a été développé depuis, les propositions se différenciant par leur 
complexité et par leurs conditions d'utilisation (voir par exemple Jarvis et al., 1991 ; Hutson & 
Wagenet, 1992 ; Knisel et al., 1992 ; RZWQM Team, 1992 ; Grochulska & Kladivko,1994 ; Tiktak et 
al., 2000). Le tableau 3.4-19 présente une liste non exhaustive de modèles mathématiques permettant 
de simuler spécifiquement le transfert environnemental de pesticides. 
 
Tableau 3.4-19. Exemples de modèles permettant la prédiction du transfert de pesticides dans 
différents compartiments environnementaux (pour plus de détails sur la modélisation dans le 
compartiment atmosphérique, voir 3.2.2.1). 
 
Utilisation possible des modèles Exemples et références 
Modèles permettant la simulation de la 
lixiviation des pesticides à travers le sol 

PELMO (Jene, 1998), PRZM (Carsel et al., 1985), PEARL (Tiktak 
et al., 2000), MACRO (Jarvis et al., 1991 ; Jarvis & Larsson, 1998), 
PESTLA (van den Berg & Boesten, 1999), PESTRAS (Tiktak et al., 
1994), LEACHM (Hutson & Wagenet, 1992), GLEAMS (Knisel et 
al., 1992), CMLS (Nofziger & Hornsby, 1986), Agriflux (Banton & 
Larocque, 1997), RZWQM (USDA-ARS, 1992), MOUSE 
(Steenhuis et al., 1987), CRACKP (Armstrong et al., 2000), PLM 
(Nicholls et al., 2000), SIMULAT (Aden & Diekkrüger, 2000), 
VARLEACH (Walker, 1997), HYDRUS (Simunek et al., 1998), 
MACRO_DB (Jarvis et al., 1997), OPUS (Smith, 1992), WAVE 
(Vanclooster et al., 1995), MARTHE (Thiéry et al., 2004), 
PESTRANS (Unlu et al., 1997). 

Modèles permettant de simuler les pertes de 
pesticides par érosion et/ou ruissellement 

PELMO (Jene, 1998), PRZM (Carsel et al., 1985), EPIC (Williams 
et al., 1984), TurfPQ (Haith, 2001), OPUS (Smith, 1992). 

Modèles permettant de simuler le devenir 
des pesticides dans les cours d’eau 

TOXSWA (Adriaanse, 1996), EXAMS 

Modèles permettant de simuler le devenir de 
pesticides permettant de travailler à l’échelle 
du bassin versant  

MARTHE (Thiéry et al., 2004), HSPF (Donigian et al., 1984), 
SWAT (Arnold et al., 1992 ; Arnold & Fohrer, 2005) 

Modèles permettant de simuler : 
a) des émissions de pesticides vers 
l’atmosphère, 
b) le transport atmosphérique et le dépôt 
c) la dérive 

a) PELMO (Jene, 1998), PRZM (Carsel et al., 1985), PEARL 
(Tiktak et al., 2000), MACRO (Jarvis et al., 1991 ; Jarvis et 
Larsson, 1998), PESTLA (van den Berg & Boesten, 1999),  
LEACHM (Hutson & Wagenet, 1992), PEM (Scholtz et al., 2002), 
Volt’air Pesticide (Cellier et al., 2004), BAM (Jury et al., 1983) 
b) PESTDEP (Asman et al., 2003), EVA, SimpleBox (ven de 
Meent, 1993), 
c) IDEFICS (Holterman et al., 1997) ; AgDrift (Birchfield, 2004) 

 
De manière générale, la modélisation du transfert de pesticides dans les sols par lessivage est la plus 
développée (Tableau 3.4-19).  
Pourtant, historiquement les premiers travaux de modélisation ont été conduits sur l’émission de 
pesticides vers l’atmosphère par volatilisation. Les modèles tels que PRZM, PEARL, etc incluent une 
description de la volatilisation depuis le sol et/ou la plante grâce à des paramétrisations restant pour 
l’instant relativement simples mais qui sont en cours de développement (voir aussi 3.2.1.4.). La 
modélisation dans les domaines traitant du transport atmosphérique des pesticides, leur entraînement 
par ruissellement et érosion et leur devenir au-delà de la zone racinaire n’est que peu avancée et elle ne 
permet généralement pas de reproduire de manière satisfaisante les chroniques de concentrations 
mesurées dans les différents compartiments (voir section suivante sur la validation des modèles). Les 
modèles récents développés pour étudier la volatilisation (PEM, (Scholtz et al., 2002); Volt’air 
Pesticides, (Cellier et al., 2004) avec des échelles de temps adaptées au processus de volatilisation 
permettent de décrire globalement la dynamique du flux, malgré des améliorations nécessaires. 
Cependant, l’estimation de la concentration résultante dans l’atmosphère nécessite un couplage avec 
des modèles de dispersion (voir aussi 3.2.1.4 et 3.2.2.1). Par ailleurs, la majorité des modèles 
disponibles pour les pesticides s’applique à l’échelle locale (celle du m², du profil de sol, de la 
parcelle). Les applications de modèles à l’échelle du bassin versant hydrologique ou hydrogéologique 
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se limitent pour l'instant pour ce qui est des pesticides à des applications prédictives basées sur la 
spatialisation de modèles normalement appliqués à l'échelle parcellaire (Röpke et al., 2004) bien qu'il 
ait été démontré que les éléments du paysage (haies, fossés) ont une influence probablement 
importante sur les transferts d'eau et de solutés dans les bassins versants (Carluer & De Marsily, 2004). 
L'utilisation à l'échelle du bassin versant de modèles déterministes se heurte à la disponibilité de 
données permettant leur paramétrisation et des approches simplifiées ou alternatives (par exemple des 
réseaux de neurones) sont alors parfois adoptées (voir par exemple Berenzen et al., 2005; Sahoo et al., 
2005). Il est toutefois à noter qu'il y a à l'heure actuelle un développement de modèles à l'échelle du 
paysage, qui permettent de prendre en compte les éléments prépondérants de celui-ci : largeur des 
zones tampons, présence de sillons d'érosion, pente, etc. (voir par exemple Huber et al., 1998 ; Reus et 
al., 1999 ; Dabrowski et al., 2002 ; Berenzen et al., 2005).  
Le travail conséquent réalisé sur la modélisation du transfert des pesticides dans la zone racinaire 
s’explique pour partie par l’importance de ce compartiment dans l’estimation du risque de lixiviation 
des pesticides dans le cadre de l’homologation (Travis, 2000). L’estimation du risque de 
contamination des eaux souterraines dans l’Union Européenne se base en effet typiquement sur 
l’estimation des quantités de pesticide lixiviées à 1 mètre de profondeur, suivant l’hypothèse qu’une 
comparaison des quantités lixiviées à cette profondeur et de la norme (0,1 µg/L en Europe, quel que 
soit le produit considéré) représente une approche protectrice vis-à-vis des eaux souterraines sous-
jacentes. 
La modélisation du transfert des pesticides dans l’environnement a largement bénéficié des travaux 
des groupes de travail européens FOCUS (FOrum for the Coordination of pesticide fate models and 
their USe) qui se sont succédés depuis 1995. Chacun de ces groupes, formés de chercheurs et de 
représentants de l’industrie et des autorités d’homologation des pesticides, s’est attaché à faire la 
synthèse des connaissances dans un domaine particulier et à faire des propositions d’amélioration des 
démarches d’évaluation de risque mettant en jeu des modèles de transfert des pesticides (Tableau 3.4-
20 ; les différents rapports cités peuvent être téléchargés depuis le site http://viso.ei.jrc.it/focus/). Les 
derniers travaux des groupes FOCUS ont visé à établir une relative standardisation des procédures 
pour l’évaluation de risque, de façon à pouvoir faciliter le travail d’évaluation des molécules au niveau 
européen et des états membres. 
 
Tableau 3.4-20. Bilan des activités des groupes FOCUS. 
 
Appellation des 
groupes de travail 

Période de 
travaux 

Activités Rapport 

FOCUS 
groundwater 

1994-1995 Synthèse sur la disponibilité des modèles de lixiviation. 
Recommandations sur l'utilisation des modèles dans le cadre d'analyses de 
risque. 
Identification de recherches à mener dans le domaine 

FOCUS 
(1995) 

FOCUS soil 1995-1996 Recommandations sur le calcul de concentrations dans le sol dans un cadre 
d’analyse de risque 
Suggestions d’amélioration des modèles. 
Premières réflexions sur la définition de scénarios européens pour la lixiviation. 

FOCUS 
(1996) 

FOCUS surface 
water 

1994-1995 Synthèse des connaissances sur les possibilités de modélisation de la dérive, 
du ruissellement, du drainage, et sur le devenir dans un cours d’eau. 
Premières réflexions sur la définition de scénarios européens pour les eaux de 
surface. 

FOCUS 
(1997) 

FOCUS 
groundwater 
scenarios 

1997-2000 Définition de scénarios permettant une certaine standardisation des 
démarches d’évaluation du risque de transfert vers les eaux souterraines. 
Mise à disposition de 4 modèles de lixiviation intégrant ces scénarios 

FOCUS 
(2000) 

FOCUS surface 
water scenarios 

1997-2001 Définition de scénarios permettant une certaine standardisation des 
démarches d’évaluation du risque de transfert vers les eaux de surface. 
Mise à disposition de modèles permettant la conduite des analyses de risque 

FOCUS 
(2001) 

FOCUS degradation 
kinetics 

2002-2005 Analyse critique et recommandations sur l’utilisation de différentes cinétiques 
dans la modélisation de la dissipation des pesticides. 

Guidance 
Document

FOCUS landscape 
and mitigation 

2002-2005 Synthèse des connaissances sur la prise en compte des éléments du paysage 
dans l’évaluation du risque environnemental. 
Propositions de recommandations sur les pratiques dans le domaine  

FOCUS 
(2005) 

FOCUS air 2002-2005 Synthèse des connaissances et des modèles et méthodes existants. 
Proposition d’un schéma d’évaluation 

Rapport 
final à 
venir 
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Évaluation des modèles 
 
La capacité des modèles à pouvoir simuler de manière satisfaisante le comportement réel des 
pesticides dans l’environnement est un caractère important car elle détermine le contexte et les limites 
d’utilisation des modèles. Cette évaluation prend la forme d’exercices d’‘évaluation’ ou, selon une 
terminologie abusive, d’exercices de ‘validation’ des modèles (Konikow & Bredehoeft, 1992). 
Une démarche d’évaluation de modèle peut prendre plusieurs formes : 
- un examen minutieux du code du modèle permettant de vérifier que les équations ont bien été 
transcrites ; 
- une comparaison entre les prédictions du modèle et des solutions théoriques ou 
analytiques (Vanderborght et al., 2005) ; 
- une analyse de sensibilité du modèle permettant de s’assurer que les influences des différents 
paramètres sur les résultats sont bien retranscrites (Wolt et al., 2002; Dubus et al., 2003) ; 
une analyse d’incertitude visant à estimer les incertitudes attachées aux prédictions des modèles 
(Dubus & Brown, 2002; Warren-Hicks et al., 2002) ; 
- une comparaison entre les prédictions du modèle et un jeu de données mesurées  (Pennell et al., 
1990 ; Bergstöm & Jarvis, 1994 ; Walker et al., 1995 ; Klein et al., 1997 ; Vanclooster et al., 2000 ; 
Garratt et al., 2002). 
D’un point de vue opérationnel, le type d’évaluation le plus intéressant est la dernière procédure citée 
car elle permet d’estimer si le modèle est capable de représenter correctement la réalité telle 
qu'observée sur le terrain. Le Tableau 3.4-21 présente les différents types de données qui sont 
typiquement utilisées dans les études d’évaluation de modèles. 
 
Tableau 3.4-21. Données utilisées dans les études d'évaluation de modèles. 

 Données mesurées confrontées aux 
prédictions des modèles 

Exemples d’application 

Expériences en colonnes de 
sol au laboratoire ou en 
lysimètres 

Teneurs en eau du sol et tensions à 
différentes profondeurs. 
Résidus de traceurs et/ou de pesticides dans 
le sol à différents temps et/ou profondeurs. 
Volumes lixiviés et concentrations en 
traceurs et en pesticides dans les lixiviats. 

Klein et al., 1997 ; Francaviglia et 
al., 2000 ; Beulke et al., 2002 ; 
Dubus et al., 2004 

Expériences au champ Teneurs en eau du sol et tensions à 
différentes profondeurs. 
Résidus de traceurs et/ou de pesticides dans 
le sol à différents temps et/ou profondeurs 
(échantillonage de sol, utilisation de bougies 
poreuses ou de plaques lysimétriques). 
Volumes d'eau drainée dans les sols drainés.
Volumes d'eau ruisselés. 

Gottesbüren et al., 2000 
(lixiviation) 
Brown et al., 2004 (drainage) 
Singh & Jones, 2002 
(ruissellement) 

Utilisation de données issues 
de programmes de 
surveillance 

Chroniques de concentrations en fonction du 
temps. 

Brown et al., 2002 

 
L'évaluation des modèles sur la base de jeux de données collectées au champ ou au laboratoire fait 
partie intégrante de leur développement. L'évaluation dans ces conditions est toutefois problématique 
car elle se base souvent sur des données qui ont servi à la mise au point du modèle (Dubus et al., 
2002). Des études d'évaluation sur des jeux de données indépendants sont donc préférables. La 
majorité des évaluations des modèles a été réalisé dans le cadre de programmes de recherche 
européens (Bergström & Jarvis, 1994 ; Walker et al., 1995 ; Vanclooster et al., 2000), bien que des 
efforts conséquents de validation aient également été entrepris par des groupes de recherche 
indépendants (par exemple, l'USDA-ARS pour le modèle RZWQM). Des informations 
complémentaires et des exemples peuvent être trouvés dans diverses synthèses sur les évaluations des 
modèles, par exemple pour les modèle PRZM et GLEAMS (Russell & Jones, 2002) et RZWQM 
(Malone et al., 2004). La formule typique d'évaluation de modèles consiste à appliquer différents 
modèles à un même jeu de données (Armstrong et al., 2000 ; Francaviglia et al., 2000 ; Tiktak et al., 
2000 ; Vanclooster & Boesten, 2000 ; Garratt et al., 2003), ce qui permet en théorie une comparaison 
directe des différents capacités des modèles à simuler des données réelles. Certains auteurs ont 
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également procédé à des tests des modèles individuellement sur différents jeux de données (voir par 
exemple Klein et al., 1997, 2000). 
La capacité des modèles à prédire les concentrations et contaminations observées dépend fortement 
des types de modélisation entreprise et de leurs objectifs. Ainsi, une simulation pourra apparaître 
comme satisfaisante dans un contexte donné mais insuffisante dans un autre contexte. Les meilleurs 
résultats sont couramment obtenus avec des modèles de type mono-dimensionnel sur des jeux de 
données de lixiviation dans le sol ou de transferts vers le drainage. De manière générale, il est admis 
que ces modèles de transfert de pesticides prédisent de manière satisfaisante les teneurs et les flux en 
eau dans les sols, avec une légère supériorité dans ce domaine pour les modèles basés sur une 
description fine des propriétés de rétention et de conductivité (Garratt et al., 2002 ; Vanclooster et al., 
2000). La simulation des flux ou des concentrations en pesticides est plus ardue et de ce fait, de 
'bonnes'8 adéquations entre des prédictions de modèles et les concentrations en pesticides mesurées ont 
été moins souvent rapportées (Russell & Jones, 2002 ; Malone et al., 2004). Une simulation 
satisfaisante des concentrations passe dans la majorité des cas par une phase de calibration du modèle 
(Bergström & Jarvis, 1994 ; FOCUS, 1995 ; Thorsen et al., 1998), c’est-à-dire par un ajustement des 
paramètres d’entrée du modèle de façon à optimiser la concordance entre prédictions du modèle et 
données mesurées. 
L'évaluation de la performance des modèles déterministes est un exercice difficile (Dubus et al., 2002) 
compte-tenu de la nécessité de disposer de données terrain abondantes et de qualité (Loague, 1992 ; 
Yapo et al., 1996), de la nécessité de prendre en compte la variabilité et l'incertitude sur les données 
mesurées (Jones & Russell, 2000 ; Francaviglia et al., 2000), du choix des paramètres du modèle à 
ajuster (Bergstöm, 1996), du choix de l'indicateur de performance du modèle (Loague & Green, 1991) 
et des critères de satisfaction vis-à-vis de la calibration (Dubus et al., 2000). Un moyen classique de 
'contraindre' la calibration consiste à utiliser dans la modélisation toutes les données à disposition 
(Hopmans & Simunek, 1999). Toutefois, il a été démontré qu'une calibration permettant à la fois une 
bonne description des données sur le régime hydrique ainsi que sur les flux et concentrations 
résiduelles d'un traceur et du pesticide est difficile (Thorsen et al., 1998 ; Jarvis et al., 2000). Les 
comparaisons entre les prédictions des modèles et les observations menées in situ à différents endroits 
du paysage et à différentes saisons sont particulièrement ardues (Crane et al., 2003) :  
- L'échantillonnage peut être réalisé dans des milieux différents (par exemple, eaux courantes au lieu 
des systèmes lentiques utilisés dans les modèles).  
- Le modèle utilisé peut être inadapté ou bien des données d'entrée peuvent manquer ou être erronées 
ou trop imprécises. 
- Les cinétiques des réactions qui gouvernent le devenir des pesticides peuvent être différentes dans les 
conditions de laboratoire et dans les milieux naturels. 
- Les valeurs mesurées in situ peuvent être plus faibles que les valeurs prédites en raison d'un 
échantillonnage réalisé dans une période de vulnérabilité faible, en dehors des pics de concentration. 
- Les valeurs mesurées in situ peuvent être plus élevées que les valeurs prédites en raison de 
l'existence de sources de contamination ponctuelles non prises en compte dans les modèles, de 
mauvaises pratiques (par exemple non-respect des zones tampons), de la répétition de traitements ou 
de la simultanéité des traitements dans une même région. 
- L'intérêt et l'utilité des modèles sont directement fonctions de l'utilisation souhaitée. Ainsi, ce ne sont 
pas les mêmes critères d'évaluation de la qualité des simulations qui seront appliqués selon qu'il s'agit 
de s'intéresser à la concentration maximale journalière d'un pesticide dans des eaux de drainage ou 
bien au flux de pesticides vers les eaux souterraines à l'échelle de la saison hydrologique. Il est 
généralement considéré que les modèles représentent un outil satisfaisant dans un contexte 
d'identification, d'évaluation et de gestion du risque pesticides vis-à-vis de la qualité et la protection 
des ressources en eau. Leurs performances intrinsèques sont toutefois moindres dans un cadre de 
recherche. Dans ce dernier contexte, les modèles doivent avant tout permettre une bonne 
retranscription des différentes influences individuelles qui auraient pu être observées lors 
d'expériences isolées. 

                                                      
8 Il est considéré ici que les prédictions d'un modèle sont satisfaisantes quand elles sont distantes des données mesurées de 
moins d'un ordre de grandeur 
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Incertitudes dans la modélisation du transfert environnemental des pesticides  
 
Comme cela a été rappelé précédemment, le transfert des pesticides dans l'environnement relève de 
l'interaction complexe entre des phénomènes physiques, chimiques et biologiques. La modélisation du 
transfert environnemental des pesticides n'est donc pas une science exacte. Les paramètres d'entrée des 
modèles sont inévitablement sujets à des incertitudes qui sont susceptibles de se transmettre dans la 
modélisation pour résulter en des incertitudes dans les prédictions du modèle. La modélisation du 
transfert environnemental des pesticides est soumise aux incertitudes suivantes (Dubus et al., 2003) :  
- variabilités spatiales et/ou temporelles des sols et de leurs propriétés (Bosch & West, 1998), des 
phénomènes de rétention (Lennartz, 1999 ; Novak et al., 1997 ; Coquet & Barriuso, 2002) et de 
dégradation (Walker & Brown, 1983 ; Parkin et Shelton, 1992 ; Walker et al., 2002), 
- incertitudes liées à l'échantillonage au champ (Ramsey, 1998) et à l'analyse (Northcott & Jones, 
2000),  
- traitement des données afin de déterminer les valeurs des paramètres d'entrée (Leake et al., 1995),  
utilisation de fonctions de pédotransfert ou de bases de données (Wösten et al., 1999), 
- incertitudes dans les cartes et données géoréferencées (Zhang & Goodchild, 2002), imprécisions liés 
aux arrondis (Millstein, 1994),  
- incertitudes dans la représentation et la connaissance des fonctionnalités des structures et 
configurations paysagères (Carluer & De Marsily, 2004), 
- incertitudes liées au fait que le modèle n'est pas une représentation parfaite de la réalité (Beck et al., 
1997),  
- incertitudes liées au fait qu'un modèle est utilisé plutôt qu'un autre (Garen et al., 1999) 
- subjectivité des choix de modélisation effectués par les modélisateurs (Brown et al., 1996 ; Boesten, 
2000).  
Les sources d'incertitude sont telles que certains auteurs ont questionné l'utilité d'une prise de décision 
basée sur une prévision unique d'un modèle (Carbone et al., 2002). De nombreuses analyses de 
sensibilité et d'incertitude ont démontré que dans la majorité des cas, les paramètres influençant le plus 
les prédictions des modèles sont ceux reliés aux phénomènes de rétention et de dissipation des 
pesticides (Boesten, 1991 ; Soutter & Musy, 1998 ; Boesten & van der Linden, 1991 ; Persicani, 
1996 ; Dubus et al., 2003). Ces analyses ne se sont toutefois pas attachées à évaluer la contribution 
respective des incertitudes liées aux paramètres du modèle et celles relevant d'incertitudes plus 
difficiles à quantifier telles que l'erreur liée à la structure du modèle ou aux choix subjectifs effectués 
par les modélisateurs (Dubus et al., 2003). 
La prise en compte des incertitudes dans la modélisation du transfert environnemental des pesticides a 
fait l'objet de recherches importantes ces dernières années et elle a notamment fait appel à de 
nombreuses techniques différentes :  
- analyses différentielles (Loague, 1991 ; Diaz-Diaz et al., 1999),  
- analyse de sensibilité par transformées de Fourier (Fontaine et al., 1992), modélisation de type 
Monte Carlo (Carsel et al., 1988; Soutter & Musy, 1998, 1999; Ma et al., 2000; Dubus & Brown, 
2002; Carbone et al., 2002),  
- méthodes basées sur la logique floue (Freissinet et al., 1998; 1999),  
- méthodologie DEMM (Deterministic Equivalent Modeling Method ; Cryer & Applequist, 2003).   
Malgré la multiplicité des méthodes disponibles, les méthodes de propagation d'incertitudes basées sur 
des échantillonages de type Monte Carlo restent les plus utilisées dans le domaine des pesticides du 
fait de leur simplicité conceptuelle et de leur transparence, de leur caractère générique, de la disponibi-
lité de logiciels commerciaux ad hoc et de leur historique d'utilisation (Dubus & Janssen, 2003).  
 

Intérêt des modèles dans une démarche de réduction d’utilisation et de limitation des impacts 
 
Le devenir environnemental des pesticides a fait l'objet de recherches nombreuses dont les résultats 
ont permis le développement et l'amélioration progressive d'outils mathématiques permettant de 
simuler le transfert de molécules dans le sol, l'air et les eaux. Un certain nombre de ces modèles, 
notamment les modèles utilisés pour l'homologation, ont fait l'objet de campagnes de recherche et 
d'évaluation conséquentes.  
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La mise au point d'un modèle de transfert permettant de retranscrire en détail l'intégralité des 
processus et les variabilités et incertitudes en jeu est illusoire compte tenu de la diversité et de la 
variabilité des processus et des facteurs impliqués. Ainsi, bien que les modèles existants soient 
imparfaits, leur utilisation à des fins décisionnelles et de gestion reste très intéressante, notamment vis-
à-vis des alternatives que sont les expérimentations au champ et en laboratoire. 
Les objectifs de la modélisation peuvent être très différents selon les applications qui sont envisagées, 
parmi lesquelles : 
- l'évaluation des modèles à l'aide de données collectées au champ, 
- l'évaluation de la qualité ou de la représentativité d'un jeu de données, 
- l'optimisation de campagnes de surveillance, 
- la valorisation de jeux de données, 
- l'évaluation d'un risque a priori de contamination, 
- l'étude comparative de méthodes alternatives de protection des cultures, 
- le test d'hypothèses. 
Les modèles de transfert n'ont pas été conçus dans une optique d'une étude des d'aménagements visant 
à réduire leur utilisation et à limiter les impacts. Ainsi, il n'existe actuellement pas de modèle 
permettant de quantifier, de manière opérationnelle et fiable, l'impact que tous les changements de 
pratiques visant à limiter le transfert environnemental des pesticides pourraient avoir sur les 
contaminations, même si des tentatives en ce sens existent9 (projet SACADEAU par exemple ; 
Cordier, 2005). Le Tableau 3.4-22 présente une classification de l'utilité potentielle des modèles 
existants vis-à-vis de l'évaluation prédictive des effets que des changements de pratiques ou 
d'aménagements de l'espace pourraient avoir. Cette classification est le résultat de discussions entre les 
experts modélisateurs ayant participé à la présente expertise scientifique collective et reste donc 
subjective. 
 
