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RÉSUMÉ NON TECHNIQUE

À partir des années 1970, les dépôts atmosphériques de soufre ont été désignés comme
responsables du dépérissement de certaines forêts en Allemagne et en Scandinavie. Le lien
avec les émissions venant des activités industrielles a été rapidement fait. Il est maintenant
établi que les oxydes de soufre, les oxydes d’azote, l’ammoniac et le chlore rejetés dans
l’environnement par les activités humaines ont tous un effet acidifiant sur les sols et les
eaux naturelles. Ces substances, transportées dans l’atmosphère sur de longues distances,
forment une pollution diffuse et transfrontière.

Le passage entre rejets anthropiques et acidification des sols et des eaux se fait par étapes.
La première est une réaction d’oxydation qui conduit à la formation d’ions sulfate et d’ions
nitrate. Puis, en présence d’eau, ces ions sulfate et nitrate mais aussi les ions chlorure
forment de l’acide sulfurique, de l’acide nitrique et de l’acide chlorhydrique. Ces
substances sont déposées avec les particules et les précipitations sur les sols et dans les
eaux. Simultanément à l’acidification qui a alors lieu, des réactions chimiques associent le
sulfate, le nitrate et les ions chlorure avec les cations basiques (calcium, magnésium,
potassium…). Tant qu’il y a des cations dans le milieu, ils limitent l’acidification. Mais la
quantité de cations dans le milieu est restreinte et leur régénération n’est pas immédiate.

Les cations sont en effet apportés dans les sols par des processus qui peuvent être
irréguliers ou lents, tels que les apports atmosphériques, la dissolution de la roche mère et
le recyclage de la matière organique. Quand, dans le sol, la vitesse d’apport des quantités
de substances acidifiantes devient supérieure à la production de cations basiques, le milieu
s’acidifie. Cette acidification modifie d’abord la chimie des sols : la mobilité des
différentes composants chimiques des sols est transformée. En particulier, les métaux, dont
l’aluminium, ont tendance à passer des particules à l’eau du sol. Il s’ensuit une
modification de toute la structure biologique : un des symptômes les plus visibles est le
dépérissement des arbres. De façon moins évidente mais simultanée l’écosystème terrestre
perd lorsqu’il s’acidifie une grande partie de sa biodiversité. Le recyclage de la matière
organique y est alors ralenti (ce qui entretient l’acidification) et le sol perd de sa fertilité et
de sa résistance à l’érosion.

L’état d’acidification des sols influe sur l’acidification des eaux de surface. Les sources qui
émergent dans des zones où le sol a perdu ses réserves en cations basiques sont acides. Le
symptôme le plus apparent de l’acidification des eaux de surface est la disparition des
poissons et de façon plus générale une perte de biodiversité. Dans certaines régions, on a
observé une tendance à une amélioration du point de vue de l’acidification - mais les
concentrations en cations basiques sont parfois encore à la baisse. Ces éléments minéraux,
essentiels pour la croissance des plantes, sont aussi essentiels à la survie des organismes
aquatiques car leur physiologie est basée en partie sur le transfert d’eau et de ces éléments
à travers des membranes. Ces transferts sont perturbés si les concentrations en ions dans
les eaux varient excessivement.

En plus de leur effet acidifiant, les substances azotées (nitrate et ammoniac) peuvent avoir
un effet eutrophisant : l’azote est un nutriment habituellement limitant la croissance des
plantes mais sa présence en excès favorise la croissance de plantes communes au détriment
de celles, plus rares, qui s’accommodent de conditions moins riches. De plus, la croissance
des arbres s’est accélérée au cours des dernières décennies en partie à cause de cet azote,
en partie à cause du changement climatique (augmentation de la teneur en gaz carbonique
de l’atmosphère, de la longueur de la période de croissance annuelle, de la température).
Mais cette croissance rapide crée des arbres avec un rapport feuillage/racine plus grand, ce
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qui entraîne une plus grande fragilité face aux intempéries. L’accélération de la croissance
des plantes augmente aussi leur besoin en éléments minéraux, tels que les cations basiques.
Un effet secondaire de l’eutrophisation peut donc être une plus grande sensibilité à
l’acidification. Enfin, la composition des tissus des plantes semble avoir été modifiée par la
pollution azotée : les concentrations en azote ont augmenté dans les feuilles, qui en
deviennent plus attrayantes pour les herbivores et les parasites. L’eutrophisation des
écosystèmes terrestres est donc à la fois un problème de perte de biodiversité et un
problème de fragilisation des écosystèmes vis-à-vis des dépôts acidifiants, des parasites et
des intempéries.