Tableau 3.4-22. Utilité potentielle des modèles existants dans une optique de limitations des usages 
et de réduction des impacts (ce tableau a été construit à dires d’experts. Les aménagements 
proposés font référence aux propositions de la section 3.5). 
 
État de l'existant Utilisations potentielles 
Utilisation directe de modèles existants 
possible 

LIMITATIONS DES USAGES 
Réduction des doses d'application 
Utilisation de nouveaux produits 
Stratégies de substitution 
Stratégies de traitement alternatives (fréquences, quantités) 

RÉDUIRE LES EXPOSITIONS ET LES IMPACTS 
Incorporation Matière Organique 
Gestion des intercultures 
Gestion des résidus de récoltes 

Utilisation possible de modèles mais 
nécessitant un effort 'significatif' de collecte 
de données et/ou de mises au point 
méthodologiques 

LIMITATIONS DES USAGES 
Traitements de semences 
Traitements de précision 
Applications localisées 

RÉDUIRE LES IMPACTS 
Travail du sol 
Amendements organiques 

Modèles, connaissances ou données non 
disponibles 
  

RÉDUIRE LES IMPACTS 
Zones tampon enherbées 
Zones humides 
Fossés 
Haies 
Limiter le ruissellement 
Formulation 
Maintien ou introduction de populations dégradantes 

 

                                                      
9 Ces travaux sont encore en développement. Ils ont pout objectif de coupler, pour certaines situations agronomiques et pédo-
climatiques, une représentation, par modélisation, des modes de décision des agriculteurs et des transferts à l'échelle de petits 
bassins versants cultivés. 
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Bilan et perspectives 
 
Les premiers développements de code pour la modélisation du transfert de pesticides remontent au 
milieu des années 1980, mais c'est au cours des 10 dernières années qu'ont été effectués les dévelop-
pements majeurs des ces approches pour l’estimation de risque pour l'évaluation des substances. 
Les efforts de recherche se sont concentrés sur les prédictions à la sortie des champs et sur le premier 
mètre de sol. Pour ces domaines, de gros efforts de vérification, évaluation et validation des modèles 
ont été entrepris à travers divers projets européens. 
Les modèles actuels donnent des résultats satisfaisants pour ce qui est du transfert de pesticides dans 
les sols (notamment pour la lixiviation et la reprise éventuelle par le drainage), mais la modélisation ne 
fournit pas de solutions satisfaisantes dans certains cas : 
- modélisation à l’échelle du bassin versant,  
- modélisation en profondeur (au-delà du premier mètre de sol), 
- transferts vers les eaux de surface (influence des éléments du paysage, devenir dans les cours d'eau),  
- problèmes de la variabilité naturelle et des changements d’échelle.  
Il existe également de nombreux problèmes liés aux différents types d’incertitude et à leur 
propagation, ainsi qu'à la nécessité de disposer de nombreuses données pour paramétrer les modèles. 

Les modèles déterministes actuels ne sont que peu adaptés à l'étude de l'influence des changements de 
pratiques sur la contamination des milieux. Quelques exceptions sont toutefois à signaler qui 
concernent la réduction des doses d'application, l'utilisation de nouveaux produits, les stratégies de 
substitution, la mise en place de cultures d'OGM, les stratégies de traitement alternatives, 
l'incorporation de matières organiques, la gestion des inter cultures, la gestion des résidus de récoltes).  

Bien que de nombreux progrès aient été effectués depuis les premières utilisations de modèles de 
transfert des pesticides dans le milieu des années 1980, il reste de nombreuses possibilités 
d’amélioration des outils qui ont été proposés jusqu’alors. Les besoins en recherche concernent 
principalement : 
- l’intégration dans des modèles fédérateurs des différents compartiments environnementaux 
concernés par les transferts de pesticides  
- la prise en compte de la dimension géographique et de l’échelle bassin versant  
- la simulation de l’entraînement des pesticides par ruissellement et érosion  
- le devenir des produits et de leurs métabolites dans les cours d’eau et l’importance des interactions 
nappes-rivières  
- la simulation des transferts au-delà de la zone racinaire  
- la mise au point de modèles permettant d’appréhender l’émission et le devenir des pesticides dans 
l’atmosphère  
- la mise au point d’outils à vocation appliquée (permettant notamment la gestion et l’optimisation des 
pratiques de protection phytosanitaire vis-à-vis de la qualité des eaux et des milieux)  
- l’évaluation de modèles à l'aide de critères de qualité reflétant l'utilisation qui sera faite des résultats 
des modèles. 
Les priorités dans ce contexte sont fonction de l'utilisation que l'on souhaite faire des modèles 
développés. 
 

3.4.3.2. Modélisation des effets écologiques 

Modèles existants 
 
Les modèles écologiques sont généralement utilisés pour répondre à quatre types de questions 
(Jørgensen et al., 2000) : 
- quel est le risque éco(toxico)logique présenté par de nouvelles substances et/ou de nouveaux usages? 
- quels sont les impacts écologiques et les risques associés aux usages des substances déjà utilisées ? 
- quelle est la meilleure stratégie pour réduire le risque, notamment dans le cas de sites pollués ?  
- jusqu'à quel niveau de décontamination faut-il aller pour réduire le risque à un niveau acceptable ? 
L'interfaçage de modèles de devenir (voir § 3.4.1.1.) avec des modèles décrivant la dynamique des 
populations et des communautés permet de construire de nouveaux modèles plus ou moins complexes 
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qui peuvent permettre de réaliser des simulations des effets écologiques des contaminants de 
l'environnement, et notamment des pesticides. 
Certains modèles ont été développés plus particulièrement pour l'analyse des mécanismes conduisant à 
l'apparition d'effet toxique au niveau individuel ou pour l'analyse des résultats de bioessais de 
laboratoire. C'est par exemple le cas du modèle DEBtox (Dynamic Energy Budget - toxicity 
application ; voir par exemple Kooijman & Bedaux, 1996). Compte tenu du fait que ces modèles ne 
sont pas a priori destinés à des applications concernant le milieu naturel, leur présentation ne sera pas 
approfondie ici. 
Pastorok et al. (2002) ont effectué une analyse critique des modèles utilisables pour l'évaluation du 
risque éco(toxico)logique. Le choix du modèle à utiliser dépend clairement de la question posée, des 
objectifs de l'étude, du niveau de détail souhaité, de la disponibilité des données permettant d'alimenter 
le modèle, des propriétés de la substance étudiée, etc. 

Ces modèles concernent une seule (Fig. 3.4-11) ou plusieurs espèces (Fig. 3.4-12).  
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Figure 3.4-11. Classification des modèles mono-spécifiques (DD : Densité Dépendance, DI : Densité 
Indépendance ; d'après Pastorok, 2002). 
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Figure 3.4-12. Classification des modèles plurispécifiques (d'après Pastorok, 2002). 
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Il y a de nombreux modèles mono-spécifiques qui peuvent être utilisés pour l'étude des effets 
écotoxicologiques (revue in Regan, 2002). Certains d'entre eux ont déjà été utilisés dans le domaine de 
l'évaluation du risque écotoxicologique : CompMech (Jaworska et al., 1997), EcoBeaker (Meir, 1997) 
et Daphnia (Gurney et al., 1990 ; McCauley et al., 1990). Toutefois il s'agissait essentiellement 
d'applications en vue d'illustrer les performances de ces outils, et non d'utilisations opérationnelles. 
De même, certains outils de modélisation des métapopulations (RAMAS Metapop/GIS et VORTEX ; 
Lacy, 1993 ; Kingston, 1995 ; Lindenmayer et al., 1995) pourraient sans doute être facilement adaptés 
aux besoins de l'évaluation du risque écotoxicologique (Akçakaya & Regan, 2002). 
 
Parmi les nombreux modèles plusispécifiques existant, Carroll (2002) recommande d'utiliser RAMAS 
Ecosystem (Spencer & Ferson, 1997a, 1997b) comme outil de simulation des effets des substances 
toxiques sur les réseaux trophiques. 
Selon Bartell (2002), AQUATOX (Park et al., 1995 ; Park, 1988 ; US EPA, 2000a, 2000b, 2000c), 
CASM (Comprehensive Aquatic System Model ; Bartell et al., 1992, 1999 ; De Angelis et al., 1989) et 
IFEM (Integrated Fate and Effects Model ; Bartell et al., 1988, 1992) sont les trois modèles à retenir 
pour l'évaluation des risques écotoxicologiques en milieu aquatique. En ce qui concerne les milieux 
terrestres, de nombreux modèles ont été développés en écologie mais selon Mackay & Pastorok 
(2002a) aucun ne peut être appliqué directement pour l'évaluation des effets ou du risque 
écotoxicologique. Compte tenu de l'hétérogénéité spatiale des écosystèmes terrestres, le choix devrait 
de toute façon s'orienter vers des modèles spatialisés. 

Au niveau des paysages, les modèles existant n'ont pas été développés spécifiquement pour des 
approches écotoxicologiques (Mackay & Pastorok, 2002b). Certains modèles d'écosystèmes 
aquatiques comme AQUATOX ou CASM pourraient toutefois être utilisés pour la modélisation de 
continuums fluviaux (Mackay & Pastorok, 2002b). Le couplage de systèmes d'information 
géographique avec des modèles de paysage devrait permettre à terme le développement d'outils 
performants. 
 

Bilan et perspectives 
 
Les modèles de populations, d'écosystèmes ou de paysages sont en règle générale des modèles 
mécanistes qui permettent de prédire différentes variables d'état écologiques (abondance ou biomasse 
des organismes, taux d'accroissement des populations, etc.) grâce à des relations mathématiques. Dans 
de nombreux cas, les variables d'état estimées par ces modèles sont potentiellement pertinentes pour 
l'évaluation du risque écotoxicologique. 

A l'heure actuelle, l'évaluation du risque écologique est fréquemment limitée par l'absence de prise en 
compte de critères d'effets aux niveaux élevés d'organisation biologique (populations, écosystèmes, 
paysages). L'approche classique, qui consiste à comparer les concentrations prédites dans 
l'environnement (PEC) avec les concentrations prédites sans effet (PNEC), prend en compte divers 
critères qui sont le plus souvent mesurés au niveau individuel (survie, croissance, reproduction, etc.). 
L'extrapolation en termes de risques pour les écosystèmes fait intervenir des facteurs de sécurité dans 
le calcul de la PNEC. Dans certains cas, cela peut conduire à une surestimation ou au contraire à une 
sous-estimation des risques (Forbes & Calow, 1999).  

Forbes & Calow (1999) ont montré que dans certains cas, le taux de croissance des populations est 
plus sensible que les critères d'effet mesurés au niveau individuel. Le taux d'accroissement des 
populations serait une meilleure mesure de la réponse aux toxiques que les effets individuels car il 
intègre les différentes interactions, souvent complexes, qui existent entre les traits d'histoire de vie des 
organismes et l'environnement, et il fournit une mesure plus pertinente de l'impact des contaminants. 
Les modèles de populations et de métapopulations sont ceux qui présentent le meilleur compromis 
entre la pertinence écologique et la faisabilité (Fig. 3.4-13 ; Pastorok & Ginzburg, 2002). 
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Figure 3.4-13. Pertinence écologique et faisabilité des modèles écologiques en fonction du niveau 
d'organisation considéré (d'après Pastorok & Ginzburg, 2002). 
 
S'il existe une forme de consensus sur l'intérêt des modèles de populations pour l'évaluation du risque 
écologique, il n'en est pas de même pour les modèles d'écosystèmes. Ceux-ci s'avèrent en effet coûteux 
à développer et fréquemment trop spécifiques, tout en souffrant de nombreux défauts  (Koelmans et 
al., 2001) : 
- Absence d'une base théorique générale commune, 
- Difficulté à coupler les représentations des différents niveaux trophiques, dont le fonctionnement fait 
appel à des processus qui opèrent selon des échelles spatiales et temporelles différentes, 
- Risque important d'obtenir un bon ajustement du modèle bien que son paramétrage soit faux. 
L'un des reproches fréquemment adressés aux modèles d'écosystèmes concerne la façon dont est 
analysée et gérée l'incertitude associée aux sorties des modèles. L'utilisation de l'analyse de Monte 
Carlo, des approches bayesiennes et d'autres méthodes de prise en compte et d'analyse de l'incertitude 
est de plus en plus répandue. Ceci permet d'envisager d'associer une probabilité aux prévisions des 
modèles. Toutefois, les outils qui utilisent ces approches sont encore loin de pouvoir être utilisés en 
routine. 
Il reste encore beaucoup de travail de recherche dans le domaine de la modélisation des effets des 
pesticides dans l'environnement. Le développement d'outils complexes peut permettre dans certains 
cas de simuler convenablement ces effets, mais uniquement pour le moment dans des situations très 
précises et souvent éloignées de la réalité du terrain. La paramétrisation des modèles numériques est 
souvent une tâche fastidieuse et délicate, qui nécessite des apports de connaissances très importants en 
provenance de la communauté des écologues, voire des physiologistes. 
Quoi qu'il en soit, la modélisation des effets ne saurait remplacer les études de terrain, ces dernières 
étant en revanche indispensables pour la validation des modèles, aucun d'entre eux n'ayant été validé 
jusqu'à présent. 

3.4.4. Indicateurs environnementaux  

3.4.4.1. Concepts et définitions 

Il existe de très nombreuses définitions du terme "indicateur" appliqué au domaine de l'environnement 
(pour une liste plus complète voir CORPEN, 2003) : 
- Donnée que l'on sait quantifier de manière reproductible et rapide et qui facilite le jugement et 
l'interprétation sur une situation par rapport à un objectif et en relation avec une norme (d'après Kerr, 
1990 in Devillers et al., 2005). 
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- Paramètre ou valeur calculée à partir de paramètres, qui décrit l'état de l'environnement et son impact 
sur les êtres humains, les écosystèmes et les biens, les pressions sur l'environnement, les forces 
agissantes et les réponses qui pilotent le système. L'accession au statut d'indicateur implique un 
processus de sélection et/ou d'agrégation qui permet de l'utiliser ensuite pour l'action (EEA, 2005). 
- Outil permettant d'exprimer une quantité importante de données ou des informations complexes sous 
une forme simple et explicite. Un indicateur environnemental est un facteur physique, chimique, 
biologique, social ou économique qui représente au mieux les systèmes environnementaux ou les 
écosystèmes (Environment Australia, 1999).  
- Paramètre ou valeur calculée à partir de paramètres donnant des indications sur (ou décrivant) l'état 
d'un phénomène, de l'environnement ou d'une zone géographique et d'une portée supérieure aux 
informations directement liées à la valeur du paramètre (OECD, 2003). 
- Donnée qui a été sélectionnée à partir d'un ensemble statistique plus important car elle possède une 
signification et une représentativité particulières. Les indicateurs condensent l'information, et 
simplifient l'approche de phénomènes environnementaux, souvent complexes, ce qui en fait des outils 
de communication précieux (Girard et al., 2005).  
- Grandeur mesurable ou caractéristique utilisée dans une modélisation fortement simplifiée d’une 
réalité complexe. Elle décrit les éléments importants de cette réalité, d’un point de vue qualitatif ou 
quantitatif, en vue d’un objectif spécifique (OCE, 2005). 
- Valeur numérique qui contient ou résume un élément important de l'état de l'environnement, de la 
viabilité d'une ressource naturelle ou d'une activité humaine connexe. Il vise les changements 
environnementaux, les agressions qui les causent, et les réactions de l'écosystème et de ses 
composantes à ces changements (Parlement du Canada, 2005). 
- Valeurs statistiques clés qui représentent ou résument un aspect significatif de l'état de 
l'environnement, de la durabilité des ressources naturelles et des activités humaines connexes. Les 
indicateurs environnementaux sont axés sur les tendances des changements environnementaux, sur les 
agressions ou les stress à l'origine de ces changements, sur la façon dont les écosystèmes et leurs 
composantes réagissent à ces changements et sur les réactions sociétales visant à prévenir, à réduire ou 
à atténuer ces agressions (SCIE, 2005). 

L'élaboration d'un indicateur implique plusieurs étapes successives de structuration des informations 
disponibles, avec des choix nécessaires en matière d'objectifs, de méthode de travail et de critère de 
sélection (CORPEN, 2003 ; Fig. 3.4-14). Il existe plusieurs systèmes de classification des indicateurs. 
Au niveau européen, le référentiel retenu est celui développé par l’Agence Européenne pour 
l’Environnement (EEA) à partir du modèle PER (Pressions - État - Réponses) de l’Organisation de 
Coopération et de Développement Économique (OCDE). Ce modèle, dénommé FPEIR (Forces 
motrices – Pressions – État – Impact – Réponses ; en anglais DPSIR : Driving forces – Pressure – 
State – Impact - Responses), vise à décrire les interactions entre la société et l’environnement à l’aide 
d’indicateurs et de données statistiques diverses. La figure 3.4-15 représente un exemple d'application 
de ce modèle à l'agriculture en France.  

 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figure 3.4-14. Intégration synthétique des données dans un système d'information (d'après CORPEN, 
2003). 
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Les données brutes, stockées dans une base de données, donnent une information élémentaire, le plus 
souvent chiffrée mais parfois uniquement qualitative. L’indicateur donne une information liée à la 
caractérisation d’un phénomène. Il est élaboré en vue du pilotage, de l’évaluation et de la 
communication sur une action menée. Un indicateur peut résulter de la simple évolution des données 
combinées ou non entre elles mais il n’est vraiment pertinent que lorsqu’il est comparé à une (des) 
valeur(s) de référence. Un indicateur peut rarement rendre compte de tous les aspects d’un phénomène 
ou d’une action. Il est nécessaire de constituer un ensemble d’indicateurs pour décrire plus exactement 
la situation. L’indice offre une information et une communication sur un sujet ou une situation 
évolutive, voire une classification. Il donne, par agrégation de données ou d’indicateurs hétérogènes, 
une approche résumée et simplifiée de systèmes complexes et vise un large public. Il intègre différents 
intérêts ou points de vue pour informer de manière simple. 
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Figure 3.4-15. Représentation schématique du modèle FPEIR (Forces motrices – Pressions – État - 
Impact – Réponses) appliqué aux activités agricoles en France. 
 

Les Forces motrices (Driving forces), représentent les changements des activités humaines. Les 
indicateurs de Pression décrivent par exemple la pression polluante exercée par les activités agricoles. 
Les indicateurs d’Etat décrivent l'évolution des caractéristiques des milieux récepteurs en relation 
avec les transferts de substances étudiées et les délais de réponse des milieux. Les indicateurs 
d'Impact apportent des renseignements sur les perturbations induites par les modifications de l'état du 
milieu. Enfin, les indicateurs de Réponse permettent d’évaluer les efforts consentis et décrivent les 
moyens de lutte (humains, financiers, équipement), leur degré de mise en oeuvre, (état d’avancement) 
ainsi que leur efficacité en fonction de l'objectif visé et du calendrier d’application (mesures prises ; 
d'après CORPEN, 2003). 
Dans sa version simplifiée Pression – Etat – Réponse, cette classification permet de recouvrir la 
diversité des questions à aborder et d’aller au delà des indicateurs de pratiques agricoles, notamment 
en ce qui concerne le problème de la pollution d'origine agricole (CORPEN, 2003 ; Fig. 3.4-16). 
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Figure 3.4-16. Représentation simplifiée de l’approche Pression - Etat - Réponse dans le cas des 
pollutions de l’eau provenant des activités agricoles (CORPEN, 2003). 
 

3.4.4.2. Indicateurs environnementaux et pesticides 

En dehors des procédures classiques d'évaluation du risque, basées sur des ensembles de tests de 
toxicité plus ou moins complexes, de nombreux indicateurs ont été proposés (et continuent 
régulièrement de l’être) afin d’évaluer l’impact des pesticides sur l’environnement. A l’origine, les 
objectifs poursuivis étaient essentiellement de fournir aux utilisateurs de pesticides des informations 
sur le coût et l’efficacité de la lutte chimique afin d’optimiser cette dernière (Levitan et al., 1995 ; van 
der Werf, 1996 ; Levitan, 1997). Rapidement, ces outils ont éveillé l'intérêt des décideurs, qui sont 
fréquemment en quête d'outils destinés à accompagner les politiques publiques, ou d'autres instances 
(industries agro-alimentaire, grande distribution, etc.). Les objectifs assignés aux indicateurs sont très 
nombreux, parmi lesquels : 
- L'identification de situations à risque, 
- L'aide à la hiérarchisation des actions, 
- L'évaluation des performances environnementales, dans le cadre de la mise en place de programmes 
de réduction des usages et des contaminations,  
- La caractérisation d'une situation et de son évolution afin notamment de mesurer l'écart par rapport à 
des objectifs,  
- L'appui aux décisions de réduction d'emploi ou d'interdiction,  
- L'aide à la définition de programmes de substitution de substances, 
- L'encadrement de la production (établissement de cahiers des charges par les filières de 
transformation et/ou de commercialisation), 
- L'accompagnement de programmes d’amélioration des pratiques et de sensibilisation des 
agriculteurs, 
- La communication vis-à-vis du monde professionnel ou du grand public.  
Cette diversité d'objectifs est l'une des raisons de la multiplicité des outils proposés. Elle implique 
aussi qu'imaginer un indicateur unique "universel" n'aurait aucun sens. 
 
A l'origine, c’est en général la quantité de substance active utilisée qui a été employée comme 
indicateur. Puis, à mesure que de nouvelles catégories de pesticides efficaces en plus faible quantités 
apparaissaient, les doses d’emploi ont diminué. De ce fait, la masse de substances actives utilisée a 
perdu de son intérêt en tant qu’indicateur unique et des indicateurs intégrant plusieurs variables et 
notamment le danger présenté par les substances (évalué le plus souvent par des données de toxicité) 
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ont été développés (Levitan, 1997). Il existe plusieurs dizaines de ces indicateurs de risque dans la 
littérature. Devillers et al. (2005) ont très récemment réalisé une synthèse bibliographique sur les 
indicateurs pour évaluer les risques liés à l'utilisation des pesticides. Il n'est donc pas question pour 
nous ici de réexaminer ces outils dans le détail mais plutôt de faire la synthèse des informations 
pertinentes sur 40 des indicateurs décrits dans cet ouvrage (3 des indicateurs présentés par Devillers et 
al., 2005 n'ont pas été repris car il s'agit plutôt de méthodes que d'indicateurs : diagrammes de Hasse et 
SIRIS). 

Les indicateurs du CORPEN sont d’une autre nature que ceux qui ont été analysés en détail dans 
l'ouvrage de Devillers et al. (2005), car ils sont destinés au suivi des actions correctives : leur cas est 
abordé dans la section 3.4.5. 

Dans leur majorité, ces indicateurs évaluent le risque par le calcul du rapport entre l'exposition et la 
toxicité. L'exposition est parfois prédite par des modèles de devenir (PELMO par exemple) mais le 
plus souvent elle se fait de façon très sommaire, à partir des propriétés physico-chimiques des 
substances (Koc, solubilité dans l'eau), sans que des variables décrivant l'environnement soient prises 
en compte. 
L'agrégation des variables se fait par des méthodes diverses (mécanistes, notation, hybride, systèmes 
experts, analyse multicritère). La caractérisation du risque est parfois réalisée par comparaison avec 
des seuils de référence mais ceci n'est pas systématique, de nombreux indicateurs fournissant une 
valeur brute, sans règle d'interprétation (près de 80% des indicateurs analysés par Devillers et al., 
2005). 
Il ressort clairement de cette synthèse qu'il n'y a pas d'indicateur universel et que le choix de ces outils 
doit être guidé par la prise en compte des objectifs recherchés et de l'échelle d'intérêt. 
Dans ce qui suit, nous avons synthétisé les informations disponibles sur les compartiments concernés 
par ces indicateurs, le type de question auxquels ils peuvent apporter des éléments de réponse et leur 
échelle d'application. 
 

Compartiments de l'environnement concernés 
 
Les indicateurs de risque concernent 6 compartiments de l'environnement définis comme suit (Tableau 
3.4-23) : eaux de surface, eaux souterraines, air, sols, homme (applicateurs et/ou populations), 
biodiversité (en dehors des espèces utilisées pour l'évaluation du risque pour les compartiments eaux 
de surface et sols).  

La majorité des indicateurs comporte une évaluation du risque pour les eaux de surface (80%) et les 
eaux souterraines (62,5%). En revanche, les sols et l'air sont rarement pris en compte (37,5 et 20% des 
cas, respectivement). Un peu plus de 40% des indicateurs concernent la biodiversité mais cette prise 
en compte repose généralement sur peu d'espèces. 
 

Questions abordées  
 
Certains indicateurs peuvent être utilisés pour identifier les substances qui présentent le plus de risques 
pour l'environnement, pour évaluer l'impact des pesticides sur la qualité d'un compartiment de 
l'environnement, pour guider un choix de substitution de substances pour un usage déterminé, évaluer 
les conséquences de changements de pratiques ou de la mise en place d'une politique (de réduction de 
doses, de substitution, etc.), obtenir un label, etc. (Tableau 3.4-24). 

Quasiment tous les indicateurs ont été conçus comme outil d'aide à la décision par rapport à un risque 
environnemental, et ils permettent le plus souvent d'effectuer un diagnostic de la situation (62,5% des 
indicateurs). Si un peu plus de la moitié d'entre eux (55%) permettent d'évaluer des pratiques 
agricoles, ils sont en revanche moins nombreux à permettre l'évaluation des résultats d'un programme 
d'action (32,5%). 
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Tableau 3.4-23. Compartiments de l'environnement concernés par les indicateurs de risque analysés 
par Devillers et al. (2005). 
 

Indicateurs Eaux de 
surface

Eaux 
souterraines Air Sol Homme Biodiversité

Anonyme (Atkins et al.)      +1

Anonyme (Barnard et al.)     +  
Anonyme (Hornsby) + +   +  
Anonyme (Laskowski et al.) + + + +   
AARI (Acute Aquatic Risk Indicator) +      
ADSCOR (Additive Scoring) +      
CHEMS-1 (Chemical Hazard Evaluation for 
Management Strategies) +  +  + + 
DIAPHYT (Diagnostic Phytosanitaire) + +   + + 
ECORR (Ecological Relative Risk) +  + +  + 
EEP (Environment Exposure to Pesticides) + + +   
EIL (Economic Injury Level) + +   + + 
EIQ (Environmental Impact Quotient) + +   + + 
EPRIP (Environmental Potential Risk Indicator 
for Pesticides) + + + +   
EYP (Environmental Yardstick for Pesticides) + +  +   
FA-IL (Frequency of Application - Index of 
Load) + +  + + + 
F-PURE (Florida Pesticide Use Risk Evaluation) +   +  
GHI (Groundwater Hazard Index) +   +  
GUS (Groundwater Ubiquity Score) +     
IPHY (Indicateur Phytosanitaire) + + +    
NRI (Norwegian Risk Indicator) + +  + + + 
PAF (Potentially Affected Fraction) +   +  + 
p-EMA (Pesticides - Environmental 
Management for Agriculture) + +  + + + 
PERI (Pesticide Environmental Risk Indicators) + + + +   
PESTDECIDE + +   + + 
PEI (Pesticide Environmental Index) + +   +  
PI (Pesticides Index)      + 
PLANETOR + +   +  
PMR (Pest Management Rating) +    + + 
POCER (Pesticide Occupational and 
Environmental Risk) + +  + + + 
Rating Systems +  + +  + 
Responsible Choice + +  + + + 
REXTOX (Ratio Exposition Toxicity) +      
RMI (Risk Management Indicator) + +  + + + 
SCS/ARS/CES + +     
SRI (Swedish Risk Indicator) + +   + + 
SYNOPS (Synoptisches Bewertungsmodell für 
Pflanzenschutzmittel) +   +   
SYPEP (System for Predicting the 
Environmental Impact of Pesticides) + +     
SYSCOR (Synergy Scoring) +      
WHO Indicator     +  
1 Abeilles 
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Tableau 3.4-24. Questions abordées par les indicateurs de risque analysés par Devillers et al. (2005 ; 
Comm. :communication). 
 

Indicateurs 
Diagnostic Aide 

décision Comm. Evaluation 
politique 

Evaluation 
pratiques 

Evaluation 
programme 

action 
Risque environne-

mental 
Risque 

sanitaire 

Anonyme (Atkins et al.) + +     +  
Anonyme (Barnard et al.)  +  + + + +  
Anonyme (Hornsby)  +  +   +  
Anonyme (Laskowski et al.)  +     +  
AARI (Acute Aquatic Risk Indicator) + +       
ADSCOR (Additive Scoring) + +   + + +  
CHEMS-1 (Chemical Hazard 
Evaluation for Management 
Strategies) 

+ +     + + 

DIAPHYT (Diagnostic 
Phytosanitaire) 

+ +   +  + + 

ECORR (Ecological Relative Risk) + +   +  +  
EEP (Environment Exposure to 
Pesticides) 

+ +   +    

EIL (Economic Injury Level)  +  +   +  
EIQ (Environmental Impact 
Quotient) 

+ +   +  +  

EPRIP (Environmental Potential 
Risk Indicator for Pesticides) 

+ +   +  +  

EYP (Environmental Yardstick for 
Pesticides) 

+ +  + +  +  

FA-IL (Frequency of Application - 
Index of Load) 

 +    + +  

F-PURE (Florida Pesticide Use Risk 
Evaluation) 

+ +  +   +  

GHI (Groundwater Hazard Index) + +  +   +  
GUS (Groundwater Ubiquity Score) + +     +  
IPHY (Indicateur Phytosanitaire) + +   +  +  
NRI (Norwegian Risk Indicator) +     + +  
PAF (Potentially Affected Fraction) +      +  
p-EMA (Pesticides - Environmental 
Management for Agriculture) 

 +  + +  +  

PERI (Pesticide Environmental Risk 
Indicators) 

+ +   +  +  

PESTDECIDE  +   + + +  
PEI (Pesticide Environmental Index)  +  +   +  
PI (Pesticides Index) + +  + + + +  
PLANETOR  +   +  +  
PMR (Pest Management Rating)  +     +  
POCER (Pesticide Occupational 
and Environmental Risk) 

+ +  + +  +  

Rating Systems + +   + + +  
Responsible Choice  +   +  +  
REXTOX (Ratio Exposition Toxicity) + +   + + +  
RMI (Risk Management Indicator) + +     +  
SCS/ARS/CES  +     +  
SRI (Swedish Risk Indicator) +  +   + +  
SYNOPS (Synoptisches 
Bewertungsmodell für 
Pflanzenschutzmittel) 

+ +   + + +  

SYPEP (System for Predicting the 
Environmental Impact of Pesticides) 

 +   +  +  

SYSCOR (Synergy Scoring) + +   + + +  
WHO Indicator  +    +  + 
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Échelles d'application 
 
La majorité des indicateurs peut être utilisée au niveau de la parcelle ou de l'exploitation (Tableau 3.4-
25). L'échelle régionale est abordée moins fréquemment. Le cas des bassins versants est particulier car 
les auteurs de la synthèse ont défini les échelles d'application des indicateurs en fonction des 
informations figurant dans les publications originelles décrivant ces outils. Or, l'échelle du bassin 
versant est rarement mentionnée dans ces publications car les indicateurs ont été mis au point soit à 
destination des agriculteurs (dans ce cas les échelles d'intérêt sont la parcelle ou l'exploitation), soit 
pour accompagner des politiques nationales (dans ce cas les échelles d'intérêt sont plutôt la région et le 
pays). Il est probable que certains des indicateurs définis au niveau de l'exploitation ou de la région 
pourraient être aisément adaptés au cas des bassins versants. Actuellement, seul SYPEP et le GUS 
sont conçus pour cette échelle (Devillers et al., 2005).  
 
Tableau 3.4-25. Échelles abordées par les indicateurs de risque analysés par Devillers et al. (2005). 

Indicateurs Parcelle Exploitation Bassin versant Région Pays 
Anonyme (Atkins et al.) + +  + + 
Anonyme (Barnard et al.)  +  + + 
Anonyme (Hornsby) + +  +  
Anonyme (Laskowski et al.)    +  
AARI (Acute Aquatic Risk Indicator)     + 
ADSCOR (Additive Scoring) +   + + 
CHEMS-1 (Chemical Hazard Evaluation for 
Management Strategies) 

   + + 

DIAPHYT (Diagnostic Phytosanitaire)  +    
ECORR (Ecological Relative Risk)  +    
EEP (Environment Exposure to Pesticides)  +    
EIL (Economic Injury Level) + +    
EIQ (Environmental Impact Quotient) +     
EPRIP (Environmental Potential Risk Indicator 
for Pesticides) 

+     

EYP (Environmental Yardstick for Pesticides) + +  + + 
FA-IL (Frequency of Application - Index of Load)    + + 
F-PURE (Florida Pesticide Use Risk Evaluation)    +  
GHI (Groundwater Hazard Index) + +  + + 
GUS (Groundwater Ubiquity Score) + + + + + 
IPHY (Indicateur Phytosanitaire) + +    
NRI (Norwegian Risk Indicator)     + 
PAF (Potentially Affected Fraction)    + + 
p-EMA (Pesticides - Environmental Management 
for Agriculture) 

+ +    

PERI (Pesticide Environmental Risk Indicators) + +    
PESTDECIDE +     
PEI (Pesticide Environmental Index) + +    
PI (Pesticides Index) +   +  
PLANETOR + +    
PMR (Pest Management Rating) + +  +  
POCER (Pesticide Occupational and 
Environmental Risk) 

+ +    

Rating Systems + +  + + 
Responsible Choice + +    
REXTOX (Ratio Exposition Toxicity) + +  + + 
RMI (Risk Management Indicator)  +   + 
SCS/ARS/CES +     
SRI (Swedish Risk Indicator)     + 
SYNOPS (Synoptisches Bewertungsmodell für 
Pflanzenschutzmittel) 

+ +  + + 

SYPEP (System for Predicting the Environmental 
Impact of Pesticides) 

  +   

SYSCOR (Synergy Scoring)   + +  
WHO Indicator      
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3.4.4.3. Bilan

Différents indicateurs de flux et d’impact, couplant caractéristiques des pesticides et conditions de 
milieu (développés notamment dans le cadre d'une action concertée européenne), ont été développés 
en Europe pour prédire les contaminations dans les différents compartiments de l’environnement et 
leurs impacts sur différentes cibles. Certains indicateurs ont l’intérêt d’agréger les usages de multiples 
produits, sur un territoire donné et pour un compartiment de l’environnement ou une cible donnée, 
donnant une vision complémentaire à celle fournie par une liste des substances et des quantités 
appliquées. En usage de routine, il semble raisonnable de restreindre les indicateurs à des démarches 
de hiérarchisation des situations, plutôt que chercher absolument à établir des prédictions de flux ou 
d'impact. Toutefois il n'y a pas à l'heure actuelle de données objectives qui permettent de savoir si 
cette hiérarchisation est effectuée de manière correcte. Même lorsque l'objectif est de classer des 
substances les unes par rapport aux autres, il n'y pas de consensus sur l'indicateur ou la méthode à 
mettre en œuvre. 
 
Bien qu'ils soient parfois utilisés dans le cadre de publications scientifiques (Bues et al., 2004) les 
indicateurs pour évaluer les risques liés à l'utilisation des pesticides sont depuis de nombreuses années 
l'objet de controverses qui concernent : 
- les variables d'entrée. Certains indicateurs par exemple ne prennent en compte l'environnement que 
de façon succincte (voire pas du tout). Les facteurs du milieu sont pris en compte très différemment 
d’un indicateur à l’autre, mais ces facteurs n’ont en définitive qu’un poids très modéré dans le calcul 
de la plupart des indicateurs. 
- les méthodes d'agrégation. Les démarches retenues conduisent parfois à amalgamer des informations 
de natures très différentes ou à définir des classes, avec le risque d'un effet de seuil parfois très 
important. C’est plus le mode d’agrégation des facteurs et des impacts qui est l’objet de la controverse, 
que l’identification des facteurs clés. Les indicateurs estiment bien les impacts sur un compartiment ou 
une cible, mais les agrègent très différemment : les scores globaux sont très différents selon les 
matières actives ; les scores sur un compartiment donné de l’environnement sont assez proches pour 
une matière active donnée. 
- l'utilisation de données de toxicité. Celles-ci concernent le plus souvent uniquement des effets aigus, 
et sont obtenues sur un jeu réduit d'espèces. 
- la non prise en compte de la problématique des risques associés aux mélanges. L'hypothèse sous-
jacente à tous les outils actuellement proposés est celle d'une additivité des effets des constituants des 
mélanges, ce qui correspond vraisemblablement au cas le plus fréquent, mais il ne peut être exclu que 
certains mélanges présentent un effet qui dépasse celui de la simple additivité (synergie entre 
produits). 
- la trop grande spécificité de certains indicateurs (scénarios pédologiques très restrictifs, non prise en 
compte de certaines voies de transferts comme le drainage par exemple). 
- l'absence dans près de 80% des cas de niveaux de référence et de règles de décision. 
- le recours à des bases empiriques ou à des dires d’expert pour la construction des indicateurs. Ceci 
pose des problèmes de subjectivité liés aux acquis des développeurs (par exemple, un sable sera 
considéré comme plus vulnérable qu’un sol argileux ou inversement, selon que les écoulements 
préférentiels seront pris en compte ou pas). 
- l'absence très fréquente de tests de sensibilité sur les variables d'entrée, qu'elles soient liées au 
produit, au milieu ou à l'usage. 
 
En dehors des différents points qui viennent d'être énumérés, la principale critique qui est adressée aux 
indicateurs est l'absence totale de validation de leurs prédictions par des données de terrain. Les 
démarches de validation ne sont pas faciles à mettre en œuvre, de nombreux facteurs non mesurés 
ayant un poids très fort et les dynamiques temporelles n’étant pas prises en compte (dynamique du 
climat et conséquences sur les paramètres de l’environnement par exemple). La validation 
demanderait un suivi sur de nombreuses années ou de très nombreux sites de mesures. A l'heure 
actuelle, c'est essentiellement l'usage d'un indicateur qui sert de critère de validation ("validation 
d'usage") ce qui n'est pas un critère objectif, l'usage pouvant être imposé par une simple décision 
administrative, basée sur des considérations strictement politiques, sans aucune validation de type 
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scientifique. Des intercomparaisons d'indicateurs ont parfois été réalisées (programme européen 
CAPER par exemple ; Reus et al., 2002). La conclusion en est qu'on observe fréquemment une 
discordance entre les sorties des différents outils mais sans que l'origine en soit clairement identifiée. 
Une telle intercomparaison est intéressante, mais elle ne constitue en aucun cas une validation de ces 
outils. Il y a donc un besoin important de validation des indicateurs, notamment au travers de la 
comparaison de leurs prévisions avec des observations effectuées in situ.  

3.4.5. Le diagnostic et les indicateurs du CORPEN 

3.4.5.1. Objectifs 

La démarche de diagnostic élaborée par le CORPEN (1999) a été conçue pour identifier les causes 
principale du transfert de pesticides vers les eaux de surface et souterraines : l’objectif est de proposer 
des solutions correctives adaptées aux conditions particulières du milieu étudié, à mettre en place dans 
le cadre d’un plan d’action. Ce diagnostic est proposé à trois échelles différentes : les parcelles de 
l’exploitation, le bassin versant et la région (administrative ou autre). 
Les indicateurs, élaborés dans la continuité de cette démarche, sont destinés au suivi des plans 
d’action. Il constituent une batterie assez importante d’indicateurs descriptifs, parmi lesquels le 
diagnostic permet de choisir ceux qui seront adaptés à la nature des actions entreprises. Il permet 
également de préciser "l’état zéro" de ces indicateurs, avant le démarrage du plan. 
 
Ainsi, dans le cadre de cette démarche, le diagnostic et l’élaboration des indicateurs représentent deux 
étapes complémentaires, mais bien distinctes. Ces derniers relèvent, de ce fait, d’une conception assez 
différente de celle de nombreux indicateurs environnementaux destinés à exprimer le diagnostic d’une 
manière synthétique (Cf. Devillers et al. 2005). 
 

3.4.5.2. Le diagnostic 

La démarche de base a été élaborée au départ à l’échelle des parcelles de l’exploitation (CORPEN 
1999)10 pour identifier celles qui doivent être considérée comme « à risque » - sous-entendu, 
présentant un risque de transfert suffisant pour contribuer significativement à la contamination de la 
ressource, superficielle ou souterraine. Au delà de bonnes pratiques environnementales d’intérêt 
général qui concernent l’exploitation dans son ensemble, des actions spécifiques devront être 
entreprises au niveau des « parcelles à risques » ainsi définies. 
La démarche a été étendue ensuite aux échelles supérieures en adaptant la nature et la précision des 
informations, en particulier en introduisant la connaissance de la qualité des eaux et la notion d’enjeux 
pour la ressource. 
 
Dans son principe, cette démarche s’appuie sur plusieurs constats : 
- les caractéristiques du milieu où sont appliqués les pesticides, et les conditions dans lesquelles ils le 
sont, déterminent très fortement leur transfert vers les eaux : le diagnostic doit donc les prendre en 
compte soigneusement. 
- dans cet ensemble, le mode de circulation de l’eau dans le profil du sol et au-delà (vers les eaux de 
surface et souterraines) joue un rôle central : son examen constitue le point de départ de l’analyse. 
- si les mécanismes du transfert sont bien connus, en revanche leur quantification reste difficile, en 
dehors de sites expérimentaux fortement instrumentés. Les modèles numériques actuellement 
disponibles restent encore difficilement utilisables pour ce type d’usage. En conséquence, la démarche 
restera qualitative et descriptive, en s’appuyant sur l’observation pour soutenir le raisonnement. 

Ce dernier choix correspond aussi à la volonté de proposer aux différents acteurs, en particulier aux 
agriculteurs et à leurs conseillers, un support pour les aider à s’approprier la pratique de la 

                                                      
10  Cette démarche de diagnostic a été élaborée dans le cadre du raisonnement de la maîtrise des adventices. Elle s’applique 
également aux autres traitements phytosanitaires. 
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contamination des eaux par les pesticides. Dans le même sens, la variabilité des situations rencontrée 
en France est trop grande pour être prise en compte exhaustivement dans un document du CORPEN, 
de portée nationale. En conséquence, il ne s’agit pas d’une méthode fixée, mais d’une démarche à 
adapter aux conditions locales 
 

Démarche suivie 
 
Le point de départ du diagnostic est l’examen des voies de circulation de l’eau : ruissellement 
(hortonien ou par saturation), écoulement latéral sub-superficiel ou infiltration verticale. Il est posé 
que le mode de circulation dominant conditionne l’importance et la durée du contact entre l’eau 
chargée en pesticides et la matrice du sol et donc leur rétention et leur dégradation. 

L’examen du profil de sol permet l’identification de ce mode dominant au travers des paramètres 
suivants : 
- sensibilité à la battance, 
- hydromorphie, 
- présence éventuelle d’un réseau de drainage, 
- présence éventuelle d’une rupture de perméabilité. 

Un "arbre de décision" permet de prendre en compte ces paramètres successivement pour aboutir à un 
schéma de fonctionnement caractéristique (voir figures p. 26 à 28 de la brochure)  
L’absence de ces contraintes conduit à privilégier l’infiltration verticale, qui se produit effectivement 
en fonction du bilan [pluie/évapotranspiration/réserve utile]. 
A ce niveau qualitatif et général, la pluviométrie est prise en compte en distinguant in fine les "pluies 
longues" (hiver - début printemps) et les "orages" (fin printemps – été). 

En l’absence d’un horizon strictement imperméable (ou pratiquement), l'occurrence de ruissellement 
n’exclut pas celle de l’infiltration. Pour décider du type dominant qui caractérise la parcelle, il faut 
considérer, comme rappelé ci-dessus, que les voies de transfert ne sont pas équivalentes en terme de 
rétention des pesticides : le ruissellement est plus "chargé" que l’infiltration. On identifie ainsi la 
parcelle comme sensible au ruissellement, dès qu’il se manifeste d’une manière significative. Cela 
n’exclut pas de prendre également en compte l’infiltration si nécessaire (pas d’horizon imperméable 
très marqué et présence d’un aquifère). 

Pour la même raison, une distinction est faite entre "infiltration rapide" et "infiltration lente", du fait de 
l’incidence forte de la vitesse de l’écoulement sur le devenir des pesticides. Il faut noter que cette 
notion de "vitesse" traduit, en fait, à la fois la durée et l’intimité du contact entre la matrice du sol et 
l’eau chargée en produits. A ce niveau, ce sont les critères de réserve utile, teneur en matière 
organique et pierrosité qui sont pris en considération. 
 

Identification du risque pour les eaux de surface 
 
Toute parcelle présentant une sensibilité significative de transfert latéral (par ruissellement ou 
hypodermique) et située en bordure de cours d’eau est considérée comme à risque (risque auquel 
s’ajoute celui lié à la dérive). 
Il en est de même pour les parcelles bordant un fossé, le risque étant alors considéré comme limité à la 
période de fonctionnement de celui-ci. Cette situation est également celle des parcelles drainées. 
 
Certains facteurs sont considérés comme aggravants. Ils sont permanents (en rapport avec le paysage) 
ou temporaires (en rapport avec la culture), à raisonner en relation avec le régime pluvieux et la date 
d’application. 
Les facteurs permanents sont : 
- l'absence de zone tampon en aval 
- la présence de voies de concentration du ruissellement 
- une convexité aval de la parcelle 
- une forte pente. 
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Les facteurs temporaires sont : 
- une dégradation de l'état de la surface 
- une absence de couverture du sol 
- un marquage du sol par des traces de roues 
- un apport sur la parcelle amont (si elle génère du ruissellement dans la même période). 
 

Identification du risque pour les eaux souterraines 
 
Au niveau du sol, le risque est identifié par le bilan déjà cité (pluie/évapotranspiration/réserve utile) en 
relation avec l’époque d’application des produits. 

Le devenir souterrain des produits relève d’une autre échelle d’approche et d’une compétence 
hydrogéologique, différente de la compétence agro-pédologique qui permet de traiter l’ensemble des 
autres aspects du diagnostic. Le diagnostic hydrogéologique n'est donc que rarement mis œuvre à 
l’échelle d’une exploitation ou même d’un petit bassin versant. 

En cas de dominance des écoulements latéraux, la position relative des parcelles joue un rôle essentiel 
dans l’attribution du caractère de risque. En revanche, quand l’infiltration verticale domine, si le 
milieu (sol et sous-sol) est globalement à peu près homogène et la nappe étendue, un bassin versant 
entier pourra se retrouver classé d’une manière également homogène en "à risque". 
 

3.4.5.3. Les indicateurs 

Les indicateurs identifiés par le CORPEN pour aider au suivi des plans d’actions sont nombreux : une 
vingtaine à l’échelle de l’exploitation et une soixantaine à l’échelle du bassin versant (auxquels 
s'ajoutent des variantes). 
Cette batterie, dont l’importance s’explique par la volonté d’être aussi exhaustif que possible, n’est pas 
destinée à être utilisée dans son ensemble sur un plan d’action particulier : elle constitue un catalogue 
permettant de sélectionner les indicateurs les plus pertinents, selon le diagnostic et les actions à mettre 
en œuvre, pour évaluer et présenter l’évolution des actions. 