L’eutrophisation des eaux douces est souvent liée à des rejets locaux de phosphore via les
eaux usées. Toutefois, certaines études récentes suggèrent qu’il existe un impact des
apports en azote sur les eaux faiblement minéralisées. Les augmentations en azote
modifient la distribution des espèces présentes et compromettent donc la biodiversité,
avant même qu’il y ait acidification du milieu.

Quelle a été la réaction de la communauté internationale aux manifestations de
l’acidification et de l’eutrophisation ? La Convention de Genève sur la pollution
atmosphérique à longue distance a été mise en place pour coordonner la lutte contre cette
pollution. C’est dans le cadre de cette Convention qu’ont été élaborés plusieurs protocoles
qui ont exigé de chacun des pays signataires qu’ils baissent leurs émissions en soufre et en
autres polluants, tels que les précurseurs de l’ozone ou les oxydes d’azote. Le travail de la
convention est organisé en groupes de travail, dont le groupe de travail sur les effets
(« working group on effects », WGE) au sein duquel les données sur chaque pays sont
recueillies et transformées en cartes identifiant les zones où les probabilités de dégâts sont
les plus fortes. Ces probabilités de dégâts sont exprimées grâce au concept de charges
critiques.

La charge critique est définie comme « une estimation quantitative de l’exposition à un ou
plusieurs polluants en dessous de laquelle des effets nocifs significatifs sur des éléments
sensibles spécifiés de l’environnement n’apparaissent pas dans l’état actuel des
connaissances ». Si le flux de polluant est supérieur à la charge critique sur un site donné,
celui-ci est endommagé ou le sera probablement à terme. La comparaison des cartes de
charges critiques avec des cartes de dépôts permet donc de déterminer les zones où la
probabilité d’impact est la plus grande. Mais ni la charge critique, ni son dépassement ne
permettent de prédire l’ampleur de l’effet attendu.

Les calculs de charges critiques à l’échelle des pays ou du continent européens sont bien
entendu tributaires des connaissances que nous avons des processus d’acidification et
d’eutrophisation, de leurs effets sur les écosystèmes et aussi de notre capacité à mettre ces
processus sous forme d’équations mathématiques pour les quantifier. Il reste difficile de
prendre en compte certains processus mal compris ou très variables tels que la dissolution
des minéraux ou la spéciation de l’aluminium dans les sols. Tout aussi fondamentales, et
incomplètes, sont les connaissances en écotoxicologie qui sous-tendent toute modélisation
d’impact sur un milieu vivant, et en particulier celle des charges critiques. De façon à
homogénéiser les résultats obtenus sur l’ensemble de l’Europe et de façon à réduire les
incertitudes sur leurs résultats, un effort est encore nécessaire pour valider les modèles
biologiques existants ou pour en améliorer la représentativité.

Une autre façon d’améliorer les prédictions en ce qui concerne l’acidification et
l’eutrophisation sera de s’affranchir de l’hypothèse selon laquelle les écosystèmes décrits
sont à l’équilibre. Cette hypothèse est actuellement à la base de tous les calculs de charges
critiques. Pourtant, les cours d’eau, les sols et les forêts sont des environnements
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essentiellement dynamiques dont la réponse est fondamentalement déterminée par leur
histoire. Le développement de modèles dynamiques qui prennent en compte l’évolution
des processus dans le temps est en cours.

Quelles que soient les limites des connaissances avec lesquelles les modèles ont été
construits, ceux-ci ont eu le mérite d’aider à établir les protocoles de réductions d’émission
de polluants. Les résultats sont concluants pour le soufre dont la réduction des émissions
semble avoir été suivie par une réduction de l’acidification d’écosystèmes à travers
l’Europe. Toutefois, est-ce à cause de la persistance d’émissions de composés azotés ou à
cause du pouvoir de rétention des sols, les problèmes d’acidification n’ont pas disparu et
les modèles prédisent que ce problème persistera probablement dans certaines zones au
moins pendant la ou les décennies à venir.

À l’heure actuelle, le soufre est en passe de perdre sa position de principal acidifiant car la
part relative attribuée aux composés azotés est en augmentation. D’autre part, on constate
que, sur un même site, les charges critiques de l’azote eutrophisant sont souvent inférieures
aux valeurs maximums des charges critiques de l’azote acidifiant. C’est donc de plus en
plus les apports excessifs en azote qui conduisent aux dysfonctionnements des
écosystèmes. La lutte contre ces dysfonctionnements passe aujourd’hui par des contraintes
plus importantes sur les émissions de produits azotés.

Il est à noter enfin que les charges critiques acidifiantes pour les milieux aquatiques sont
proches de celles des milieux terrestres. Dans l’établissement des limites des émissions, il
est donc nécessaire de prendre en compte à la fois les charges critiques pour les eaux de
surface et celles pour les milieux terrestres.

En France, les calculs de charges critiques suggèrent que les régions les plus sensibles à
l’acidification sont : les Ardennes, les Vosges, l’Alsace, la Moselle, l’est du Massif central,
les Landes, le sud-ouest de l’Ile de France, la Bretagne, la Normandie et ponctuellement la
Champagne, le rebord ouest du Massif Central, les Pyrénées, c’est à dire en premier lieu
les zones granitiques. Quant à l’eutrophisation, elle concerne la quasi-totalité de la France :
les cartes de charges critiques de l’azote eutrophisant suggèrent que plus de 90 % de la
superficie de la France est soumise à des dépôts qui entraînent ou entraîneront
l’eutrophisation des écosystèmes.

Ces résultats récents ont été obtenus grâce au travail de plusieurs équipes, en particulier à
l’université de Toulouse et à l’ONF à travers le réseau de surveillance RENECOFOR,
soutenus par l’ADEME. Ce travail doit se poursuivre à la fois dans l’objectif de développer
des modèles spécifiques aux conditions géologiques et climatiques de la France et dans
l’objectif de participer activement aux groupes de travail de la Convention de Genève sur
le thème de la pollution atmosphérique transfrontière. L’application de modèles
dynamiques à l’élaboration de politiques de réduction des émissions de polluants en
Europe requiert une réflexion approfondie. Celle-ci devra porter d’une part sur la
présentation et l’interprétation de leurs résultats, et d’autre part sur leur exploitation au sein
d’une stratégie de modélisation intégrée. Ce sujet évolue rapidement et sera au cœur des
débats à venir pour la pollution transfrontière, au même titre que les discussions sur les
nécessaires réductions d’émissions azotées.
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GLOSSAIRE ET ACRONYMES

Glossaire

Les termes en gras sont les termes courants en français. Pour certains termes techniques,
leur équivalent en anglais a été rajouté de façon à éviter toute confusion sur la façon dont
ont été traduites certaines informations.

Absorption : Processus chimique ou biologique au cours duquel un élément ou une
molécule est assimilé au sein d’un corps solide (particule ou matière vivante). À ne pas
confondre avec l’adsorption qui est un processus de surface.

Acidité : Propriété d’une solution ou d’un sol qui est déterminée par la concentration en
protons H+ qui y est présente. Elle se mesure par son pH défini par : pH = - log [H+], où
[H+] est la concentration en protons.

Acidité d’échange : AE = Al3+ + H+. Unité : éq/100g de terre fine (Baize, 2000).

Acidiphile : Se dit de plantes qui poussent préférentiellement dans des milieux acides.

Adsorption : Processus physique par lequel un ion ou une molécule est retenu à la surface
d’une particule ou d’un solide. À ne pas confondre avec l’absorption qui est un processus
d’assimilation.