Ces indicateurs sont répartis selon six thèmes (cas du bassin versant), énumérés ci-dessous et illustrés 
par quelques exemples. 
- la correction des pollutions diffuses (pratiques et aménagement). Exemple: la proportion 
d’exploitations ayant mis en œuvre des techniques alternatives, proportion de parcelles à risques 
corrigées par la mise en place de zones tampons. 
- la correction des pollutions ponctuelles. Exemple: la proportion de sièges d'exploitation dotés d’une 
aire de rinçage sécurisée. 
- la correction des pollutions d’origine non agricoles. Exemple: la proportion d’applicateurs formés. 
- l’évolution de la qualité de l’eau. Exemple: l'évolution des concentrations et des flux. 
- l’implication des acteurs. Exemple: le taux de participation des agriculteurs aux actions de formation. 
- l’évaluation globale du plan. Exemple: la comparaison du coût du plan à celui du traitement 
d’élimination des pesticide dans l’eau potable. 
 

3.4.5.4. Intérêt et faiblesse de cette démarche 

La démarche est destinée à être adaptée par les acteurs locaux, aux différentes échelles : exploitation, 
bassin versant, région : elle a ainsi une double fonction : opérationnelle et pédagogique. Ceci est à la 
fois un avantage et un inconvénient. 
En obligeant à comprendre les phénomènes en jeu et leur forte dépendance des conditions locales et en 
ne proposant pas de recettes toutes faites, elle contraint les acteurs à être critiques par rapport aux 
pratiques actuelles et à raisonner le mieux possible les améliorations à entreprendre. Elle peut, pour la 
même raison, s’adapter aisément à l’évolution des connaissances. 
En contrepartie, elle est exigeante en matière de motivation et de formation. En particulier, elle 
nécessite, pour pouvoir s’étendre, la création de relais (des "formateurs de formateurs") capable 
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d’assimiler la démarche et de l’adapter à l’échelle d’un territoire (région, département…) pour la 
transmettre aux acteurs locaux. 
Cette démarche devrait ainsi contribuer efficacement à améliorer les pratiques, à condition de disposer 
de moyens suffisants et de temps, ce qui en fait à la fois l’intérêt et la fragilité. 
 

3.4.5.5. Idées essentielles 

La démarche CORPEN est dédiée à l'identification des risques de transfert et à l'évaluation de 
solutions correctives à différentes échelles: l'exploitation, le bassin versant et la région. 
Elle se décline en deux types d'outils complémentaires: le diagnostic et les indicateurs, correspondant 
chacun à une étape de la démarche: le diagnostic permet de définir les actions correctives à 
entreprendre ; les indicateurs servent à suivre l'efficacité de la réalisation de ces actions. 
Le diagnostic s’appuie sur trois constats : la détermination forte du transfert des pesticides par les 
conditions du milieu, le rôle essentiel du mode de circulation de l’eau dans et hors de la parcelle dans 
ces transferts et la difficulté de quantifier ces phénomènes en routine, d'où le caractère essentiellement 
qualitatif des risques identifiés.. 
La démarche propose un arbre décision qui prend en compte des paramètres tels que la sensibilité du 
terrain à la battance, l’hydromorphie, la présence drainage,une rupture de perméabilité, etc. 
Les parcelles à risques sont identifiées, où devront être mises en oeuvre des actions spécifiques avec 
un traitement distinct du risque de contamination des eaux superficielles et du risque de contamination 
des eaux souterraines. 
De nombreux indicateurs descriptifs sont proposés, qui portent sur les actions de corrections des 
pollutions diffuses (pratiques et aménagements), et des pollutions ponctuelles, sur l’implication des 
acteurs, la qualité de l’eau et l’évaluation globale du plan d’action. 
L'intérêt de la démarche est dans son aspect pratique, facilement évolutive, à la portée des utilisateurs, 
à son caractère pédagogique. 
La mise en place de la démarche CORPEN reste cependant coûteuse en moyens humains et en temps. 
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3.5. Actions potentielles pour le contrôle et la réduction 
des transferts 

3.5.1. Au niveau des techniques d’épandage 

3.5.1.1. Caractéristiques et formulation des matières actives 

Le rôle de la formulation sur le transfert des substances actives a été peu et surtout anciennement 
étudié. On peut citer en particulier Wauchope (1978) qui, dans une synthèse sur les transferts vers les 
eaux de surface, aborde le sujet en précisant que les poudres mouillables (WP) sont particulièrement 
susceptibles d’être entraînées par le ruissellement. Flury (1996), dans un exercice équivalent portant 
cette fois sur les transferts par infiltration, n’arrive pas à des conclusions très nettes, les 
expérimentations étant peu nombreuses et fournissant des résultats contradictoires. 
 
L’European Food Safety Authority ((EFSA) a très récemment publié une expertise à propos de la 
prise en compte du cas des applications sans pulvérisation (non spray application - granulés et 
semences traitées) dans les modèles FOCUS destinés à l’évaluation réglementaire du risque 
environnemental phytosanitaire (EFSA, 2004). L’expertise cite la seule expérimentation récemment 
rapportée et repérée (Wauchope et al. 2004) qui montre que l’incorporation de granulés ne diminue 
pas le transfert par ruissellement.  
Pour ce qui concerne spécifiquement les semences traitées, C. Guyot (Bayer Cropsciences, 
communication personnelle) indique une influence probable du mode de traitement des semences sur 
la formation de poussières contaminées au moment du semis, mais sans références expérimentales 
publiées : la formation de poussières est a priori plus importante pour les semences faisant l’objet 
d’un simple traitement, souvent réalisé à la ferme par l’agriculteur lui-même, que pour celles traitées 
dans des installations industrielles mettant en œuvre des procédés plus élaborés comme l’enrobage (à 
l’aide d’un adhésif) ou le pelliculage qui, outre le fait de déposer une ou plusieurs substances actives 
sur la semence, modifie sa forme pour permettre sa localisation précise dans la raie de semis. En 
général, les semences de céréales subissent un simple traitement et l’émission de poussières lors du 
semis reste limitée en raison de la technologie des semoirs où les semences sont acheminées avec les 
poussières par gravité jusque dans la raie de semis où elles sont enfouies. L’émission est plus 
significative dans le cas de semoirs pneumatiques du type monograine qui localisent la semence avec 
précision dans la raie de semis. C’est le cas du maïs et du tournesol dont les semences sont traitées 
par enrobage ou pelliculage. La production de poussières, qui s’ajoute à celle consécutive au transport 
des sacs de l’usine jusqu’à la ferme, provient de l’abrasion dans le système pneumatique de 
distribution. La turbine qui alimente le système par aspiration contribue à disperser la poussière. Sur 
la base d’études très récentes non encore publiées, les taux d’émission maximum de substance active 
lors du semis sont de l’ordre de 10% de la dose par hectare pour un traitement simple et de 5 % pour 
un traitement avec adhésif (enrobage, pelliculage).  
 
D’une manière théorique et en l’attente de résultats expérimentaux, on peut identifier au moins trois 
types de facteurs qui conditionnent un rôle éventuel de la formulation dans le transfert des substances 
actives : 
- les caractéristiques de la formulation ; en particulier, la dimension des particules de substance active 
dans la formulation : par exemple, celles des poudres seront bien moins rapidement dispersées que les 
micro-cristaux des suspensions concentrées. Les formulations à libération lente n’auront un intérêt vis-
à-vis du transfert que si elles éloignent la disponibilité du produit d’une période à risque. 
- l’état d’humidité du sol au moment de l’application, le délai entre celle-ci et les premières pluies, et 
le rôle hydrique de ces dernières (simple humidification ou provoquant un mouvement d’eau) : il 
s’agit d’un ensemble très complexe d’interactions impliquant la climatologie (chronologie et 
importance des pluies) et les propriétés du sol (texture, matière organique, etc.). 
- la rapidité du transfert : la formulation n’aurait probablement aucun effet en cas d’infiltration lente, 
davantage en présence d’infiltration rapide (transferts préférentiels) et surtout dans le cas du 
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ruissellement. En effet, d’une manière générale, on admet qu’à relativement court terme ce sont les 
propriétés de la formulation qui dominent (forme physique, toxicité). Inversement, à plus long terme, 
ce sont celles de la substance active qui prévalent, tout simplement parce que la dispersion dans un 
compartiment donné des différents constituants de la formulation est suffisante pour qu’ils se 
comportent de manière indépendante.  

Par ailleurs, C. Guyot (communication personnelle) précise que la forme physique de certaines 
formulations a une influence indirecte sur la prévention des pollutions ponctuelles ou de leurs 
conséquences. Par exemple, certaines formes solides de formulations comme les granulés auto-
dispersibles (WG) présentent un avantage de "coulabilité" qui favorise leur transfert du conteneur 
vers la cuve du pulvérisateur, comparativement à des poudres mouillables qui ne coulent pas et 
émettent des poussières lors des manipulations. Le vidage des conteneurs est aussi amélioré par 
rapport à des formulations du type suspension concentrée (SC) qui collent aux parois du conteneur et 
sont difficiles à rincer. De même, leur récupération en cas de déversements accidentels au sol est 
relativement aisée. 
 

Bilan  
 
Les références sont très peu nombreuses et surtout anciennes. Les poudres mouillables semblent plus 
sujettes au transfert par ruissellement que les autres formulations. 
Il existe un regain d’intérêt actuel pour les applications sans pulvérisation (semences traitées et 
granulés). 
L'incorporation au sol des granules n'a pas d'influence positive par rapport à leur application en surface 
(résultat de la seule référence expérimentale récente identifiée). 
Les formulations à libération lente n'ont pas d’influence prévisible sur les transferts par infiltration 
lente ; elles en ont davantage sur l’infiltration préférentielle et surtout dans le cas d'un ruissellement se 
produisant peu de temps après l’application. 
La taille des particules et les conditions hydriques du sol au moment de l’application et dans la période 
qui suit jouent très probablement un rôle. 
Au total, l’influence de la formulation des substances actives apparaît peu documentée et les quelques 
références qui existent ne permettent pas de conclure clairement sur les possibilités pratiques offertes 
pour limiter les transferts. Cette question mériterait d’être approfondie. 
 

3.5.1.2. Techniques et conditions d’application 

Pulvérisation 

Il est tout d’abord important de souligner qu’une diminution à la source des quantités épandues est 
certainement la stratégie la plus efficace pour limiter les impacts des pesticides sur l’environnement. 
Cela passe à la fois par un meilleur ciblage des applications (choix du meilleur procédé d’épandage, 
vérification du bon état de fonctionnement des appareils, adéquation des réglages avec le stade de 
développement de la culture) et par un respect de conditions climatiques acceptables (vent, 
humidité, épisodes pluvieux). Ainsi, sous réserve d’une adaptation des consignes de doses à épandre, 
notamment en fonction du développement foliaire des plantes, de substantielles réductions des 
quantités épandues seraient possibles assez facilement. Les amplitudes de ces économies sont 
toutefois très liées aux cultures et aux types d’opérations de protection : les gains potentiels seront 
très limités (quelques %) pour un désherbage alors qu’ils peuvent être très importants (plusieurs 
dizaines de %) pour des applications de fongicides ou d’herbicides sur cultures pérennes. Pour le 
désherbage, seules des techniques innovantes comme le traitement localisé pourraient permettre de 
réduire les quantités épandues, à condition d’être intégrées dans une stratégie globale d’action.

Toutefois, même si chacune de ces techniques peut être optimisée, vu le nombre et la variabilité des 
paramètres influents, les transferts vers l’environnement lors de l’épandage resteront toujours 
difficiles à maîtriser. Il est nécessaire d'utiliser des modèles pour déterminer les meilleurs 
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compromis. Il est attendu de ces modèles qu'ils permettent (i) de bien décrire la sensibilité des 
techniques d’épandage aux paramètres externes, (ii) de tester les différentes stratégies de traitement à 
l’échelle de la parcelle, mais aussi à l’échelle micro-régionale et régionale, et enfin (iii) d’envisager 
les dispositifs de surveillance adaptés à chaque situation. Le calage et la validation de ces modèles 
supposent la mise au point de méthodes de mesure de terrain et le développement de protocoles 
adaptés. A un niveau moins détaillé, l’utilisation de dispositifs simplifiés d’enregistrement des 
épandages permettrait une première corrélation avec les données de contamination de l’eau, du 
sol ou de l’air. 

A l’échelle d’une buse de pulvérisation, à l’identique des importants progrès accomplis dans le 
domaine de l’injection moteur (automobile), l’optimisation de procédés des pulvérisations passe par 
le développement de modèles de fragmentation pour optimiser les systèmes d’injection et les 
conditions d’injection. A courte échéance, des travaux expérimentaux de comparaison des procédés 
d’injection en fonction des caractéristiques des bouillies réelles et de la variabilité des conditions 
ambiantes sont indispensables. Dans ce cadre, l’intérêt d’une utilisation systématique de dispositifs 
de réduction de la dérive (buses ou adjuvants) ou d’assistance d’air doit être évalué au cas par 
cas, notamment en fonction des caractéristiques physiques des produits pulvérisés. 
 
Fumigants 

Les techniques préconisées pour limiter la volatilisation des fumigants semblent très bien adaptées. 
 
Application en serre  

La limitation des transferts vers l’extérieur des serres passe par une diminution du taux de ventilation 
(développement technique) et de la volatilité des composés, par des progrès dans le choix du moment 
de l’ouverture de la serre, ou par la mise en place d’un dispositif de purification de l’air extrait.  
 
Traitement de semences/granulés 

Des développements sont en cours pour limiter l’émission de poussières de traitements de semences 
lors du semis (C. Guyot, communication personnelle). 
 
Incorporations dans le sol 

Plusieurs auteurs ont décrit l’effet de l’incorporation du produit au sol pour limiter la volatilisation et 
la photodégradation (Taylor & Spencer, 1990 ; Cessna et al., 1995 ; Pattey et al., 1995 ; Bedos et al., 
2004). 
 
Bilan  

D’importantes économies de produits sont possibles lors des épandages par pulvérisation, tout 
particulièrement en cultures pérennes. Ces économies passent par un réglage plus fréquent des 
appareils et un respect de conditions climatiques adaptées au traitement. 

Ces économies sont souvent de l’ordre d’actions individuelles et par conséquent faciles et rapides à 
mettre en œuvre. Les évolutions technologiques des pulvérisateurs sont par contre plus complexes. 
Elles doivent se construire à partir d’une modélisation fine des mécanismes mis en jeu, tant au niveau 
des procédés que des stratégies d’accompagnement. Des améliorations sont aussi en cours d’étude au 
niveau des semoirs pour limiter l’éventuelle dispersion de poussières issues de semences traitées.  

Dans tous les cas la mis en œuvre de systèmes d’enregistrement à différentes échelles est 
indispensable pour juger des progrès accomplis. 

L’amélioration des autres techniques d’application (fumigation, incorporation, traitements sous 
serres) est moins patente. Le simple respect des mesures déjà existantes permettrait de réduire 
fortement les pertes dans l’environnement associées à ces pratiques. 
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3.5.1.3. Désherbage localisé  

Désherbage post-levée localisé aux taches de mauvaises herbes 

Les techniques de désherbage localisée peuvent permettre des réductions importantes des quantités de 
produit épandu allant jusqu’à 50%, voire davantage (Miller, 2003 ; Barroso, 2004). Ces données sont 
toutefois à nuancer en prenant en compte le processus global de protection des cultures pour juger des 
économies réelles (Timmermann, 2003). Ainsi pour certaines cultures les gains peuvent se réduire à 
10% suivant les cultures et les mauvaises herbes concernées (Gerhards, 2003). C'est pourquoi des 
techniques d’optimisation technico-économiques ont été développées pour prendre en compte 
l’interaction entre les modes de culture et les techniques de lutte localisée (Young, 2003). 

3.5.2. Choix de pratiques culturales et Système de Culture  

La nature et la succession des pratiques culturales sur une parcelle ont une influence souvent 
significative sur le transfert des substances phytosanitaires. Les différences observées entre 
techniques sont importantes puisque sur des exemples précis les pertes peuvent varient d'un facteur 3 
ou 10 suivant qu'elles sont exprimées en pourcentage de produits appliqués, ou en masse de produit 
par hectare (voir par exemple Louchart, 1999). On voit donc l’intérêt environnemental de rechercher 
pour une culture donnée les pratiques culturales et les itinéraires techniques qui permettent de limiter 
le plus la diffusion des substances hors du lieu d'application. De nombreuses études ont été et sont 
consacrées à cet objectif. Toutefois, il peut être difficile d'en tirer des conclusions généralisables du 
fait des deux difficultés majeures suivantes : 
- La première difficulté tient au fait qu'un itinéraire technique influe souvent de manière simultanée 
sur plusieurs facteurs importants en matière de contamination des eaux. De manière schématique, on 
peut estimer que les principaux facteurs concernés sont les quantités de produits phytosanitaires 
épandus, la couverture du sol, la structure du sol et la matière organique du sol. Si l'influence de la 
quantité de produits épandus sur les risques de transfert est évidente, celle des autres facteurs est plus 
complexe. 
- La seconde difficulté est liée à l'existence de plusieurs voies potentielles de contamination des eaux. 
La réduction des fuites par une voie de transport risque souvent de provoquer une augmentation des 
fuites par les autres voies de transport. Il est donc important d'évaluer les pratiques culturales vis-à-vis 
de l'ensemble des voies de transfert. Malheureusement, ce n'est que rarement le cas du fait des 
difficultés expérimentales associées à ce type d'évaluation. 
 
La comparaison du labour conventionnel avec les techniques de simplification du travail du sol (STS : 
semis direct, non-labour…; voir 3.5.2.2.) constituent une bonne illustration de l'importance de cette 
analyse complète.  
 

3.5.2.1. Dates d’épandage en fonction de l’état du milieu 

En application directe des connaissances sur les mécanismes de transfert., la date d’application doit 
être la plus éloignée possible des périodes de transfert hydrique, verticaux ou latéraux. Cette 
recommandation générale fait partie des préconisations du CORPEN en matière de désherbage. 
 
Deux exemples peuvent être cités : 

- Sur des parcelles drainées, dans l’ouest : le transfert de l’isoproturon et du prosulfocarbe appliqués 
avant le démarrage de la saison de drainage a été largement inférieur à celui observé lorsque 
l’application a eu lieu pendant celle-ci (site de la Jaillière suivi pendant 10 campagnes ; Réal, 2004). 
Le même constat a été fait par ailleurs (Jones et al. 2004). Ceci ne paraît toutefois valable que pour 
des molécules à durée de vie relativement courte : ainsi, sur le même site, l’atrazine appliquée au 
printemps (après la période de drainage) se retrouve significativement dans les premiers écoulements 
à l’automne. 
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Les mêmes constats ont été faits pour les eaux de ruissellement (par saturation) d’une parcelle non 
drainée adjacente. 
Il est à noter qu’en Allemagne, certaines molécules sont interdites à l’utilisation en parcelle drainée 
du 1er juin au 1er mars (FOCUS, à paraître). 

- Sur des sols à faible stabilité structurale : plus la date d’application est éloignée du dernier travail du 
sol, en relation avec la pluviométrie durant cette période, plus l’état structural du sol est dégradé 
(battance, compactage) et les risques de transferts par ruissellement importants. L’effet d’une 
application de post-levée comparativement à l’effet d’une application en prélevée dépend donc 
étroitement de la pluviométrie entre le dernier travail du sol et l’application. 
 
En terme de pertes pendant l'application il est recommandé de respecter quelques mesures simples : 
un taux d'humidité élevé (pour diminuer le taux évaporation) et un vent faible mais non nul (pour 
limiter la dispersion des gouttes les plus fines). Cela peut se traduire par des mesures différentes 
suivant les dates de traitement. Ainsi en saison chaude il sera fortement conseillé de travailler tôt le 
matin, voire la nuit alors qu'en saison froide il sera surtout important de surveiller la force du vent.  
 
En terme de pertes vers l’atmosphère en post-application, il est à l’heure actuelle prématuré de fournir 
des préconisations précises d’heures de traitement privilégiées qui soient applicables dans tous les 
contextes. 
 

Bilan  
 
C’est un aspect intéressant à prendre en compte dans le raisonnement du traitement et qui doit 
s’appuyer sur la connaissance des périodes à risque de transfert dans une situation donnée. (rôle 
important du diagnostic). 

La date d’application doit être la plus éloignée possible des périodes de pluie et de transfert hydrique, 
en application directe des connaissances sur les mécanismes de transfert. Cette recommandation fait 
notamment partie des préconisations du CORPEN en matière de désherbage. 

Les principaux facteurs de contrôle des transferts sont : 
- L'état hydrologique du bassin versant (par exemple en conditions hivernales : fortes teneurs en eau 
du sol, nappes proches de la surface…).   
- L'état structural du sol (croûte de surface). Plus la date d’application est éloignée du dernier travail 
du sol, en relation avec la pluviométrie durant cette période, plus l’état structural du sol est dégradé 
(battance, compactage) et les risques de transferts par ruissellement importants. L’effet d’une 
application de post-levée comparativement à l’effet d’une application en prélevée dépend donc 
étroitement de la pluviométrie entre le dernier travail du sol et l’application.  
 