Air du sol : C’est l’air contenu entre les particules du sol. Cet air représente en moyenne
35 % du volume total d’un sol. Sa composition diffère sensiblement de l’atmosphère
au-dessus du sol à cause de la dégradation de la matière organique par les bactéries du sol.
Celles-ci y consomment de l’oxygène et y relâchent du dioxyde de carbone. Il en résulte
que l’oxygène occupe environ 15 % du volume de l’air du sol et le dioxyde de carbone
plusieurs pour cents. Par comparaison, l’oxygène représente 21 % du volume de l’air que
nous respirons et le dioxyde de carbone seulement 0,03 % (Manahan, 1994).

Alcalinité : C’est la somme de toutes les bases d’une solution qui sont titrables avec un
acide fort. L’alcalinité est donc une mesure du pouvoir tampon d’une eau. De façon
générale, on a : Alcalinité = S cations basiques - S anions acides. Selon les caractéristiques
du milieu, certains ions peuvent ou pas être négligés. Ainsi, dans les sols minéraux
l’alcalinité dépend essentiellement de la dissolution des carbonates. L’alcanité de l’eau du
sol est alors (en éq l-1) : Alcalinité = OH - + HCO3

- + CO3
2- - H+. Dans les régions où les

sols sont acides et organiques, l’alcalinité est aussi fonction de la dissociation des acides
organiques faibles et des ions aluminium : Alcalinité = RCOO - + HCO3

- + Al3+ +
Aln(OH)m

3n-m+ -  H+ (Party, 1999; Stumm et Morgan, 1981). D’après l’US Geological
Survey, l’alcalinité se mesure après filtration de la solution alors que la capacité à
neutraliser les acides se mesure dans une solution non filtrée. Unité : équivalent de charge
par litre de solution, éq l-1.

Altération de la roche (« weathering ») : Processus d’érosion par lequel les éléments
présents dans la roche mère sont transférés dans le sol et les eaux. Ils sont ainsi rendus
disponibles pour les plantes et les animaux aquatiques.

Anion : Ion dont la charge électrique est négative.

Anions acides : Cl-, SO4
2-, NO3

-, F-, acides organiques (habituellement représentés par
RCOO-, où R est une chaîne carbonée et COO- est la fonction acide).

Azote réactif : Toute forme d’azote présente dans l’atmosphère, le sol, les eaux et qui est
active d’un point de vue biologique, photochimique et radiatif. L’azote réactif comprend
les formes réduites de l’azote inorganique (telles que NH3 et NH4

+), les formes oxydées de
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l’azote inorganique (les NOx tels que N2O, NO3
-, NO2

-) et les formes organiques (telles
que l’urée, les amines, les protéines ; Cowling et al., 2001). Par opposition, l’azote non
réactif est le diazote N2. Les sources les plus importantes d’azote réactif sont la fixation de
N2 par les micro-organismes, la formation d’azote réactif par la foudre et par l’activité
anthropique (Galloway et al., 1996). La quantité d’azote réactif produite annuellement par
l’activité anthropique est approximativement égale à la quantité d’azote fixé par les micro-
organismes (Galloway, 1995).

Bases échangeables : Quantité de cations basiques (Ca2+, Mg2+, K+, Na+) contenus dans le
sol. Voir « capacité d’échange cationique ».

Biodiversité : La variété de la vie dans toutes ses formes, à tous ses niveaux et dans toutes
ses combinaisons. Le terme comprend la diversité des écosystèmes, la diversité des espèces
et la diversité génétique (IUCN et al., 1991).

Canopée (« canopy ») : Ensemble des branches et feuilles au-dessus du sol.