3.5.2.2. Techniques d’entretien du sol en cultures annuelles 

Travail du sol et techniques associées 
 
Le travail du sol modifie fortement la structure du sol en créant une plus grande macroporosité de la 
couche de surface du sol. Cet effet est fortement variable en fonction des outils de travail du sol 
utilisés : socs, outils à dents, herses,… En première analyse, le travail du sol favorise l’infiltrabilité et 
l’aération du sol (Azevedo et al., 1998 ; Petersen et al., 2001 ; Vervoort et al., 2001). Il modifie 
toutefois aussi les propriétés thermiques et biologiques de la couche travaillée. Il induit par ailleurs 
des modifications des couches sous-jacentes, par exemple par des compactages liés à la pression des 
roues et des outils lors du travail. Vis-à-vis du devenir des pesticides, il a des effets sur leurs voies 
d’écoulement puisqu’il modifie les propriétés d’infiltration du sol, mais aussi sur la rétention et la 
dégradation des molécules. Enfin, il faut souligner que ses effets sont évolutifs puisque la couche 
travaillée se "recompacte" progressivement suite aux contraintes climatiques ou au passage ultérieur 
d’engins dans la parcelle.  
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De nombreux auteurs ont comparé des itinéraires techniques avec labour et avec simplification du 
travail du sol (STS) pour la maîtrise du ruissellement, de l’érosion et de la diffusion de polluants, dont 
les pesticides. Dans le cas des grandes cultures, la comparaison a notamment été faite avec les 
itinéraires sans labour, soit en semis direct, soit avec un travail superficiel du sol, et avec couverture 
du sol. Les résultats obtenus montrent qu’en moyenne les techniques STS produisent moins de flux de 
pesticides exportés par ruissellement, mais avec une variabilité très importante en fonction des 
itinéraires techniques et des milieux (Barriuso et al., 1994 ; Fawcett et al., 1994 ; Tebrügge & Düring, 
1999). Les effets majeurs des STS en grandes cultures par rapport à un travail du sol traditionnel sont 
les suivants :  
- Un enrichissement de l’horizon de surface en matière organique est souvent observé. L’augmentation 
de la matière organique provoque une augmentation de la rétention des pesticides, ainsi que 
l’augmentation de l’activité biologique et des phénomènes de biodégradation (Locke, 1992 ; Reddy et 
al. 1997 ; Düring et al., 2002) . 
- La couverture végétale (ou le mulch), lorsqu’elle est effectivement présente, intercepte une fraction 
importante (entre 40 et 70 %) de la quantité de pesticide appliquée (Banks & Robinson, 1982 ; Ghadiri 
et al., 1984 ; Sadeghi & Isensse, 1997). Le pourcentage d’interception est fonction du degré de 
couverture de la surface du sol par les résidus végétaux et de la formulation du pesticide appliqué 
(Johnson et al., 1989).  
- Une première conséquence de l’interception des pesticides par les résidus de récolte à la surface du 
sol est la perte d’efficacité des pesticides de traitement des sols (Brown et al., 1985 ; Crutchfield et al., 
1985 ; Mills et al., 1989). Cela peut obliger à augmenter les doses de ce type de pesticides et/ou à 
changer de pesticides en favorisant les produits de post-levée à action foliaire. 
- Les pesticides interceptés seront entraînés (lessivés) vers le sol en fonction du régime des 
précipitations, avec une arrivée au sol différée dans le temps par rapport à l’application (Ghadiri et al., 
1984). 
- Le déclenchement du ruissellement est généralement retardé par la présence d’un mulch ; les flux de 
ruissellement sont généralement diminués par une structure du sol favorable à l’infiltration. Ceci 
entraîne une réduction de la vitesse de ruissellement et, en général, une réduction des quantités de 
pesticides entraînées par ruissellement et érosion (Walter et al., 1979 ; Kenimer et al., 1987 ; Hall et 
al., 1984 ; Sauer & Daniel, 1987). Ces modifications sont liées à l’amélioration de la structure du sol 
et à l’absence de compactage profond provoqué par le travail du sol. Quelques études indiquent à 
l’inverse une augmentation du ruissellement avec la STS, dans certaines conditions hydrologiques et 
agronomiques telle qu’une STS récente, des conditions hivernales conduisant à un état hydrique et 
structural du sol défavorable à l’infiltration (Dos Rei Castro, 1996 ; Gaynor et al., 1995 ; Truman et 
al., 2003 ; Heddadj et al., 2004). En définitive, le transport de pesticides en surface est en général 
diminué, mais leur percolation est augmentée : ceci a des conséquences variables suivant les 
conditions géo-pédologiques locales et la nature et la vulnérabilité de la ressource à préserver. Le 
transfert par ruissellement étant généralement plus important que celui des écoulements souterrains, en 
l’absence d’une nappe vulnérable, il peut donc être préférable de favoriser l’infiltration par rapport au 
ruissellement. Dans certaines conditions hydrologiques et pédologiques (nappe proche de la surface du 
sol, faible stabilité structurale du sol, non travail du sol, recouvrement du sol faible…), la STS peut 
conduire à une augmentation du ruissellement et implique donc des précautions quant à l’usage des 
pesticides. 
- La STS tend à améliorer l’infiltration de l’eau dans les sols légers, ce qui, lié à l’utilisation des 
quantités plus importantes d’herbicides, augmente les risques de pollution par lixiviation (Wauchope 
et al., 1985). Néanmoins, on trouve dans la littérature des résultats contradictoires avec soit une 
augmentation de la lixiviation des pesticides (Isensee et al., 1988 ; Masse et al., 1998 ;  Elliott et al., 
2000 ; Malone et al., 2003), soit pas d’effets (Shirmohammadi et al., 1987 ; Hall et al., 1989 ; Masse 
et al., 1996 ; Watts et Hall, 1996 ; Weed et al., 1998 ; Sadeghi & Isensee, 1997 ; Fomsgaard et al., 
2003). Cette variabilité des résultats est le reflet de la grande dépendance des phénomènes de 
lixiviation et des conditions pédo-climatiques locales.  
- La volatilisation et la photodécomposition des pesticides est supérieure en STS, conséquence directe 
de l’interception des pesticides par le mulch (Spencer & Claith, 1974 ; Takahashi et al., 1985 ; 
Glotfelty, 1987). Par exemple, pour une substance volatile comme le chlorpyrifos, les pertes sont de 
50% en STS contre 10% sur labour (Whang et al., 1993). La différence existe également pour des 
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molécules moins volatiles, mais à un degré moindre : là aussi il s'agit d'un déplacement des voies de 
transfert. Avant l’occurrence d’une pluie, la volatilisation est plus intense depuis le sol non labouré, 
puis la tendance est inversée après la pluie qui a lessivé les herbicides depuis les résidus de plantes 
(Wienhold & Gish, 1994).  
- En absence de labour, on assiste à des modifications des conditions locales (teneur en eau et 
température) dans les premièrs centimètres. Les conditions plus humides sont liées à l’augmentation 
de la capacité de rétention d’eau due à l’augmentation de la teneur en matière organique et à la 
diminution de l’évaporation due à la présence du mulch (Blevins et al., 1971 ; Bragagnolo & 
Mielniczuk, 1990 ; Morote et al., 1990). Par ailleurs, les résidus végétaux à la surface du sol 
interceptent les ondes lumineuses provoquant une diminution de la température des horizons de 
surface (de 2 à 10°C) avec un amortissement de l’amplitude des fluctuations de températures extrêmes 
(Lal, 1974 ; Thomas, 1985 ; Glotfelty, 1987 ; Unger, 1987 ; Glotfelty & Schomburg, 1989 ; 
Bragagnolo & Mielniczuk, 1990 ; Grant et al., 1990). Ces modifications des conditions climatiques 
ont une influence sur la dynamique de l’activité microbienne des sols. Ces évolutions sont 
globalement favorables à la dégradation des pesticides, mais les conséquences sont peu documentées, 
(Locke et al., 1996 ; Mazzoncini et al., 1998). Néanmoins, l’augmentation de l’adsorption, due à une 
augmentation de la teneur en matière organique des sols, peut provoquer une diminution de la 
disponibilité des pesticides avec une augmentation de leur persistance (Zablotowicz et al., 2000). 
- En absence de chaulage, la STS tend à acidifier les horizons de surface, à cause de l’accumulation de 
matière organique et d’éléments fertilisants, spécialement azotés (Triplett & van Doren, 1969 ; 
Moschler et al., 1975 ; Griffith et al., 1977 ; Blevins et al., 1982 ; Dalal et al., 1991). En général, 
l’adsorption des pesticides augmente lorsque le pH du sol diminue. D’autre part, la stabilité chimique 
de certains pesticides (par exemple les sulfonyl-urées) est diminuée par cette acidification locale 
(Chapman & Cole, 1982).  
 
On observe, autour de ces tendances propres aux STS, une grande variabilité des effets, voire parfois 
des effets inverses. C’est le cas notamment sur la diminution du ruissellement car : 
- les effets sur le sol sont très progressifs (quelques années), 
- les effets dépendent des techniques culturales (outil, profondeur et surface travaillées, opération de 
décompactage), des sols (constituants, activité biologique…) et des conditions climatiques. 
 
Il faut citer enfin des techniques limitant ou retardant le ruissellement, comme le binage, le 
décompactage ou encore les effaceurs de traces de roues et l’usage de pneus à basse pression. Ces 
techniques n’induisent pas une augmentation de l’usage des pesticides, voire elles permettent de le 
réduire. Leur effet sur la limitation du ruissellement, et donc du transfert des pesticides, est 
temporaire et variable, en fonction de la pluviométrie et de la stabilité structurale du sol. 
 

Désherbage partiel de cultures de maïs 
 
La limitation de l’application de désherbants aux seuls rangs de culture, par association d’un binage 
dans l’inter-rang, diminue la contamination des eaux par ruissellement (Heddadj et al., 2001) et par 
infiltration (Heydel, 1998 ; Heydel et al., 1999). Cette technique culturale est facilement applicable 
pour la culture du maïs (Heddadj et al., 1997 ; Heydel, 1998). 
L’usage des produits est réduit du fait de la limitation des surfaces où il y a effectivement application 
de désherbants, tout en conservant sur ces surfaces la dose d’application. Cette réduction d’usage est 
donc forte dans l’exemple du maïs, de 2/3 des quantités appliquées habituellement. De plus, le binage 
favorise l’infiltration et diminue donc le ruissellement. 
Cette diminution de l’usage des herbicides et l’augmentation de l’infiltration dans l’inter-rang 
conduisent à : i) une très forte diminution des concentrations et des flux en pesticides dans les eaux de 
ruissellement, de l’ordre de 1 à 10, lors des premières pluies, du fait d’une forte infiltration du 
ruissellement du rang vers l’inter-rang ; ii) une diminution des concentrations dans le ruissellement 
lors des pluies suivantes et dans la nappe, de l’ordre de 1 à 3, par mélange des eaux issues des 
surfaces traitées et non traitées. 
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L’efficacité de ces techniques est donc importante, mais elle varie selon les conditions pédologiques 
et hydrologiques.  
 

Bilan  
 
La STS a les conséquences suivantes : 
- Interception d’une partie du pesticide appliqué. Les pourcentages interceptés sont variables en 
fonction du recouvrement végétal du sol et du type de formulation. Des niveaux de 50 à 60% 
d’interception sont assez courants.  
- La quantité de pesticides interceptée va diminuer avec le temps par lessivage par la pluie.  
- L’arrivée au sol peut être décalée par rapport à la date de l’application, en fonction de la dynamique 
des précipitations.  
- Les pesticides interceptés vont être soumis à des phénomènes de dégradation par photolyse.  
- Les pesticides interceptés seront plus facilement volatilisés. Cette volatilisation peut présenter des 
cinétiques très rapides.  
- Si les résidus de récolte à la surface permettent de lutter contre l’érosion (cas du semis direct). Il y a 
une réduction des pertes des pesticides les plus adsorbées, mais peu d’effet sur les autres pesticides, 
s’il n’y a pas une réduction du volume de ruissellement. Le ruissellement dépend avant tout de la 
structure des sols et des conditions hydrologiques et dans une moindre mesure du degré de couverture 
et de l’arrangement spatial des résidus.  
- Modification du devenir des pesticides interceptés par les résidus par rapport au devenir quand ils 
sont appliqués directement sur le sol : l’adsorption (et l’absorption) des pesticides par les tissus 
végétaux (résidus de récolte - mulch) diminue leur dégradation (diminution de la minéralisation) avec 
une préservation des pesticides sous des formes disponibles (fractions extractibles).  
- S'il y a accumulation de pesticides non dégradés dans les tissus végétaux, il y a augmentation des 
quantités de pesticides dans le sol après décomposition des résidus.  
- L'enfouissement des résidus entraîne une modification des circulations par création d'hétérogénéités 
dans le profil (voies préférentielles), et l'apparition de "hot spots" d’activité biologique dont le rôle 
dans la dégradation des pesticides est mal connu.  
 
Les techniques culturales, associant désherbage mécanique et chimique, limitent efficacement la 
contamination des eaux de ruissellement, du fait d’une augmentation de l’infiltrabilité du sol dans les 
inter-rangs de culture et d’une diminution des quantités appliquées.  
 

3.5.2.3. Techniques d’entretien du sol en cultures pérennes 

Au contraire du cas des cultures annuelles, l’influence des techniques d’entretien du sol en cultures 
pérennes sur les flux de pesticides a fait l’objet de peu de travaux scientifiques (Troiano & Garretson, 
1998 ; Liu & O’Connel, 2003). Ces derniers ont en fait surtout porté sur l’analyse des flux de 
ruissellement et d’érosion (Messer, 1980 ; Tropeano, 1983 ; Kosmas et al., 1997). Il faut par contre 
signaler l’existence de nombreuses expérimentations réalisées régionalement. Leurs résultats sont 
néanmoins peu diffusés et ont été obtenus dans des conditions très variables, souvent peu 
comparables. Il est donc difficile d’en extraire des tendances générales. Au total, il est toutefois 
possible, sur la base des connaissances générales sur les phénomènes de ruissellement, d’indiquer 
quelques éléments d’appréciation sur les techniques d’entretien du sol permettant de limiter les 
transferts en cultures pérennes. 
 
La plupart des cultures pérennes n’assurent qu’une couverture végétale partielle du sol. Le sol de ces 
cultures est donc souvent nu, ce qui favorise les processus de développement de croûtes de surface 
sous l’action des pluies. De surcroît ces cultures ne produisent que peu de résidus de récolte 
susceptibles de compenser la couverture déficiente du sol. Elles constituent donc un système de 
culture particulièrement favorable à l’existence de flux de ruissellement forts, potentiellement 
exportateur de pesticides épandus sur les parcelles. Ceci a été renforcé dans un passé récent par le fait 
que le désherbage chimique intégral, favorisant l’imperméabilisation de surface des sols, s’est 
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fortement développé, notamment en vignoble, en raison de son coût limité et de son économie en 
temps de travail. Deux techniques d’entretien du sol alternatives peuvent certainement améliorer cette 
situation, l’enherbement et/ou le labour.  
 
La solution souvent évoquée et progressivement expérimentée est l’enherbement de tout ou partie des 
parcelles des cultures pérennes de type viticole ou arboricole :  
- L’enherbement présente plusieurs avantages potentiels. Il couvre le sol et le protège ainsi des effets 
agressifs des pluies. Il améliore la teneur en matière organique et produit une colonisation racinaire 
des couches de surface du sol, avec pour conséquences une meilleure stabilité de la structure du sol, 
une diminution de sa sensibilité à la battance et la préservation d’une bonne infiltrabilité. Ces effets 
de l’enherbement sont reconnus pour limiter le ruissellement et l’érosion, et donc très certainement le 
transfert des polluants. Toutefois, la limitation du ruissellement n’est pas nécessairement aussi nette 
qu’on pourrait l’espérer du fait des phénomènes de chenalisation qui se produisent dans les couverts 
herbeux.  
- Une difficulté potentielle de l’enherbement est toutefois la gestion de sa concurrence avec la culture 
pérenne, qui est à raisonner en fonction des contraintes climatiques locales. Dans tous les cas il 
impose un travail significatif à l’agriculteur afin de gérer l’enherbement (coupes, semis si 
engazonnement, destruction). 
- Le bilan environnemental de l’enherbement n’est en fait pas nécessairement positif. En effet, en cas 
de concurrence avérée avec la culture, par exemple à l’approche de déficits hydriques estivaux, la 
destruction de l’enherbement devient nécessaire. L’utilisation d’herbicides de post-levée à des doses 
pouvant être plus importantes qu’un désherbage chimique intégral de prélevée peut alors s’avérer 
nécessaire. Dans ce cas, l’effet bénéfique de l’enherbement ne subsiste que si l’amélioration de 
l’infiltrabilité du sol a été suffisante par rapport au cas de sols soumis au désherbage chimique 
intégral.  
 
Une autre solution, ancienne, est le travail du sol. Son efficacité sur la limitation du ruissellement et le 
transport de pesticides par comparaison du non-travail avec un désherbage chimique intégral a été 
démontrée à plusieurs reprises (Lennartz et al., 1997, Troiano & Garretson, 1998 ; Liu & O’Connel, 
2003 ; Voltz et al., 2003). Elle est liée à l’augmentation de l’infiltrabilité de la couche de surface du 
sol. Il s’agit là d’un constat différent de celui fait sur cultures annuelles, pour lesquelles les techniques 
sans labour sont souvent recommandées. Cela s’explique par le fait que dans le cas des cultures 
pérennes l’absence de travail du sol n’est pas accompagnée par le maintien d’un volume significatif 
de résidus de culture, protecteurs du sol. Toutefois, l’effet bénéfique du travail du sol n’est que 
temporaire puisque la macroporosité créée se referme progressivement sous l’action de l’énergie 
cinétique de la pluie. Il est donc important d’évaluer les itinéraires culturaux à l’échelle de la saison 
de culture.  
 
En conclusion, il semble que les itinéraires techniques incluant de l’enherbement ou un travail du sol 
permettent de limiter la contamination des eaux par ruissellement dans les cultures pérennes. Cette 
limitation n’est toutefois pas toujours garantie pour les raisons évoquées ci-dessus ; de surcroît, il 
n’est actuellement pas possible de hiérarchiser les techniques de l’enherbement et du travail du sol. Il 
y a un manque cruel d’expériences comparatives conduites in-situ sur des saisons de culture afin de 
pouvoir procéder à de vrais bilans environnementaux des différents itinéraires techniques. 
 

3.5.2.4. Amendements organiques 

Les apports d'amendements organiques améliorent la structure et la teneur en matière organique du 
sol. Ils jouent un rôle positif sur l'infiltration, la dégradation et la rétention des pesticides dans les 
sols. 
Dans le cas des fumigants, Yates et al. (2002) indiquent que les amendements organiques limitent la 
volatilisation en favorisant la dégradation (ils notent aussi un effet d’un apport de fertilisants réactifs). 
Il est probable que cet effet peut être extrapolé à d'autres pesticides que les fumigants. 
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3.5.2.5. Gestion des intercultures  

Semis de l’interculture sous couvert (exemple du maïs) 

L’implantation précoce de l’interculture permet une couverture du sol plus rapide après la récolte, qui 
limite le ruissellement. L'intensité de cet effet dépend des conditions climatiques.  
 

Action des couverts d’interculture

Les couverts d’interculture limitent le ruissellement du fait d’une préservation de la structure du sol et 
d’un réseau racinaire dense (établissement de voies de circulation préférentielles). Cet effet peut être 
important, mais il dépend des conditions hydrologiques et pédologiques. Les pesticides à faible durée 
de vie sont peu concernés par cet effet, puisqu’au moment de l’interculture leurs résidus dans la 
parcelle sont peu importants.  
 

Destruction des couverts d’interculture (idem résidus de récolte) 

La destruction des couverts d'interculture conduit à l'utilisation d’herbicides de post-levée à large 
spectre et à action foliaire. En fonction de l’état du couvert au moment du traitement, il peut se 
produire une absorption foliaire et une métabolisation partielle dans la plante.  
Ce type de pratique peut conduire à une utilisation plus importante de certains herbicides (glyphosate 
par exemple), ce qui peut accroître les risques associés.  
Dans des conditions pédologiques et hydrologiques défavorables (sol à faible stabilité structurale et 
nappe superficielle), des transferts par ruissellement peuvent se produire. Dans d'autres conditions, 
l’infiltration par voie préférentielle est favorisée (macroporosité).  
 

3.5.2.6. Stratégies de substitution  

Un des moyens de réduire les risques liés aux traitements phytopharmaceutiques consiste à substituer, 
au produit qui pose problème, un autre produit autorisé pour le même usage mais présentant un profil 
plus favorable. Ceci est décrit sous le terme "substitution" ou "principe de substitution". 
Qu’il réponde à des nécessités d’ordre sanitaire ou environnemental, le principe de substitution 
suppose que l’on soit en mesure de décider qu’un produit est préférable à un autre pour des raisons 
clairement identifiées : 
- l’usage du produit initialement envisagé présente un ou des risques inacceptables alors que pour ce 
même usage on dispose d’un autre produit dont l’utilisation ne présente pas de risques inacceptables,  
- l’usage du produit initialement envisagé présente un ou des risques ne pouvant être gérés, alors que 
pour ce même usage on dispose d’un autre produit dont l’utilisation présente des risques pouvant être 
gérés.  
 
Dans les deux cas, le principe de substitution requiert une évaluation préalable des risques posés par 
chaque produit. Il s'agit donc d'une évaluation comparative, laquelle n'est pas cadrée par la directive 
91/414/CEE en ce sens que le texte ne propose pas de critères selon lesquels il conviendrait de 
procéder à l'évaluation comparative. Néanmoins, la prise en compte du principe de substitution fait 
l'objet des points devant être abordés dans la révision en cours de la directive 91/414/CEE. 
Dans ce contexte, la question de savoir à quel niveau (réglementaire ou post-réglementaire) cette 
substitution peut être envisagée et quelles en sont les implications est pertinente. L'examen du 
contexte d'évaluation et d'utilisation des produits phytopharmaceutiques sur le plan national et 
européen fait apparaître trois possibilités : 
- l'intégration du principe de substitution dans le processus de ré-examen des substances au niveau 
communautaire (intégration dans le processus réglementaire),  
- l'intégration du principe de substitution dans le processus d'examen des préparations lors des 
demandes d'autorisation de mise sur le marché (intégration dans le processus réglementaire),  
- l’intégration du principe de substitution dans la pratique agricole (intégration post-réglementaire).  
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Chacun de ces scénarios présente des avantages et des inconvénients dont une première ébauche est 
proposée ci-dessous. 
 

Intégration du principe de substitution dans le processus de ré-examen des substances au niveau 
communautaire 
 
Le processus de ré-examen communautaire des produits phytopharmaceutiques concerne les 
substances actives et leurs préparations dites "représentatives", en ce sens qu’elles représentent les 
principaux usages des substances actives dans les États membres. Il permet de réunir sur toutes les 
substances actives les informations essentielles à leur évaluation. Aussi, si le principe d'une évaluation 
comparative des risques n'est pas prévu par la directive 91/414/CEE, les informations qu'elle requiert 
sur les substances actives dans le contexte de leur évaluation individuelle se prêtent, dans la mesure où 
elles sont obtenues via des protocoles expérimentaux standardisés, à une évaluation comparative. Il est 
possible d'effectuer des comparaisons, pour deux substances actives répondant au même usage (cible × 
culture) : 
- de la dose de substance efficace,  
- de leurs propriétés physico-chimiques,  
- des valeurs prises par des descripteurs de leur comportement dans l'environnement (demi-vie dans le 
- sol, dans l'eau, etc.), 
des valeurs de toxicité pour chaque groupe d'organismes (DL50 pour les oiseaux, etc.). 
 
Afin d’asseoir la substitution sur une connaissance aussi exhaustive que possible des propriétés des 
substances, il conviendrait de comparer l’ensemble des paramètres physicochimiques, toxicologiques, 
environnementaux et écotoxicologiques pour deux substances actives répondant aux mêmes besoins 
agronomiques. Les possibilités de comparaison se limitent néanmoins aux résultats des études qui 
constituent le corps des dossiers (voir 3.3.4.1), l’exercice devenant plus délicat dès lors que l’on 
dispose d’études d’écotoxicité dédiées (essais d’écotoxicité réalisés en reproduisant des conditions 
d’exposition réalistes, chaînes trophiques expérimentales, essais en écosystèmes artificiels, essais de 
terrain), qui ont été requises pour des évaluations de risque affinées et conduisant à des jeux de 
données différents d’une substance à l’autre. 
L’intégration en amont du principe de substitution présenterait l’avantage d’homogénéiser son 
application au niveau européen et faciliterait les échanges de produits entre États membres, respectant 
la clause de reconnaissance mutuelle qui veut qu’un produit autorisé dans un État membre puisse 
bénéficier de son évaluation préalable dans cet état pour pouvoir être utilisé dans les autres États 
membres. 
L’inconvénient de l’application du principe de substitution lors de l’examen des substances actives est 
qu’elle se situerait très en amont de l’évaluation des risques des substances pour chaque usage. En 
effet, les substances actives sont évaluées au travers de leurs usages représentatifs, qui ne constituent 
pas une liste exhaustive des usages existants ou envisagés de ces substances dans chaque État 
membre. Ceci reviendrait à statuer suite à l’examen de quelques usages et non de l’ensemble des 
usages des substances. Or, la part de certains risques par rapport à d’autres dépend grandement de 
l’usage prévu (par exemple les usages en systèmes clos comme les serres permettent de limiter 
certains risques mais en présentent d’autres). De plus, il est rare que deux substances soient proposées 
pour des listes d’usages strictement identiques. 
L’inférence à une prise en compte non exhaustive des usages est que l’exercice de comparaison ne 
pourrait être envisagé que sur les propriétés des substances et non sur une évaluation des risques, qui 
est pourtant le critère pertinent dès lors que l’on se place dans le contexte d’une substitution pour un 
usage donné. 
 