Capacité d’échange cationique, CEC (« cation exchange capacity ») : Les argiles
minérales ont une charge globale négative qui est compensée par l’association de cations à
la surface des particules. Ces cations n’ont pas de place spécifique dans le réseau cristallin
et peuvent donc être des cations relativement larges tels que NH4

+, K+ ou Na+. Ces cations
sont appelés cations échangeables car ils sont échangeables avec d’autres cations dans
l’eau. La capacité d’échange cationique (CEC) est la quantité maximum de cations qu’un
sol peut absorber. Elle est dépendante du pH et des conditions redox du sol et est liée à ses
teneurs en argile et en matière organique. Plus la CEC est grande, plus elle permet au sol
de résister à l’acidification. Ce pouvoir tampon peut être important mais n’est pas illimité.
Un sol dont la capacité d’échange cationique est forte a une forte probabilité d’être fertile.

CEC = S Ca2+ + Mg2+ + K+ + Na+ + Mn2+ + Fe2+ + Al3+ + H+ 
Unité : éq kg-1 de terre fine (Baize, 2000; Manahan, 1994).

Capacité de neutralisation des acides, ANC (« acid neutralising capacity ») : C’est une
mesure du pouvoir tampon d’un milieu aqueux. Dans les eaux douces peu chargées en
particules, l’ANC est équivalente à l’alcalinité.
ANC = S cations basiques - S anions acides.
Si ANC = 0, le milieu a perdu son pouvoir tampon.
D’après l’US Geological Survey, l’alcalinité se mesure après filtration de la solution alors
que la capacité à neutraliser les acides se mesure dans une solution non filtrée. Unité :
équivalent de charge par litre de solution, éq l-1.

CATAENAT : Charge Acide Totale sur les Écosystèmes Naturels Terrestres. Sous réseau
du réseau RENECOFOR dans lequel sont mesurés les dépôts atmosphériques en plein
champ et en forêt dans 27 placettes depuis 1993 et des solutions de sol à 20 et 70 cm de
profondeur dans 16 placettes1. Le brouillard a aussi été échantillonné dans 4 sites
montagnards.

Cation : Ion dont la charge électrique est positive.

                                                
1 Initiallement, les solutions de sol étaient échantillonées dans 17 placettes ONF, ed. (1996). "Notice de
présentation du Réseau National de suivi à long terme des Ecosystèmes Forestiers", 38 pp. Office National
des Forêts, Département des Recherches Techniques. ISBN 2 - 84207 - 021 - 6. . L’une d’entre elle a été
perdue pendant la tempête de l’hiver 1999 et est en cours de réhabilitation.
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Cations basiques, BC (« base cations ») ou cations échangeables: 
BC = Ca++ + Mg++ + K+ + Na+. Unité : éq kg-1 de terre fine (Baize, 2000).

cmolc/kg : Centimole de charge par kilogramme de sol sec, équivalent à 0,01 éq kg-1.

Complexe adsorbant (« adsorption complex ») : L’ensemble des substances organiques et
inorganiques présentes dans le sol et qui sont capables d’adsorber des ions ou des
molécules (http : //www.soils.org/sssagloss/search.html).

Complexer : Former des liens chimiques, généralement faibles et donc réversibles, entre
deux molécules. La molécule complexée est alors comprise au sein d’une structure plus
grosse et ses propriétés chimiques sont modifiées. La molécule complexée est souvent un
métal, la molécule complexante, ou ligand, peut être inorganique ou organique.

Conditions redox : Caractéristiques chimiques du milieu qui déterminent s’il est oxydant
ou s’il est réducteur. En milieu oxydant, en général en présence d’oxygène, l’ammoniac est
transformé en nitrate et le dihydrogène de soufre en sulfate. En milieu réducteur comme en
profondeur dans les sols ou les sédiments, les réactions inverses peuvent avoir lieu.

Eaux de surface : Ensemble des eaux douces, des cours d’eau, des lacs, étangs, mares …
Ce terme exclut les eaux souterraines, les eaux saumâtres des marais littoraux et les eaux
de mer.