Intégration du principe de substitution dans le processus d'examen des préparations lors des 
demandes d'autorisation de mise sur le marché 
 
En plaçant la substitution à l’échelle de l’examen des demandes d'AMM des produits 
phytopharmaceutiques, l’évaluation comparative intégrerait, en plus des propriétés des substances 
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actives et des produits, les niveaux d’exposition que l’on peut attendre dans chaque compartiment de 
l’environnement, pour l’usage considéré. La substitution reposerait alors sur une évaluation des 
risques. La décision de substitution serait une décision par usage, et non par substance. 
Il est à noter que cette hypothèse de travail suppose également d’effectuer un exercice d’évaluation 
comparative des risques pour tous les groupes d’organismes, puisqu’une substitution effectuée pour 
réduire un risque pour les organismes aquatiques ne signifie pas nécessairement une réduction des 
risques pour d’autres groupes d’organismes. Cette remarque vaut également pour les risques 
sanitaires, qui doivent absolument être pris en compte dans un exercice de substitution. 
L’argument en faveur de cette approche est que la décision de substitution reposerait sur une 
évaluation des risques et non des dangers. 
La principale limite de l’approche est qu’elle rend plus complexe la mise en place du principe de 
reconnaissance mutuelle prévu par la directive 91/414/CEE explicité plus haut. En effet, la décision 
entre l’un ou l’autre des produits pour un même usage reposerait sur des éléments relevant de la 
pratique agricole et de la gestion des risques, qui varient d’un État membre à l’autre et sont donc 
susceptibles de conduire à des décisions différentes au sein même de l’Union européenne. 
L’application du principe de reconnaissance mutuelle et de la libre circulation des produits dans ce 
contexte apparaît donc comme difficile. 
De même, la mise en place d’un dispositif de substitution au niveau des AMM implique une 
communication constante entre les instances réglementaires et les distributeurs afin de tenir compte 
des évolutions du marché des produits. Ceci est nécessaire pour que les instances réglementaires 
puissent opérer avec une réactivité importante par rapport à l’évolution du marché pour garantir aux 
utilisateurs des moyens pour gérer efficacement les organismes nuisibles et les éventuelles 
résistances.  
 

Intégration du principe de substitution dans la pratique agricole 
 
En plaçant la substitution à un niveau post-réglementaire, on confère à cette mesure la flexibilité 
nécessaire aux utilisateurs pour gérer des problèmes d’organismes nuisibles ou de résistances. La 
décision de substitution incomberait à l’utilisateur ou éventuellement à des conseillers agricoles. 
De ce fait, la substitution ne reposerait plus sur une évaluation comparative des risques à proprement 
parler, mais sur une démarche de comparaison réalisée par l’utilisateur sur la base des informations 
dédiées qui lui sont communiquées. 
La faisabilité de cette hypothèse de travail repose sur la mise à disposition des utilisateurs de produits 
des informations nécessaires pour qu’ils soient en mesure de choisir, pour un même besoin 
agronomique, entre plusieurs produits. Le type d’information serait par exemple les recommandations 
particulières ou précautions à prendre afin de protéger les groupes d’organismes non visés (comme 
par exemple la zone non traitée associée à l’usage des produits pour protéger les organismes 
aquatiques, les plantes non visées ou encore les arthropodes non visés, etc.). La mention explicite de 
ce type de recommandation sur les étiquettes est en outre prévue par la réglementation (directive 
2003/82/CEE). Un travail important de formation et de communication est cependant indispensable 
pour accompagner la mise en place de la substitution de produits par les utilisateurs. 
La première limite de cette hypothèse de travail est liée à la difficulté de contrôler sa mise en 
application sur le terrain. 
La seconde limite est liée à la grande variabilité des pratiques entre les États membres, variabilité qui 
s’étendrait également aux décisions prises par un utilisateur ayant à choisir entre différents produits 
pour un même usage. 
 

Bilan  
 
La substitution de produits phytopharmaceutiques ou principe de substitution, est évoquée comme un 
moyen de réduire des risques sanitaires ou des risques pour l’environnement, mais sa mise en 
application n’est pas cadrée sur le plan réglementaire.  
L'examen du contexte d'évaluation et d'utilisation des produits phytopharmaceutiques sur le plan 
national et européen fait apparaître trois possibilités : 

Expertise scientifique collective "Pesticides, agriculture et environnement" Chapitre 3 - 200 



- l'intégration du principe de substitution dans le processus de ré-examen des substances au niveau 
communautaire (intégration dans le processus réglementaire),  
- l'intégration du principe de substitution dans le processus d'examen des préparations lors des 
demandes d'autorisation de mise sur le marché (intégration dans le processus réglementaire),  
- l’intégration du principe de substitution dans la pratique agricole (intégration post-réglementaire).  
 
L’intégration du principe de substitution dans le processus de ré-examen des substances consisterait à 
intégrer la substitution parmi les éléments de décision d’inscription ou de non inscription des 
substances à l’annexe I de la directive 91/414/CEE. La substitution reposerait sur la comparaison, 
pour deux substances destinées à un même usage, des propriétés des substances, et non des risques, 
ces derniers ne concernant qu’un nombre limité des usages examinés au niveau européen. L’argument 
en faveur de cette hypothèse de travail est la compatibilité avec le principe de reconnaissance 
mutuelle qui veut qu’un produit autorisé dans un État membre puisse bénéficier de son évaluation 
préalable dans cet état pour pouvoir être utilisé dans les autres États membres. L’inconvénient est 
qu’elle situerait la substitution très en amont de l’évaluation des risques des substances pour chaque 
usage. Ceci reviendrait à statuer suite à l’examen de quelques usages et non de l’ensemble des usages 
des substances.  

L’intégration de la substitution à l’échelle de l’examen des demandes d’autorisation de mise sur le 
marché des produits phytopharmaceutiques revient à prendre la décision de substitution au niveau de 
l’usage et non au niveau du produit. Elle fait reposer la substitution sur une évaluation des risques. 
L’argument en faveur de cette hypothèse de travail est la prise en compte des risques et non des 
dangers, dans la décision de substitution. La première limite d’une telle approche est qu’elle rend plus 
difficile la mise en place du principe de reconnaissance mutuelle prévu par la directive 91/414/CEE et 
explicité plus haut. La seconde est qu’elle offre peu de flexibilité par rapport à l’évolution du marché 
pour garantir aux utilisateurs des moyens pour gérer efficacement les organismes nuisibles et les 
éventuelles résistances.  

L’intégration de la substitution à l’échelle de la pratique agricole revient à laisser à l’utilisateur le soin 
de décider de procéder à une substitution de produit, en connaissance de cause. L’argument en faveur 
de cette hypothèse de travail est qu'elle confère à cette mesure la flexibilité nécessaire aux utilisateurs 
pour gérer des problèmes d’organismes nuisibles ou de résistances. Sa première limite est liée à la 
difficulté de contrôler sa mise en application sur le terrain. La seconde est liée à la grande variabilité 
des pratiques entre les États membres, variabilité qui s’étendrait également aux décisions prises par 
un utilisateur ayant à choisir entre différents produits pour un même usage. 

3.5.3. Gestion des éléments du paysage 

Le devenir des pesticides est influencé par les voies de leur transfert depuis l’application jusqu’au 
milieu récepteur. Le temps de transfert et les conditions de contact entre l’écoulement et les substrats 
susceptibles de fixer les pesticides jouent un rôle essentiel. Dans le cas d'un transfert de surface, par 
ruissellement ou écoulement à faible profondeur, certains éléments du paysage sont susceptibles 
d’atténuer le transfert. Ce sont ces différents éléments que nous examinons ici. 
 

3.5.3.1. Bandes enherbées et boisées 

Définition et contexte 
 
Il s’agit de toute surface en herbe ou boisée, en position d’intercepter le ruissellement provenant d’un 
versant amont cultivé, installée volontairement dans un but environnemental ou non. 

On les conçoit souvent comme étant exclusivement situées en bordure de cours d’eau. D’autres 
localisations sont également possibles : bord (ou coin) de parcelle, chenal enherbé de lutte contre 
l’érosion, prairie dans un fond de vallon, etc. 
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Les zones tampons enherbées (ZTE) en bordure de cours d’eau devraient prendre une extension très 
importante dans les années à venir. En effet, les règles françaises de conditionnalité de l’attribution 
des primes PAC incluent comme première BCAE (Bonne Condition Agro-Environnementale), la 
mise en place obligatoire de 3% de la surface en céréales, oléoprotagineux, lin, chanvre et gel sous 
forme de bandes enherbées de 5 à 10 m de large le long des cours d’eau qui sont bordées par des 
parcelles de l’exploitation. En cas d’insuffisance de linéaire, des zones tampons enherbées devraient 
être mise en place dans des endroits adaptés pour remplir la condition des 3%. Toutefois, sur ce 
denier point, le dispositif réglementaire n’est pas stabilisé à ce jour. En théorie et en se basant sur les 
surfaces de 2003, ces 3% devraient représenter environ 400 000 ha : soit 200 000 à 400 000 km de 
linéaire, suivant la largeur et en comptant les deux rives ! 
 

Efficacité 
 
Face à ce succès, la connaissance sur l’efficacité des zones tampons reste limitée pour ce qui concerne 
les pesticides. Elle concerne essentiellement les ZTE (les zones tampons boisées restent encore très 
peu étudiées). Des synthèses récentes (Lacas et al., à paraître ; voir aussi Benoît et al., à paraître) 
recensent moins de vingt références portant sur des expérimentations sur ce thème. Des synthèses à 
caractère pratique existent aussi (CORPEN 1997 ; USDA 2000 ; Gril et al., 2004). 
 
Les expérimentations analysées (pour une bonne part américaines, obtenues en simulation de pluie ou 
de ruissellement) fournissent une évaluation de l’efficacité des ZTE en comparant le flux de sortie au 
flux d’entrée sur une placette expérimentale : les chiffres varient de quelques % à 100% 
d’interception. 
Toutefois, une série d’expérimentations françaises, réalisées sur 3 ans, sur 3 sites de l’Ouest et en 
conditions naturelles conduit à des résultats plus fins : l’efficacité est supérieure à 50% pour des 
bandes de 6 m, et à 80-90% dans le cas de bandes de 12 et 18 m, quelle que soit la molécule (une 
dizaine de substances, aux propriétés variées, ont été étudiées). 
L’absence de différence de résultats entre les pesticides s'explique par la dominance nette de 
l’infiltration. La capacité d’adsorption ne différencie les molécules que par la part plus faible de 
l’adsorption dans les causes de cette efficacité. Pourtant, les propriétés d’adsorption et de dégradation 
du matériau de surface d’une ZTE sont bien supérieures à celles d’un sol cultivé (richesse en humus 
et résidus organiques ; Vidon, 2000 ; Madrigal, 2004) mais le transit de l’eau y est généralement plus 
rapide. 
L’effet de la sédimentation n’a pas été identifié précisément : il est probablement lui aussi secondaire, 
ce phénomène agissant surtout sur les particules grossières. 
Il faut signaler l’influence de la pluie interceptée directement par la ZTE qui dilue le ruissellement, 
agissant ainsi sur les concentrations (mais pas sur les quantités transférées). 
 

Mécanismes mis en jeu  
 
Les principaux mécanismes contribuant au rôle épuratoire des ZTE sont les suivants (Fig. 3.5-1.) : 
- l’infiltration, 
- la sédimentation et la filtration des particules, 
- l’adsorption, 
- la dilution par la pluie interceptée par la ZTE (qui agit sur les concentrations, pas sur les flux). 
 
Le Tableau 3.5-1. rassemble les facteurs dominants identifiés par les auteurs d’expérimentations. Si 
on remarque que la durée entre la date d’application et l’épisode de ruissellement ne caractérise pas le 
fonctionnement de la ZTE elle-même, mais le transfert qu’elle intercepte, il apparaît clairement que 
le principal mécanisme responsable de leur efficacité est l’infiltration.  
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Figure 3.5-1. Représentation schématique des principaux mécanismes contribuant au rôle épuratoire 
des zones tampons enherbées (d'après Lacas et al., 2005). 
 
Tableau 3.5-1. Facteurs dominants dans l'efficacité des zones tampons enherbées (d'après FOCUS, à 
paraître). 

Facteurs dominants Références 
Infiltration, délai entre applications, ruissellement Arora (1996) 
Infiltration, humidité du sol, dilution, formulation Cole (1997) 
Infiltration (en relation avec largeur bande et debit entrant), dilution Kloeppel (1997) 
Saison, délai entre applications, ruissellement Lowrance (1997) 
Infiltration, concentration dans le ruissellement Misra (1996) 
Délai entre applications, ruissellement Rankins (1998) 
Infiltration, délai entre applications, ruissellement Patty (1997) 
Age du couvert herbacé, Koc Schmitt (1999) 
Infiltration, Koc Souiller (2002) 

 

Des mesures infiltrométriques (Souiller et al., 2002) ont confirmé la très grande perméabilité de 
l’horizon de surface des ZTE. 
Cette influence dominante de l’infiltration masque le rôle secondaire, mais néanmoins réel, joué par 
les autres facteurs, en particulier l’adsorption : ceci explique que les expérimentations mettent 
rarement en évidence une relation entre le Koc des molécules et l’efficacité des ZTE, même lorsque 
de nombreux produits ont été testés (ITCF, 1998). 
Il en va de même du rôle joué par la sédimentation des particules de sol : les ZTE piègent très 
efficacement les particules grossières (qui fixent peu les molécules) mais plus difficilement les fines, 
à moins que la largeur de la ZTE soit suffisamment importante (Duvoux, 1990) : cela peut être le cas 
de prairies en position de jouer un rôle de zone tampon, mais plus rarement de bandes enherbées 
spécifiques, telles qu’elles sont expérimentées ou mises en place sur le terrain. 
 

Adsorption et dégradation des produits en solution 

Sédimentation des 
particules solides 

et produits 
adsorbés 

Infiltration de l’eau et produits en solution 

Dilution par la pluie 

Adsorption  

Zone racinaire

Mat racinaire 

Parcelle cultivée

Bande enherbée :    - Forte perméabilité 
       - Forte rugosité 
       - Teneur élevée en matières organiques  



Intérêt et limites 
 
Les ZTE représentent un moyen intéressant pour contribuer à réduire la contamination par les 
pesticides. Il faut néanmoins porter attention à plusieurs points : 
- les expérimentations mettent en jeu un ruissellement diffus, alors qu’il est le plus fréquemment 
intercepté sous une forme plus ou moins concentrée ; 
- le rôle majeur joué par l’infiltration conduit à émettre des réserves : 

* en cas de présence d’une nappe vulnérable, 
* sur les bandes enherbées en bordure de rivière, à cause des risques de contamination par voie 

subsuperficielle, plus importants que pour une ZTE plus en amont, 
- les prairies humides ont probablement une efficacité limitée, du moins pendant la période où elles 
sont engorgées. 
 

Cas spécifique des zones tampons boisées 
 
Les références sont encore bien moins nombreuses (Lowrance et al., 2000 ; Gril et al., 2003 ; 
Madrigal 2004). Globalement, elles semblent fonctionner comme les ZTE, mais avec des propriétés 
de surface encore plus marquées (porosité et richesse organique). 
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Les zones tampons ont, globalement, une efficacité certaine et reconnue pour limiter les transferts de 
pesticides par ruissellement. Toutefois, il est difficile de quantifier précisément et a priori cette 
efficacité : 
- par manque de données suffisantes et de modèles adaptés, 
- du fait de la forte dépendance avec les conditions locales : nécessité d’un diagnostic local du 
fonctionnement hydrique (impluvium amont + ZTE + position par rapport au milieu aval). 
 
Incertitudes et limites : 
Le rôle majeur joué par l’infiltration conduit à émettre des réserves, en l’attente de connaissances plus 
approfondies, sur le devenir des pesticides sous ces dispositifs : 
 * en cas de présence d’une nappe vulnérable, 
 * sur les bandes enherbées en bordure de rivière, à cause des risques de contamination par voie 
subsuperficielle plus importants que pour une ZTE plus en amont. Cette question reste à approfondir, 
du fait de l’extension prochaine de ce type de zones tampons. 
Les prairies humides ont probablement une efficacité limitée, du moins durant la période pendant 
laquelle elles sont engorgées. 
Les expérimentations mettent en jeu un ruissellement diffus, alors qu’il est le plus fréquemment 
intercepté sous une forme plus ou moins concentrée : il y a nécessité de développer la mise en œuvre 
de techniques de dispersion (banquettes, correction de ravine). Il s’agit de techniques simples dans le 
principe, mais il y a un manque d’expérience pratique quant à leur mise en œuvre. 
 

3.5.3.2. Haies  

Le rôle des haies sur les transferts hydrologiques des pesticides 
 
Il y a une absence totale de références sur le rôle des haies sur les transferts hydrologiques de 
pesticides. Ce rôle peut être néanmoins déduit de travaux sur la distribution des sols et les transferts 
hydriques.  
L’augmentation de l’épaisseur de l’horizon organique et de la teneur en matière organique du sol à 
proximité de la haie, d’autant plus importantes que l’on se rapproche de celle-ci (Walter et al., 2003), 
impliquent une rétention privilégiée des pesticides sur plus d’une dizaine de mètres en amont de la 
haie. Cet effet est variable selon la haie considérée. L’augmentation de la teneur en matière organique 
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est visible sur toutes les haies, mais elle est d’autant plus importante que la haie est perpendiculaire au 
sens des écoulements, du fait d’une sédimentation des particules érodées à l’amont (Walter et al., 
2003).  
Le profil topographique à l’amont de haie, en général concave, lié à une sédimentation des particules 
provenant de l’amont, et l’assèchement du sol, lié à une très forte évapotranspiration des arbres, 
impliquent une réhumectation plus lente du sol qui favorise l’infiltration du ruissellement venant de 
l’amont (Thomas et al., 2004). Un talus, souvent associé à la haie, limite et/ou redirige tout 
ruissellement (Viaud, 2004). La présence de haies implique donc une limitation des transferts de 
pesticides par ruissellement pour celles qui recoupent pour partie la ligne de plus grande pente. 
Le rabattement de la nappe sous la haie, dans les zones où la nappe est proche de la surface du sol, est 
lié également à l’évapotranspiration des arbres. Il retarde à l’automne la reprise des écoulements de 
part et d’autre de la haie (Caubel, 2001 ; Caubel et al., 2003). La haie en interaction avec la nappe 
doit contribuer à limiter les transferts de subsurface des pesticides à certaines périodes de l’année. 
 

Le rôle des haies sur les transferts atmosphériques des pesticides.  
 
La haie limite la dérive. Les haies sont à l'origine de mouvements d'air conduisant, d’une part, à une 
zone de protection sous le vent, dont l'étendue est directement liée à la hauteur et à la densité de la 
haie, et d’autre part, localement, à des zones d’accumulation (Klöppel & Kördel, 1997). L'impact de 
phytosanitaires sur la flore présente la même distribution, avec une zone d'atténuation des impacts 
immédiatement sous le vent, mais aussi des dommages accrus un peu plus loin. La mise en place de 
haies pour limiter la dérive est décrite comme très efficace (Pergher, 1995 ; Longley, 1997; Brown, 
2004). Des études comparatives montrent une diminution de la dérive par les haies de 70 à 90%, en 
fonction du développement foliaire (van de Zande, 2004). Cette efficacité est toutefois dépendante de 
la géométrie de la haie et de sa porosité. La haie ne supprime toutefois pas l’intérêt de zones non 
traitées ou de dispositifs de limitation de la dérive à même de réduire les dépôts sous la haie qui 
constituent une réelle source de concentration des produits et de dégradation de la flore (Weisser, 
2002). 
 

Le rôle du réseau bocager 
 
Les haies, structurées selon un réseau bocager, contribuent à limiter le ruissellement sur une grande 
partie du bassin versant, délimitant des domaines déconnectés hydrologiquement du réseau 
hydrographique (Merot et al., 1999 ; Viaud, 2004). La connectivité du réseau de haies et sa position 
dans le bassin versant sont déterminants (Viaud, 2004). Des algorithmes ont été développés pour 
prendre en compte les fonctionnalités, avérées sur l’eau, supposées pour les pesticides, du réseau 
bocager sur les flux d’herbicides dans des bassins versants bocagers (Tortrat, 2005).  
Le bocage a par ailleurs un rôle sur le microclimat (Merot, 1999). Il joue un rôle de refuge (réserve de 
prédateurs, …), ce qui peut contribuer à limiter les usages des pesticides (Marshall & Moonen, 2002). 
En retour, l’usage des pesticides peut fragiliser et dégrader les structures haie/talus du fait de 
l’installation d’une végétation annuelle conduisant à une dénudation partielle du talus une partie de 
l’année et, in fine, à son érosion.  
 

Bilan  
 
Il n'y a pas de références quant au rôle des haies sur les transferts hydrologiques des pesticides.  
Les haies limiteraient les transferts hydrologiques des pesticides. Cette limitation est supposée 
importante sur les transferts par ruissellement. Elle serait plus modérée sur les transferts de subsurface, 
avec une action limitée aux seules haies en interaction avec la nappe.  
Les haies permettent une limitation modérée de la dérive, avec des effets très variables selon la 
distance au site d'épandage et les caractéristiques de la haie.  
Les haies intègrent des fonctions antagonistes : leur orientation vers la fonction tampon peut avoir des 
effets négatifs en terme de biodiversité et de pérennité des réseaux bocagers.  

Expertise scientifique collective "Pesticides, agriculture et environnement" Chapitre 3 - 205 



Au total, les haies semblent pouvoir avoir un rôle positif de limitation de la dispersion des pesticides. 
Néanmoins, en l’état actuel des observations disponibles, rien ne permet d’affirmer que ce rôle peut 
être significatif. 
 

3.5.3.3. Fossés 

Les fossés constituent un moyen traditionnel et fortement répandu d’assainissement des terres 
agricoles. Ils s’intègrent dans le système hydrographique général dont ils constituent une partie 
artificialisée, créée de novo ou à partir d’éléments du réseau hydrographique naturel. Leur rôle 
primaire est double :  
i) Assurer l’évacuation rapide de l’eau excédentaire à l’échelle parcellaire, soit en collectant les eaux 
de ruissellement, soit en drainant les eaux de nappes superficielles, afin d’éliminer les risques de 
saturation des sols dommageable à la qualité ou au rendement des récoltes, et d’améliorer la 
traficabilité des parcelles.  
ii) Canaliser l’écoulement de l’eau pour limiter les risques d’érosion et d’inondation. 
 
Récemment, un nouveau rôle potentiel des fossés a été envisagé concernant leur influence sur la 
diffusion des polluants lessivés à l’échelle parcellaire et entraînés vers le réseau hydrographique. Les 
données acquises à ce sujet restent toutefois très réduites en ce qui concerne le cas des produits 
phytosanitaires. De fait, comme l’indique Margoum (2003), peu d’auteurs ont considéré le 
comportement des résidus de produits phytosanitaires dans les fossés agricoles (Charnay, 1998 ; 
William et al., 1999 ; Dierksmeier et al., 2002) bien que la contamination de ce milieu ait été évoquée 
depuis de nombreuses années (Miles et al., 1971).  
 

Influence du transfert en fossé sur les concentrations de pesticides dans l’eau 

La plupart des études aboutissent à l’observation d’une diminution de la concentration en pesticide au 
cours du transfert dans un fossé. La diminution observée est toutefois extrêmement variable. Margoum 
(2003) a rendu compte dans sa thèse des principaux résultats déjà obtenus : "Williams et al. (1999) ont 
étudié l’évolution des concentrations en propyzamide dans un fossé naturel de 150 m de long. Des 
prélèvements d’eau effectués en aval du fossé montrent une diminution nette de la concentration en 
herbicide, pouvant atteindre 50% juste après l’application. Moore et al. (2001) ont simulé un 
écoulement de deux produits phytosanitaires (atrazine et λ−cyhalothrine) dans un fossé de 50 m de 
long et 4 m de large, en imposant à l’entrée du fossé des valeurs de concentrations typiques de celles 
consécutives à une pluie orageuse. Des prélèvements d’eau, de sédiments et de végétaux sur 28 jours 
ont montré une répartition variable des teneurs en polluants dans ces trois compartiments, avec 
néanmoins une nette tendance à l’adsorption par les végétaux. Dierksmeier et al. (2002) ont, quant à 
eux, réalisé des expérimentations dans des fossés de drainage en riziculture, dont le fond est 
essentiellement tapissé de sédiments. Une diminution importante des concentrations en organo-
phosphorés, sulfonylurées ou organochlorés a été observée : sur une portion de 1200 m la plupart des 
produits (concentration initiale de 0,025 à 1,5 mg/L) ne sont détectés à l’aval du fossé qu’à de très 
faibles teneurs proches de la limite de quantification." Cet auteur a développé également un ensemble 
d’approches expérimentales en conditions naturelles, en laboratoire et sur modèles réduits pour 
analyser de manière détaillée la variabilité des impacts des fossés sur la contamination des eaux et les 
facteurs de contrôle. Il en ressort la confirmation de la variabilité de l’influence des fossés en fonction 
du type de molécule et des conditions hydrologiques. Ainsi, pour une molécule à fortes propriétés 
d’adsorption, la rétention par les fossés peut produire des abattements de concentration allant au-delà 
de 50% de la concentration d’injection. Mais il s’agit là de valeurs maximales puisque des situations 
sans abattement des concentrations ont aussi été observées. Par contre, l’influence des fossés sur 
l’abattement de concentrations des molécules faiblement adsorbables apparaît systématiquement 
inférieure et très modéré.  
Les processus à l’origine de cette réduction des concentrations au cours du transfert sont 
essentiellement la rétention et la dilution. Du fait de la rapidité des écoulements dans un fossé, le 
processus de dégradation ne peut être significatif pour la plupart des molécules dont la durée de demi-
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vie est majoritairement supérieure à plusieurs jours. La dilution intervient en cas d’apport d’eau non 
ou peu contaminée le long du fossé. Cela est notamment le cas dans le cas de bassins versants à 
occupation du sol hétérogène où certaines parcelles ne sont pas traitées avec le pesticide observé. La 
rétention se produit au cours du transfert par contact avec les divers matériaux rencontrés dans le 
fossé : sédiments, sols des parois, végétaux morts ou vivants. La Figure 3.5-2., extraite de la thèse de 
Margoum (2003) résume les principaux facteurs contrôlant l’intensité du processus de rétention.   
 

 
Figure 3.5-2. Facteurs et processus impliqués dans la rétention des produits phytosanitaires lors de 
leur transfert dans les fossés d’assainissement agricole (reproduit d’après Margoum, 2003). 
 
Au total, Margoum (2003) considère que les facteurs majeurs de la rétention des molécules au cours 
du transfert en fossés sont i) le temps et la surface de contact, et ii) la nature du substrat, les feuilles 
étant plus adsorbantes que les sédiments sur le fond de fossés. Ceci amène deux constats 
opérationnels : 
i) Il y a un intérêt certain à la végétalisation des fossés pour augmenter leur capacité de rétention vis-à-
vis des pesticides et ainsi décontaminer en partie les eaux d’écoulement. 
ii) L’effet attendu des fossés sera maximisé dans les situations concernant des molécules à forte 
capacité d’adsorption et dans le cas de conditions hydrologiques favorisant les temps et surfaces de 
contact importants, à savoir les écoulements à faible tirant d’eau et vitesse réduite. Pour les autres 
molécules et les autres conditions d’écoulement, l’influence des fossés sera fortement limitée, voire 
non significative.  
 



Influence de l’écoulement dans les fossés sur les flux de pesticides 

Au-delà de la diminution des concentrations, un autre effet positif escompté des fossés est la 
diminution des flux. Cela est quasiment automatique en cas de diminution de concentration. Mais 
Louchart et al. (2001) ont également montré en milieu méditerranéen la possibilité d’une diminution 
des flux de pesticides sans diminution notable des concentrations dans l’écoulement. Dans ce cas, 
c’est le rôle prédominant des phénomènes d’infiltration d’eau dans des fossés qui intervient. Ce rôle 
existe particulièrement en climat aride ou semi-aride, où les nappes baissent en-dessous du niveau des 
fossés. Bien évidemment un risque de contamination des eaux souterraines est alors induit. Il est 
toutefois limité en partie par les possibilités de rétention des molécules lors de leur percolation à 
travers les matériaux qui composent le substratum du fossé.  
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Les fossés peuvent présenter un effet positif sur la réduction de la contamination des eaux de surface 
par les pesticides. Cet effet est clairement significatif dans le cas d’écoulements modérés et de 
molécules à fortes propriétés d’adsorption. Il l’est beaucoup moins dans les autres cas. Il est lié à deux 
processus qui sont la rétention des molécules au cours du transport sur les matériaux constituant ou 
couvrant les parois des fossés, notamment les matières organiques, et l’infiltration en conditions de 
nappes basses. Pour maximiser le rôle des fossés dans la réduction des contaminations des eaux par 
les produits phytosanitaires il est raisonnable de recommander le maintien ou l’extension d’une 
végétalisation des fossés, mais en préservant la fonction d’évacuation des eaux qui a présidé dans la 
plupart des cas à la mise en place de ces structures. 
 

3.5.3.4. Drainage enterré 

Mode de fonctionnement d’une parcelle drainée dans le contexte français 

Un sol hydromorphe de plateau cultivé et drainé fonctionne en mode drainage du début de l’automne 
au début du printemps, d’une manière fortement dépendante de la nature du sol et du climat. Une 
amorce du drainage correspond à un remplissage de la réserve utile du sol au moment de l’inversion 
du bilan climatique. Puis suit une saison variable de drainage intense pendant laquelle toute pluie est 
convertie en débit. Enfin, apparaissent des épisodes sporadiques de drainage au printemps. Le reste du 
temps, le sol drainé se comporte comme un sol non drainé. 
Au cours d’un événement drainant, la pluie est convertie en débit de pointe (à durée courte) et en 
débit de tarissement (qui peut durer plusieurs jours après la pluie). 
Le fonctionnement du drainage en France est différent de celui du contexte nord-européen qui 
correspond plus à une dynamique hydrologique de fonte de neige et donc réduite dans le temps. 
Aux États-Unis, les sols drainés sont souvent plus sableux, très plats, avec un écartement des drains 
plus important (20 à 50 m contre 10 m classiquement en France). 
 

Importance des transferts par drainage 

L’examen d’une quinzaine d’études expérimentales conduites en Europe mettant en jeu une trentaine 
de molécules au total (FOCUS, à paraître), met en évidence des taux de transfert variant, pour 
l’essentiel, de 0,1 à 1% de la quantité appliquée. Des taux supérieurs (1 à 10%) ont été mis en 
évidence mais de façon rare. Les concentrations maximales observées (par molécules et par 
campagne) varient considérablement : de 0,01 à 1000 µg/l, avec une majorité de valeurs comprises 
entre 0,1 et 100 µg/l. 

Aux États-Unis, une synthèse réalisée à partir des résultats obtenus sur 30 sites expérimentaux 
(Kladivko, 2001) a mis en évidence des taux de transfert globalement un peu plus faibles: souvent 
inférieurs à 0,1%, presque toujours inférieurs à 0,5% et très exceptionnellement compris entre 0,5 et 
1%.
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Ainsi, le transfert par réseau de drainage n’est pas négligeable, même s’il reste normalement inférieur 
au transfert par ruissellement d’une parcelle non drainée, toutes choses étant égales par ailleurs 
(FOCUS, à paraître).  
 

Les facteurs de transfert 

De nombreux facteurs conditionnent le transfert des pesticides par le système de drainage. Les 
principaux semblent les suivants : 
- le mode de circulation d’eau dans le profil, influencé en particulier par le type de sol et les 
caractéristiques du drainage (écartement, profondeur…), 
- le régime hydrique du drainage dans la période qui précède et suit la date d’application, 
- les propriétés des molécules. 
 
Ces facteurs interagissent fortement, comme le montrent les quelques éléments suivants. 
 
La présence d’une macroporosité importante (présence de fissures en particulier) favorise un transfert 
rapide, avec des concentrations élevées, même de molécules à forte capacité d’adsorption ; toutefois, 
le flux transféré vers les drains reste plus faible que pour les molécules à faible adsorption (Novak, 
1999). Novak (1999), en comparant le fonctionnement d’un pélosol argileux sur le versant à celui 
d'un sol plus limoneux sur le plateau, a clairement démontré la différence de fonctionnement entre ces 
deux types de sol. 
Dans le cas du sol argileux, il se produit un transfert significatif par la tranchée de drainage et les 
fissures (flux préférentiel) pendant la fin de saison de drainage, ce qui est beaucoup moins marqué 
pour le sol limoneux. Pendant la saison de drainage intense, la fissuration disparaît et c’est 
l’infiltration lente dans la microporosité (flux matriciel) qui est responsable de l’essentiel des 
transferts, surtout dans le sol limoneux, dont la conductivité est supérieure. 
Ainsi, en comparant le comportement de l’isoproturon dans deux sols argileux, l’un très fissuré et 
l’autre peu structuré, Harris (1993 in Novak, 1999) a observé des pics de respectivement 40 et 5 µg/l. 
 
Dans une approche convergente, la synthèse du groupe FOCUS a utilisé la teneur en sable comme 
indicateur d’une moindre capacité de fissuration. Elle montre une relation inverse entre celle-ci et le 
taux de transfert ou la concentration maximale observée (relation moins nette dans ce dernier cas). 
La relation entre le coefficient d’adsorption et les deux caractéristiques du transfert que sont le taux 
de transfert et la concentration maximale observée est analogue. Un essai de régression multiple 
associant teneur en sable et coefficient d’adsorption permet d’expliquer 39% de la variabilité du taux 
de transfert et 17% de celle des concentrations maximales, ce qui démontre qu’il reste de la place 
pour d'autres facteurs d’explication. 
 
Les mesures réalisées pendant 10 années dans l’Ouest sur le site de La Jaillière (Réal, 2004) dont le 
sol est un limon hydromorphe sur schiste, montrent que les herbicides à persistance modérée, 
appliqués au printemps, se retrouvent peu dans les eaux de drainage, contrairement à ce qui a été 
observé sur sol argileux. Dans les mêmes conditions, l’atrazine, mobile et très persistante, n’est pas 
ou peu retrouvée (en cas de reprise tardive du drainage) non plus après l’application, mais elle se 
retrouve dans les eaux de drainage de la saison suivante. 
Sur le même site, l’isoproturon appliqué sur céréales d’hiver avant la période de drainage a été bien 
moins transféré que les années où il a été appliqué pendant la saison de drainage intense (Rahoux, 
2002 ; Réal, 2004). 
 

Les méthodes correctives 

Pour réduire les transferts des réseaux de drainage, un certain nombre de méthodes ont été testées ou 
sont envisageables. 
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Réduction de la dose d’application 
Ce moyen de réduire les transferts, non spécifique du drainage, a été testé dans le cas de celui-ci et la 
proportionnalité de la réponse a été vérifiée par Harris (1995, in Novak 1999) : l’application d’une 
demi-dose d’isoproturon (1,2 au lieu de 2,4 kg/ha) s’est traduite par un taux de transfert passant de 
3,3 à 1,7%. 
 
Prise en compte des propriétés des molécules 
En cas d’application au printemps sur sol limoneux, il est préférable d’éviter les molécules à durer de 
vie longue, qui sont alors susceptibles d’être retrouvées dans les écoulements d’automne. 
Si l’application pendant la saison de drainage intense ne peut être évitée, il convient de préférer les 
molécules à Koc élevé. 
 
Date d’application 
Les exemples précédents montrent l’intérêt d’éviter l’application après le début de la période de 
drainage dans tous les types de sols et, dans le cas des sols argileux, lors des périodes de dessiccation 
avec des risques importants d’orages (saison de fin de drainage, voire au-delà). 
 
Travail du sol 
Des essais d’affinement de la couche superficiel d’un sol argileux réalisés en lysimètre ont mis en 
évidence une réduction de 30% du transfert (Brown, 2001). Les résultats des essais sur colonne de 
Novak (1999) vont dans le même sens. : la meilleure fixation des produits appliqués du fait de 
l’augmentation de la surface de contact explique cette amélioration. Mais cette méthode n’a pas été 
testée, à notre connaissance, en situation réelle. Par ailleurs, elle serait probablement inefficace, voire 
même nuisible, sur un sol limoneux de structure fragile. 
Aux États-Unis, la comparaison du travail classique du sol avec les techniques simplifiées a été 
abondamment effectuée, sans donner de résultats significatifs (FOCUS, à paraître). 
 

Drainage et zones tampons 

Les essais de la Jaillière (Réal, 2004) ont montré que sur parcelle drainée le ruissellement ne disparaît 
pas totalement, mais devient secondaire comme vecteur de transfert, au moins par rapport à ceux qui 
se produisent en période hivernale. Ceci est probablement encore plus marqué en sol argileux : dans 
ces conditions la mise en place de zones tampons en aval de parcelles drainées ne présente qu’un 
intérêt limité. La situation est peut-être différente dans le Sud-Ouest (par exemple), où l’intensité des 
pluies peut peut-être provoquer un drainage et un ruissellement significatifs en même temps. Ce point 
mériterait d’être vérifié. 
Dans certaines conditions (topographiques en particulier), l’exutoire des drains peut être une zone 
boisée, susceptible de servir de zone tampon.  
Mais ce sont les zones tampons humides qui sont a priori le plus à même d’être intéressantes vis-à-vis 
des eaux de drainage (Cf. 3.5.3.5), compte tenu des caractéristiques de ce type de milieu. La rétention 
temporaire des premiers écoulements, qui sont les plus chargés, pourrait constituer une piste 
intéressante à creuser. 
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Les transferts produits par le drainage enterré sont significatifs, même s’ils restent probablement 
inférieurs à ceux que produirait le ruissellement en l’absence de drainage, toutes choses étant égales 
par ailleurs. Toutefois, le drainage est souvent motivé par la volonté de mettre en culture des parcelles 
à vocation herbagère, évolution qui a, elle, une influence évidemment très forte sur les risques de 
contamination de l'environnement. 

Des pratiques culturales, comme la réduction de dose ou encore la modification de la date 
d’application, peuvent être intéressantes dans certaines conditions. Toutefois, ces possibilités restent 
réduites, d’où l’intérêt que présentent les méthodes d’interception en aval des parcelles. 
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Les capacités de dissipation offertes par les zones tampons enherbées et boisées restent souvent 
réduites, dans le contexte des terres drainées (surtout pour les transferts à dominante hivernale). Les 
zones tampons humides constituent a priori une modalité intéressante, mais qui reste à tester dans le 
contexte français. 
 

3.5.3.5. Zones humides 

Les zones humides sont diverses : zones alluviales, marais, étang, prairies humides… Elles font 
l’objet d’inventaires (convention européenne de RAMSAR, SAGEs…), de travaux de recherche sur 
leurs fonctions (Programme National de Recherche sur les Zones Humides ; Merot, 2000), de 
mesures de préservation (Natura 2000, Loi sur l’eau de 1992…). Elles ont diverses fonctions 
environnementales parfois antagonistes : biodiversité, contrôle des flux de polluants vers l’eau et 
l’atmosphère, aménités… (Fustec & Lefeuvre, 2000). Dans le cadre de cette expertise, ce sont surtout 
les petites zones humides riveraines, insérées au cœur des paysages cultivés (interface entre versant et 
cours d’eau, zone d’affleurement de nappes superficielles) qui peuvent avoir un rôle sur les transferts 
des pesticides vers les eaux de surface (Baudry, 1997 ; Blackwell, 2002). Ces zones sont parfois 
laissées à l’état naturel de prairies humides, parfois aménagées pour la production agricole (cultivées, 
voire drainées), parfois aménagées, voire construites pour jouer un rôle tampon vis-à-vis de la qualité 
de l’eau (constructed wetlands). 
 
Les zones humides riveraines intègrent un fonctionnement de longue date, lié à la géomorphologie de 
l’ensemble du bassin versant. Elles remplissent différentes fonctions, dont celle de zones tampons. 
Les travaux les concernant ont fait l’objet de synthèses (Mérot, 2000 ; Durand et al., 2000, 2005). 
Elles intègrent une composante topographique (concavité), biologique (biodiversité), pédologique 
(accumulation de matière organique), hydrique (circulations liées au fonctionnement hydrologique du 
bassin versant) et biogéochimique (conditions redox très variables). Elles sont particulièrement 
développées dans des zones à relief modéré, en tête de bassin versant, là où le cours d’eau prend 
naissance, et correspondent des aires drainées importantes. 

Le pouvoir tampon des zones humides riveraines vis-à-vis des pesticides varie selon les conditions 
hydriques. En saison humide, elles sont en conditions saturées et elles sont le lieu de ruissellements 
qui ont un rôle de dilution vis-à-vis du ruissellement et de l’exfiltration des eaux provenant de 
l’amont. Cette dilution est fonction de l'importance des apports provenant de l'amont par rapport à la 
taille de la zone humide. En saison sèche, elles favorisent l’infiltration du ruissellement venant de 
l’amont. La topographie, souvent plane, et la présence d’une végétation dense favorisent l’infiltration 
et la sédimentation des particules, par diminution de la vitesse de l’eau. 

Les zones humides ont aussi, de manière plus limitée, un rôle par incorporation dans la biomasse 
végétale ou microbienne, par rétention et par dégradation dans le sol (Fustec et al., 2000). Les fortes 
teneurs en matière organique favorisent la rétention des pesticides. Le temps de résidence de l’eau 
dans la zone humide conditionne leur dégradation. Or, celui-ci est très hétérogène, lié à l’état 
hydrique du bassin versant et au régime des averses, mais toujours assez court. Le devenir des 
pesticides dans la zone humide est toujours l’objet de recherches (Durand et al., 2005). En effet, les 
variations importantes des conditions redox influencent la rétention et la dégradation des pesticides 
(Fig. 3.5-3.), par modification des propriétés des surfaces organo-minérales du sol. L'adsorption est 
fonction de chaque molécule. La désorption paraît plus aisée en milieu oxydé qu'en milieu réduit. La 
minéralisation complète des pesticides est inexistante en conditions réductrices. La dégradation des 
polluants chlorés est favorisée en conditions réductrices, pour les premières étapes, mais elle nécessite 
le retour à des conditions oxydantes pour se poursuivre. L’alternance de conditions d’oxydoréduction 
favorise la dissipation par biodégradation de certains polluants organiques. A l’inverse, le 
confinement avec des conditions réductrices peut conduire à des accumulations. Beaucoup de 
questions restent encore posées sur la réversibilité des phénomènes de rétention et l’accumulation de 
résidus de pesticides partiellement dégradés dans les zones humides. L’hétérogénéité spatiale des 
circulations, et donc des conditions redox, font qu’il est difficile d’évaluer leur fonctionnement 
global. 
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Figure 3.5-3 Distribution du C-atrazine entre les fractions minéralisées, extractible, non extractible 
et volatilisées, en fonction des conditions d’oxydo-réduction (d'après Durand et al., 2005) 
 
Des observations sur zones humides, naturelles ou artificielles, ont été réalisées, surtout en climat 
chaud et principalement sur des insecticides et un peu moins fréquemment sur des herbicides (Angier 
et al., 2002 ; Kao et al., 2001, 2002 ; Moore et al., 2001 ; Schultz et al., 2001). Les insecticides, la 
plupart à fort Koc, sont très bien retenus (90-99% de rétention). Des observations en conditions 
climatiques plus froides (Braskerud, 2003) ont été réalisées sur un dispositif artificiel avec 14 
herbicides. On observe un abattement moyen d’environ 30%, variant suivant l’année et le produit, qui 
augmente avec la charge en pesticides, mais qui est toujours modéré du fait d’un temps de séjour trop 
court. Le couplage d’une récupération des eaux de drainage en période hivernale avec une 
réutilisation en irrigation en période estivale a montré que le recyclage des eaux d’irrigation dans le 
bassin versant d'une rizière diminuait la charge en pesticides pour le milieu naturel (exutoire du BV). 
Cette technique mériterait d’être testée dans le contexte français. 
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Les zones humides intègrent des fonctions antagonistes : leur orientation vers une fonction 
particulière, la fonction tampon, est un débat de société.  
Elles sont localisées dans des situations bien précises (présence d’une nappe affleurant liée au bassin 
versant), contrairement aux dispositifs enherbés et boisés. 
Les zones humides apparaissent comme complémentaires des dispositifs enherbés et boisés dans les 
têtes de bassin pour lesquelles ces derniers sont mal adaptés.  
Leur rôle tampon est très différent selon les saisons : rôle de dilution en hiver, rôle d'infiltration en été.  
Le devenir des pesticides dans les zones humides est mal connu. Il est nécessaire de réaliser des 
observations sur leur devenir dans les sols.  
Leur aménagement pour collecter les écoulements latéraux superficiels, notamment les écoulements de 
drainage, est intéressante, mais elle reste à évaluer dans le contexte français..  
 

3.5.3.6. Gestion des bords de champ et zones non traitées (ZNT)  

Exposition à la dérive 

Presque systématiquement, les bordures de parcelles sont atteintes par la dérive dans des proportions 
variables en fonction des caractéristiques de la pulvérisation (matériel, hauteur, adjuvants) et des 
conditions climatiques (vent). Les effets sur les organismes terrestres sont abordés au § 3.3.1.1. 
Pour la protection des eaux de surface, l’évaluation du risque écotoxicologique réalisée dans le cadre 
de l’homologation (Directive 91414/EC) est fondée sur cette exposition et elle conditionne l’usage 
des produits au maintien d’une zone non traitée (ZNT) en bordure des cours d’eau. 
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Au niveau français, un arrêté, en cours d'élaboration, devrait conduire à grouper les substances en 
classes, et à simplifier le calcul des largeurs de ZNT. Cet arrêté prévoit aussi la possibilité de réduire 
ces largeurs par le recours à des dispositifs de réduction de la dérive (buses, adjuvants, assistance 
d’air). Le classement de ces dispositifs nécessitera toutefois un important travail de recueil de 
références (ou d’extrapolation des références existantes à la situation française). 

Cette mesure réglementaire s’appliquera aux "points d’eau" (cours et plan d’eau) indiqués en bleu 
(trait continu ou pointillé) sur les cartes IGN au 1:25 000. Les fossés non identifiés par l’IGN ne 
seront pas pris en compte. Ceci pourrait constituer un manque plus ou moins important suivant 
l’importance de leur densité, dont la conséquence sur les transferts est difficile à évaluer, du fait des 
limites actuelles des connaissances sur le rôle des fossés (Cf. § 3.5.3.3). 
L'existence d'une interférence possible avec l’écoconditionnalité de la PAC (Cf. § 3.5.3.1) pour les 
exploitations concernées (donc hors zones à dominantes arboricole, viticole ou maraîchère) est à 
noter. 
 

Exposition au ruissellement 

Le cas des bordures aval des parcelles interceptant le ruissellement rejoint la problématique des zones 
tampons (Cf. § 3.5.3.1.) et aussi celle de la répartition spatiale (Cf. § 3.5.3.7). 
Il faut noter qu’une simple bordure étroite classique (1 à 2 m) risque d’être assez peu efficace sur 
l’interception des molécules contenues dans le ruissellement, surtout si l’écoulement est concentré. 
 

Entretien des bordures 

La gestion des bords de champ a fait l’objet d’une synthèse récente (Marshall & Moonen, 2002) et de 
premiers recueils de données en Bretagne (Thenail & Lecoeur, 2004). Les bords de champ peuvent 
représenter un linéaire important, de l’ordre d’une à quelques dizaines de km/km² en Bretagne par 
exemple.  
Les bords de champ jouent un rôle essentiel s’ils limitent le développement des adventices, nuisibles 
et maladies des cultures, et servent de refuge ou de corridor de biodiversité. Ils participent ainsi au 
fonctionnement écologique des cultures, à la diminution de l’usage des pesticides (du fait d’un 
meilleur contrôle des communautés biologiques, par exemple par le maintien d’une flore pérenne au 
détriment du développement des adventices), à la limitation des transferts par dérive et par 
ruissellement. Ces différentes fonctions sont liées et rétro-agissent l’une sur l’autre. Outre son 
inconvénient lié à des risques de transfert hydrique importants, l’entretien chimique répété du bord de 
champ conduit au développement d’une flore adventice, qui lui-même fragilise ce bord de champ, 
concoure à l’affaissement du talus et par voie de conséquence à une moindre diminution du 
ruissellement. 
L’étude menée en Bretagne montre une grande diversité des modes de gestion des bords de champ 
dans une même exploitation et entre exploitations. Le temps de travail lié à cet entretien est important 
et a peu évolué. D’une manière générale, c’est la mécanisation, la facilité et la rapidité du travail qui 
est recherchée. 
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Rôle vis à vis de la dérive 
Effets sur écosystèmes terrestres (Cf. § 3.5.3.1). 
Prise en compte réglementaire (arrêté en cours d’élaboration) dans le cadre de l’homologation et de la 
protection des eaux de surface ; fossés non pris en considération : limite de l’efficacité dans les zones 
où leur densité est élevée. 