Écosystème : Ensemble structuré englobant une communauté vivante (biocénose) et
l’habitat dans lequel elle vit (biotope).
http : //webworld.unesco.org/water/ihp/db/glossary/glu/FRDIC/DICECOSY.HTM
Équivalents : Unité qui permet de mesurer une quantité d’ions et qui prend en compte leur
charge électrique. Rapportés à un volume de liquide ou à un poids de sol sec, les
équivalents peuvent être utilisés pour caractériser des concentrations (éq l-1 ou éq kg-1)
Pour les cations monovalents (K+ par exemple), la concentration en éq l-1 ou en éq kg-1 est
égale à la concentration exprimée en moles par litre ou par kilogramme. Pour les autres
ions (cations, Ca++ par exemple, ou anions, OH- par exemple) la concentration en
équivalents par litre ou par kilogramme est égale au produit de la valeur absolue de leur
charge par leur concentration exprimée en mole par litre ou par kilogramme. Les deux
unités, éq et molc, sont interchangeables. Le tableau ci-dessous donne quelques exemples
de conversion entre différentes unités.

mol éq g

SO4
2- 1 2 16 g de S

NO3
- 1 1 14 g de N

NH4
+ 1 1 14 g de N

Fertilité : Le concept de « fertilité chimique du sol » représente à la fois l’ensemble des
nutriments disponibles pour la végétation et les réserves qui déterminent la fertilité à
moyen et long terme (Augusto et al., 2000b).
Gibbsite, Constante d’équilibre KGibb : Le gibbsite est un hydroxyde d’aluminium de
formule Al(OH)3 qui est rare sous les climats tempérés. La constante d’équilibre permet de
relier quantitativement les concentrations d’aluminium et de protons dans la solution du sol
en prenant pour hypothèse que la source principale d’aluminium dans le sol est le gibbsite.
Les valeurs maximum recommandées par le « Mapping manual » (UBA, 1996) sont au
maximum de 950 m6 éq-2 pour les sols minéraux alors que pour les sols organiques la
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valeur minimum est de 9,5 m6 éq-2 et correspond à des sols organiques (Hall et al., 2001).
L’unité de cette constante (m6 éq-2) est celle de l’inverse du produit de deux concentrations
(éq m-3).

Habitat : Espace dont les éléments caractéristiques sont une communauté de plantes,
d’animaux et un groupe de facteurs abiotiques (sol, climat, humidité …) qui interagissent à
une échelle spatiale donnée (Baretta-Bekker et al., 1998).

Héliophile : Organisme qui recherche la lumière.

Horizon : Couche du sol formée par les processus d’érosion. Chaque horizon se
différencie des horizons qui l’entourent par sa composition plus ou moins riche en matières
organique et minérale, par sa couleur, par sa texture, son pH, son humidité, sa teneur en
gaz …

Inventaire forestier national, IFN : Établissement public à caractère administratif, l’IFN
a été créé par décret en 1993. Il a trois objectifs : l’estimation de l’occupation boisée du
sol, l’estimation de la ressource de bois sur pied des formations boisées et arborées de
production et enfin il doit répondre à des demandes nouvelles inspirées par des
préoccupations environnementales, qui l’ont conduit à adapter et compléter son dispositif
sans en remettre en cause l’organisation générale. Ceci s’est traduit notamment par la
collecte de nouvelles données floristiques et la caractérisation de nouvelles stations. L’IFN
a ainsi pu contribuer à des études nationales et régionales de typologie des stations
forestières, de comptabilité du patrimoine et d’évaluation d’indicateurs de gestion durable.
http : //www.ifn.fr

Lessivage : Percolation des eaux à travers le sol entraînant des particules (d’argile, de
fer…) ou des substances dissoutes (nitrate, sulfate …).

Ligand : Corps, organique ou minéral, qui a tendance à se lier à un autre par une ou
plusieurs liaisons (covalentes, électrostatiques ou une combinaison des deux). Semblable à
complexant.

Litière (« litter ») : En forêt, la litière est l’ensemble des feuilles mortes se trouvant sur le
sol. Plus la litière a du mal à se décomposer et plus elle est épaisse. La vitesse de
décomposition dépend de beaucoup de facteurs comme le climat, l’acidité et le type de sol,
la quantité de lumière qui arrive au sol à travers les arbres, l’espèce d’arbre, etc (INRA,
2001).