Rôle vis-à-vis du ruissellement 
Cf. zones tampons (§ 3.5.3.3). Effet limité prévisible pour les bordures étroites. 

Entretien 
Entretien mécanique souhaitable, surtout si proximité eaux de surface. 
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3.5.3.7. Répartition spatiale des cultures  

Dans les bassins où la circulation de l’eau est dominée par les écoulements latéraux (ruissellement, 
nappe superficielle) et où les parcelles ne sont pas directement connectées à des réseaux de collecte 
des eaux (fossés…), la localisation relative des parcelles traitées les unes par rapport aux autres, par 
rapport aux espaces interstitiels et aux eaux superficielles peut avoir une influence significative. 

La distribution spatiale des cultures (et plus généralement, la distribution des couverts et des états de 
surface du sol) a des conséquences connues sur le ruissellement et l’érosion (la technique américaine 
du strip-cropping en est un cas particulier), et donc sur les transferts de pesticides par ruissellement : 
le ruissellement généré sur une parcelle peut se réinfiltrer dans un aménagement ou une parcelle 
située en aval (thèse V. Lecomte, travaux Pays de Caux, modèle STREAM). 

La distribution spatiale des cultures a aussi des conséquences sur les transferts de subsurface. Les 
temps de transfert de l’eau sont très différents selon la profondeur de nappe et la distance de la 
surface de la nappe au cours d’eau. Ces temps impliquent des dilutions par des eaux de nappe. La 
synchronisation des traitements dans le temps sur un versant et l’importance des applications dans les 
zones proches des cours d'eau peuvent limiter ces effets de dilution.  

Globalement, la distance des applications au cours d’eau a un rôle dans la contamination des eaux 
(Colin et al., 2000 ; Gillet et al., 2002). 
 
Ces constats ont conduit à mettre en place des démarches de diagnostic territorial phytosanitaire 
(CORPEN) dont certaines ont conduit au développement d’indicateurs (Cf. § 3.3.4.5.) : 
l’identification des parcelles à risques est effectuée en prenant en compte les modes de circulation de 
l’eau, la présence de zones tampons, etc. Cette identification conduit à proposer des actions 
spécifiques à ces parcelles : pratiques culturales adaptées, découpage de parcelles, diversification des 
cultures, mise en place de nouvelles zones tampons, modification des périodes de traitement. Ces 
actions peuvent aller jusqu’à l’interdiction et à la substitution de certaines molécules, voire à 
l’abandon de certaines cultures. 
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La répartition spatiale des cultures en tant qu'outil de limitation de la contamination de 
l'environnement par les pesticides concerne les territoires où les écoulements latéraux (ruissellement 
et écoulements par nappe superficielle) dominent par rapport à l’infiltration vers des nappes 
profondes et où les parcelles ne sont pas directement raccordées à des réseaux d’écoulement 
(fossé…). 
L'influence de la distribution spatiale des cultures sur le ruissellement, l’érosion et les transferts par 
nappe superficielle, et donc sur le transfert des pesticides, est connue :   
- rôle de zone tampon joué par une parcelle couverte et filtrante en aval d’une parcelle sensible au 
ruissellement  
- rôle de la distance au cours d’eau, importance de l'existence d'une mosaïque diversifiée 
d’occupation des sols, en particulier en l’absence de réseaux de dispositifs tampons de bord de 
champ, etc. 
 
L’identification de parcelles à risque par un diagnostic des causes de la contamination, peut permettre 
le développement de programmes d’actions spécifiques sur certaines portions d’un territoire. 
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3.6. Conclusions du chapitre 3 
 
En conclusion, nous résumons quelques éléments essentiels quant à la nature des contaminations et 
impacts des produits phytosanitaires dans l’environnement, puis nous reprenons les questions 
évoquées en introduction pour indiquer les éléments de réponse qui se dégagent de l’analyse de la 
littérature scientifique.  

3.6.1. Quelques éléments essentiels à retenir sur les processus  
de contamination des milieux naturels par les produits phytosanitaires  
et sur les impacts sur l’environnement 

Re-soulignons en premier lieu la signification des termes "contamination" et "pollution" qui ont été au 
centre de la problématique de ce chapitre. Le terme contamination désigne "la présence anormale de 
substances, de micro-organismes, d'objets, ou d'êtres vivants" dans un compartiment de 
l'environnement, tandis que le terme pollution, correspond à la présence de substances au-delà d'un 
seuil pour lequel des dommages sont susceptibles de se produire. Cette distinction est importante dans 
le cas des pesticides. Ces produits sont en effet destinés à être utilisés pour débarrasser les cultures 
d'organismes considérés comme nuisibles, et donc à être épandus sur ces cultures. Ces substances 
n'étant pas pour la plupart d'entre elles d'origine naturelle mais issues de la synthèse chimique, leur 
présence sur le sol et les végétaux des zones agricoles correspond donc formellement à une 
contamination. Il s’agit toutefois d’une contamination attendue et volontaire pour le sol et les 
végétaux, au contraire des milieux aquatiques, qu’ils soient de surface ou souterrains, ou des milieux 
atmosphériques pour lesquels la contamination est secondaire et involontaire. Cette contamination ne 
peut toutefois pas être assimilée à une pollution, qui ne sera effective que si l’existence d’une toxicité 
intrinsèque des pesticides épandus, combinée à un certain niveau de concentration et de persistance 
dans le milieu récepteur, conduit au dépassement d’un seuil d'effets pour les organismes ou les 
fonctions non visés.  
 
Une contamination significative des différents milieux, eau, air, sol, peut être générée par des pertes 
en pesticides très faibles en comparaison des quantités épandues. Il suffit par exemple parfois d’une 
fuite hors parcelle de moins de 1 pour mille de la masse d’herbicide épandue dans des conditions de 
pratiques agricoles standards pour provoquer une contamination de l’eau supérieure au seuil autorisé 
pour les eaux destinées à la consommation humaine. Il est donc par essence très difficile de contrôler 
et limiter les pertes parcellaires vers l’environnement. Un corollaire est que même si de bonnes 
pratiques agricoles sont mises en œuvre, une contamination de l’environnement extra-parcellaire peut 
être observée. Ceci explique aussi le fait que les données actuellement disponibles sur les réseaux de 
suivi de contamination témoignent d’une contamination généralisée, voire chronique, d’une 
proportion importante des milieux aquatiques, vraisemblablement des phases atmosphériques et sans 
doute des sols, tant à l’échelle française qu’européenne. Il faut, bien évidemment, souligner que la 
contamination sera encore plus sévère en cas d’écart aux bonnes pratiques ou de pollutions 
ponctuelles liées par exemple à un déversement intempestif de fonds de cuve de pulvérisation.  
 
Les processus de contamination des milieux par les pesticides sont extrêmement variés et nombreux. 
Ils sont pour la plupart bien identifiés, sauf sans doute pour ceux qui concernent les phases 
atmosphériques. Néanmoins, ils présentent des interactions complexes à différentes échelles d’espace 
et de temps. La connaissance insuffisante de ces interactions constitue un frein à la modélisation et à 
la prévision des contaminations en fonction des propriétés intrinsèques des molécules et des situations 
locales d'usage (conditions climatiques, systèmes de cultures, sols, caractéristiques paysagères...). 
Une conséquence directe en est notamment la méconnaissance assez générale des temps de réponse 
des milieux à l’arrêt ou à l’initiation d’une pression polluante. Il reste par exemple difficile d’estimer 
a priori les vitesses de contamination ou de restauration des milieux aquatiques suite à l’introduction 
d’une nouvelle molécule ou à l’interdiction d’une molécule ancienne. Par ailleurs, certaines 
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substances peuvent former des résidus liés dans les sols, dont le comportement et les effets à long 
terme sont difficiles à prévoir, notamment en cas de modifications des pratiques agricoles ou de 
réallocation des sols à d'autres usages. Enfin, dans de nombreux cas, la contamination de 
l'environnement est liée non pas aux substances épandues mais à certains de leurs produits de 
dégradation (métabolites), dont le comportement environnemental (mobilité, persistance) et les 
propriétés écotoxicologiques sont généralement peu connus. 
 
Les impacts des contaminations peuvent potentiellement concerner tous les organismes vivants du fait 
de la sélectivité généralement faible des produits phytosanitaires. Mais l’état actuel des impacts est 
très mal connu, en raison notamment d’une insuffisance quantitative, mais aussi qualitative, des 
réseaux de surveillance. Une difficulté majeure de l’observation des impacts est l’évaluation de la 
liaison entre la présence d’un polluant et son effet sur les organismes vivants. Elle est liée à de 
nombreux facteurs, dont : i) l’absence d’une connaissance des niveaux-seuils pour lesquels les 
impacts peuvent se produire pour les différentes espèces concernées ; ii) l’existence généralisée de 
situations de multi-pollution (présence de pesticides mais aussi d'autres substances) avec des 
possibilités d’interactions toxicologiques de sens variable entre polluants ; iii) une exposition des 
organismes et une biodisponibilité des pesticides difficiles à déterminer ; iv) l'existence d'interactions 
entre les effets des pesticides et ceux d'autres facteurs environnementaux (notamment, mais pas 
uniquement, liés aux activités agricoles) qui peuvent atténuer ou au contraire exacerber les 
conséquences de l'exposition aux pesticides. 
Par ailleurs, certains impacts ne sont liés à la présence de pesticides que de manière indirecte, ce qui 
complexifie encore davantage l'identification des relations de causalité entre présence des pesticides 
dans l'environnement et effets écotoxicologiques. 

3.6.2. Méthodes de diagnostic des contaminations et impacts :  
potentiels et limites 

En termes de méthodes de diagnostic, il est nécessaire de distinguer celles basées sur l’observation in 
situ de celles fondées sur la prévision. Les premières ne sont opérationnelles qu’a posteriori tandis 
que les secondes peuvent aussi bien évaluer des situations à venir que des situations passées. Les 
premières constatent la réalisation d’un risque tandis que les secondes évaluent le risque. Les 
premières reposent sur la mise en œuvre de réseaux de surveillance des milieux et des pratiques et la 
définition d’indicateurs plus ou moins synthétiques de contamination et/ou d’impact, tandis que les 
secondes se fondent sur l’utilisation de modèles et/ou d’indicateurs synthétiques de risque.  
 

Les réseaux d’observation 

- Ils sont indispensables du fait des limites des autres méthodes de diagnostic et notamment des 
limites des méthodes d'évaluation des risques ex-ante. En effet, si l’homologation des substances 
actives tente d’établir a priori les risques de contamination et d’impacts que comporte l’utilisation 
d’une molécule donnée, le risque effectif dépend fortement des conditions locales du milieu 
d’application. Un suivi a posteriori (ou post-homologation) est donc nécessaire (il est d'ailleurs prévu 
d'un point de vue réglementaire, même si les stratégies à mettre en œuvre sont encore en cours de 
développement).  

- La mise en œuvre actuelle des réseaux est toutefois globalement insuffisante vis-à-vis des besoins de 
diagnostic affichés pour repérer des contaminations et des impacts, évaluer les molécules en usage et 
choisir des solutions correctives les mieux adaptées aux conditions locales. Ceci est lié à la fois à 
l’insuffisance des moyens actuellement investis dans les réseaux et à des difficultés méthodologiques 
importantes, qui nécessitent des efforts de recherche tout aussi importants pour les solutionner.  

- Du fait de leurs caractéristiques limitées aux plans qualitatifs et quantitatifs, les réseaux de 
surveillance actuels constituent plutôt des systèmes d’alerte, dont la sensibilité est très variable en 
fonction de leurs caractéristiques intrinsèques et de celles des zones qu’ils surveillent. Ils ne 
permettent pas par contre une évaluation objective des niveaux et des évolutions des contaminations 
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et des impacts. Ils ne permettent pas non plus d’établir des liens explicites entre pratiques agricoles, 
contaminations et impacts, et de conduire ainsi à une détection des causes de contamination. Les 
raisons à cette situation sont nombreuses :  
Les unes tiennent à la complexité, déjà évoquée ci-dessus, des processus impliqués dans la 
contamination et les impacts biologiques. Il en ressort une difficulté de définition d’indicateurs 
synthétiques de contamination et d’impacts. Si les indicateurs de nature physico-chimique sont 
relativement bien définis, malgré certaines limites, les manques sont surtout au niveau des indicateurs 
biologiques, biomarqueurs et bioindicateurs. L'utilisation opérationnelle de ceux qui existent est pour 
le moins problématique, notamment en raison de leur non-spécificité de réponse vis-à-vis des 
pesticides, et certains outils restent encore à imaginer. 
Les autres sont à relier à de nombreuses insuffisances des réseaux actuels, qui suggèrent autant 
d’améliorations à apporter : i) une extension équilibrée des réseaux vers tous les milieux concernés 
(eau, sol, air) ; ii) une optimisation des stratégies d’échantillonnage (liste molécules-métabolites, 
fréquence, modalité, localisation) en fonction des conditions locales, iii) un contrôle qualité des 
analyses, iv) la mise en œuvre d’observatoires des pratiques en complément de la surveillance des 
contaminations et des impacts, v) la définition, l’homogénéisation et la validation des procédures 
d’interprétation. 
 

Modélisation des risques  

- Les développements de modèles sont déjà anciens, mais ceux-ci n’ont donné lieu à des applications 
opérationnelles en matière d’évaluation de risques que depuis une dizaine d’années dans le cadre des 
procédures d’homologation a priori des substances. Du fait de leur caractère mécaniste, ils présentent 
le potentiel de pouvoir représenter une grande diversité de situations. Leur développement est donc un 
enjeu important en vue d’établir des outils et démarches de diagnostic des risques, flexibles et 
performants. Il faut distinguer les modèles qui simulent le devenir des pesticides dans 
l’environnement, c’est-à-dire le risque de contamination, et ceux qui simulent les effets 
écotoxicologiques, c’est-à-dire les risques d’impacts biologiques.  

- Les modèles environnementaux ont bénéficié de nombreux progrès. Ils peuvent être utilisés pour des 
objectifs très ciblés, comme la simulation des flux de percolation sur des systèmes lysimétriques ou 
l’inter-comparaison de stratégies culturales. Toutefois, l’interprétation des résultats de simulation 
nécessite beaucoup de prudence et de circonspection. Ceci est notamment dû à l’absence de recul 
suffisant sur leur utilisation et aussi au caractère partiel de leurs validations expérimentales. Un effort 
de recherche doit être entrepris pour étendre les approches de modélisation au niveau :  
- des échelles spatiales, de la parcelle au bassin versant,  
- des processus, en incorporant mieux l’effet des facteurs environnementaux, 
- du perfectionnement de leur calibration.   

- Les modèles d’effets écologiques sont établis soit au niveau de populations, soit au niveau 
d’écosystèmes. Au stade actuel, leur utilisation se limite à des situations précises, souvent éloignées 
des réalités de terrain. Ils sont donc plus éloignés d’une utilisation opérationnelle que les modèles 
environnementaux. L’effort de recherche nécessaire pour le développement de ces modèles est encore 
largement devant nous. On note toutefois que les modèles de dynamique des populations bénéficient 
d’un consensus plus large au niveau de la communauté scientifique que les modèles d’écosystèmes.  

- La modélisation est une activité de recherche en cours, qui est toutefois primordiale pour espérer 
avancer sur l’ensemble des méthodes d’évaluation des risques.  
 

Les indicateurs de risque 

- Différents indicateurs de flux et d’impact, couplant caractéristiques des pesticides et conditions de 
milieu, ont été développés en Europe et ailleurs dans le monde pour prédire les contaminations dans 
les différents compartiments de l’environnement et leurs impacts sur différentes cibles biologiques, y 
compris parfois l'homme. Ils correspondent pour certains à une version simplifiée des modèles, 
version opérationnelle et accessible à des acteurs non spécialistes. Plusieurs présentent l’intérêt 
d’agréger les usages de plusieurs produits, pour un itinéraire technique défini, à une échelle spatiale 
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déterminée et pour un compartiment de l’environnement ou une cible donnée, donnant une vision 
complémentaire à celle fournie par une liste des substances utilisées et des quantités appliquées. En 
usage de routine, il semble toutefois raisonnable de restreindre les indicateurs à des démarches de 
hiérarchisation des situations, plutôt que de chercher à établir des prédictions de niveaux absolus de 
flux ou d'impacts. Mais, même dans ce cas, il n'y a pas à l'heure actuelle de données objectives qui 
permettent de savoir si cet objectif de hiérarchisation est atteint de manière correcte avec les 
indicateurs existants. En conséquence, aucun consensus n’existe quant aux indicateurs à mettre en 
œuvre. L’utilisation des indicateurs pour évaluer les risques liés à l'emploi des pesticides fait l’objet 
de controverses qui concernent : i) les variables d'entrée choisies pour construire l'indicateur ; ii) les 
méthodes d'agrégation de ces variables d’entrée ; iii) la simplification trop importante des processus à 
la base du risque de contamination ou d’impact ; iv) la trop grande spécificité de certains indicateurs 
en termes de milieux d’application ; v) l’empirisme de leur construction ; vi) l’absence fréquente de 
tests de sensibilité sur les variables d'entrée.  

- En dehors des différents points qui viennent d'être énumérés, la principale critique adressée aux 
indicateurs est l'absence totale de validation de leurs prédictions par des données de terrain. Les 
démarches de validation ne sont pas faciles à mettre en œuvre, non seulement du fait de l’absence de 
données, mais aussi du fait de la difficulté intrinsèque de la validation de l’estimation d’un risque. En 
effet, la définition de la notion de risque par de nombreux indicateurs est souvent floue et ne peut 
donc être reliée aisément à des observations in situ.  

- Les indicateurs présentent néanmoins un intérêt indiscutable comme outil de communication sur le 
risque. Ils sont bien plus accessibles aux acteurs de la problématique "pesticides" que les modèles 
d’usage restreint au monde scientifique. Les indicateurs permettent au travers de leur application pour 
l’analyse de risque d’une situation donnée de favoriser le dialogue avec les acteurs de cette situation 
et de les amener à la réflexion et à la prise de conscience. A l'heure actuelle, c'est d’ailleurs 
essentiellement l'importance d’usage d'un indicateur qui sert de critère de validation ("validation 
d'usage"). Mais l'usage peut aussi être imposé par une simple décision administrative, basée sur des 
considérations autres que scientifiques.  

- Au final, malgré la demande forte et légitime de développement d’indicateurs de risques de 
contamination et d’impacts, simples d’accès, il est nécessaire de rester temporairement circonspect 
sur l’utilisation des indicateurs existants comme outil d’aide à la décision. La mise en œuvre de vrais 
programmes de validation des différents indicateurs existants devrait toutefois permettre de dépasser 
ce stade dans le futur. Par contre, l’utilité des indicateurs comme outil d’aide à la communication, à la 
prise de conscience et au raisonnement, semble d’ores et déjà indiscutable.  
 

La démarche du CORPEN 

Enfin, il paraît utile de rappeler ici la démarche du CORPEN, qui conduit à définir des indicateurs, 
mais dont la signification est différente de celle des précédents. Cette démarche, qui s’applique aux 
trois échelles de l’exploitation, du bassin versant et de la région, procède en trois étapes : i) la 
réalisation d’un diagnostic des causes de la contamination ; ii) l’établissement d’un plan d’actions 
correctives ; iii) la sélection d’indicateurs permettant le suivi de ces actions et de leurs effets. Cette 
dernière fonction est différente de celle des indicateurs décrits dans le paragraphe précédent, destinés 
à exprimer synthétiquement le diagnostic d’un risque de contamination ou d’impact. Les indicateurs 
qui enregistrent la mise en œuvre effective des actions correctives peuvent être considérés comme des 
"indicateurs précoces". 

3.6.3. Actions de correction et réduction des transferts :  
possibilités et limites 

Une première action corrective est la diminution des utilisations des produits phytosanitaires.  
Elle est en principe toujours positive au plan environnemental. Elle ne produit toutefois pas 
nécessairement une réduction proportionnelle de la contamination des milieux et des impacts, car il 

Expertise scientifique collective "Pesticides, agriculture et environnement" Chapitre 3 - 218 



n’y a pas de liaison simple (linéaire par exemple) entre les quantités de pesticides épandues et les 
niveaux de contamination résultants. Il faut aussi insister sur le fait que la réduction des utilisations ne 
doit pas être confondue avec la substitution de molécules, qui peut produire une diminution nette des 
masses de produits utilisés du seul fait d’un ratio efficacité/quantité de produit des nouvelles 
molécules bien supérieur à celui des anciennes. La notion de diminution des utilisations n’a ainsi de 
sens au point de vue environnemental que si l'impact écotoxicologique des produits utilisés après 
diminution est équivalent ou inférieur à celui des produits employés précédemment. 
 
A coté de la diminution directe des utilisations, d'autres actions sont possibles. Leurs effets 
bénéfiques et leurs limites ont été analysés de manière approfondie dans ce chapitre (section 5). On 
peut en rappeler les principales catégories :   
La substitution de molécules pour réduire, en fonction des conditions locales, les risques de dispersion 
dans l’environnement et les impacts écotoxicologiques ;  
L’amélioration des techniques d’épandage afin de mieux cibler les organismes visés par les 
traitements phytosanitaires. Une marge de progrès importante par rapport aux pratiques en cours 
apparaît possible, mais elle nécessite un investissement significatif en ce qui concerne le matériel et la 
formation ;  
La sélection de pratiques culturales et de systèmes de culture permettant de limiter les processus de 
dispersion. Là aussi, par rapport à l’état actuel des pratiques, des progrès importants peuvent être 
attendus. Dans un certain nombre de cas, les modifications préconisées conduiront également à une 
diminution des utilisations ;  
La gestion orientée des éléments du paysage (zones tampons enherbées ou boisées, zones humides, 
haies, fossés...) pour limiter le transfert à l’échelle du bassin versant et favoriser la dégradation et la 
rétention des molécules à proximité des lieux d’épandage.  
 
L’application de mesures correctives doit prendre en compte certaines difficultés liées à la complexité 
des processus de dispersion et de leurs interactions :  
Les mesures doivent être raisonnées en fonction des conditions locales. L’absence de modèles 
génériques de comportement des produits phytosanitaires dans l’environnement ne permet pas à 
l’heure actuelle de définir des solutions universelles ;  
Il est nécessaire d’envisager l’ensemble des voies de dispersion potentielle. En effet, la conséquence 
d’une action peut varier suivant le compartiment environnemental considéré, c’est-à-dire être 
bénéfique pour l’un et négatif pour un autre. Bien souvent on peut se retrouver dans la situation de 
"déshabiller Pierre pour habiller Paul". La notion de bilan environnemental est ainsi à prendre en 
compte absolument avant la mise en œuvre de toute mesure ;  
Il est également nécessaire d’envisager l’implication d’une action non seulement au plan 
environnemental, mais aussi au plan du système de culture. C’est ainsi qu’un changement de pratique 
d’entretien du sol, limitant le ruissellement des herbicides peut avoir des effets collatéraux négatifs sur 
la culture concernée ou les cultures suivantes ;  
La plupart des mesures correctives préconisées présentent un coût significatif pour celui qui a la 
charge de les mettre en œuvre. Il est essentiel que ce coût soit évalué et considéré. Les éléments 
nécessaires à cette évaluation sont imparfaitement connus et les méthodologies d’évaluation 
disponibles sont actuellement très restreintes, voire inexistantes.  
 
Les mesures correctives visant à limiter la dispersion des produits hors de la parcelle peuvent avoir 
une efficacité significative sur la contamination des différents compartiments de l’environnement. 
Leur mise en application généralisée, mais raisonnée sur la base de bilans environnementaux menés 
en fonction des conditions locales, peut donc être recommandée. Il est néanmoins nécessaire de 
souligner que les mesures correctives portent bien leur nom, à savoir qu’elles peuvent corriger, c’est-
à-dire limiter les phénomènes de contamination de l’environnement par les produits phytosanitaires, 
mais hormis dans quelques cas très particuliers, les mesures correctives évoquées ne sont pas à 
même, à elles seules, de supprimer les contaminations, et donc les impacts. La réduction des 
utilisations doit nécessairement être envisagée à cet effet, tout en gardant présentes à l'esprit les 
incertitudes évoquées précédemment, notamment en terme de temps de réponse des systèmes. 
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