Lixiviation : Processus de relâchement des composants des particules du sol sous l’action
de l’eau.

Macronutriments : Éléments qui sont essentiels pour les plantes à des concentrations
relativement élevées. Ce sont : le carbone, l’hydrogène, l’oxygène, l’azote, le phosphore, le
potassium, le calcium, le magnésium et le soufre (Manahan, 1994).

Micronutriments : Éléments qui sont essentiels pour la croissance et le développement
des plantes mais seulement à des concentrations très faibles. Ces éléments sont
généralement utiles pour le fonctionnement d’enzymes essentiels (Manahan, 1994).

Mycorhize : Association symbiotique d’un champignon avec les racines d’une plante. Le
champignon mycorhizien intervient dans la nutrition hydrique et minérale de la plante hôte
et lui assure une protection phytosanitaire efficace contre les nombreux pathogènes du sol
(Marçais et al., 2000).
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Nitrification : Réaction d’oxydation de diverses formes d’azote (NH3, NH4
+, NO2) dont le

produit est le nitrate. La nitrification produit deux moles de proton pour chaque mole
d’ammonium (NH4

+) nitrifiée.

Nitrophile : Se dit de plantes qui poussent préférentiellement dans des milieux riches en
azote.

pH : Fonction décrivant l’acidité d’un sol. pH = -log10[H+].

pKa : Fonction décrivant l’acidité d’un acide faible. 
][

]][[
log 3

10 AH
OHA

pKa
+−

−= , où A- est

la forme basique de la substance A et AH sa forme acide. Le pouvoir tampon de l’acide
faible est maximum quand le pH de la solution est égal au pKa de l’acide.

Pluviolessivat (« throughfall ») : Eau de pluie qui s’égoutte au sol après être tombée sur
les feuilles des arbres, s’être chargée d’une partie de la matière sèche (S, Ca, Fe, Al…) qui
se dépose sur les arbres par temps sec ou s’être enrichie d’ions lessivés des feuilles (Mn, K,
Mg). Cette eau serait de 20 à 30 % plus chargée en azote que l’eau de pluie (Croise et al.,
2002).

RENECOFOR : RÉseau National de suivi à long terme des ÉCOsystèmes FORestiers
créé en 1992 par l’Office National des Forêts. Ce réseau a pour but de mieux comprendre
le fonctionnement à long terme (30 ans) de peuplements forestiers caractéristiques du
territoire métropolitain, écosystèmes spécifiquement méditerranéens exclus. Ce réseau
s’inscrit dans un ensemble de suivi des forêts organisé dans 34 pays européens. Voir le site
Internet : http : //www.onf.fr/pro/Renecofor/

Solution de sol : C’est l’eau contenue dans le sol. Elle contient et transporte de la matière
dissoute, provenant de l’érosion des particules du sol. Cette matière se trouve
essentiellement sous forme d’ions. Cations (H+, Ca2+, Mg2+ , K+, Na+, Fe2+, Mn2+ et Al3+)
et anions (HCO3

-, CO+
2-, HSO4

-, SO4
2-, Cl-, F-, anions organiques) forment des paires

d’ions (CaSO4, FeSO4). Cette eau a souvent un pH plus acide que l’eau des ruisseaux dans
la même région car elle contient de fortes concentrations de CO2 dissous, donc d’acide
carbonique, suite à la dégradation bactérienne de la matière organique.

Spéciation : Terme utilisé en chimie pour différencier les formes des éléments chimiques
en solution. Pour les métaux, ces formes peuvent être des ions chargés (par exemple Fe2+,
Fe3+ et Fe) ou non chargés combinés avec des anions non métalliques (chlorures, sulfates,
carbonates, hydroxydes…) ou avec de la matière organique (Baretta-Bekker et al., 1998).

Tampon : Système ou solution dont le pH varie peu lorsqu’on leur rajoute un acide ou une
base.

Taux de saturation en bases : Proportion de cations basiques échangeables sur la capacité
d’échange cationique du sol = BC/CEC x 100. Plus ce taux est élevé plus le sol contient
des cations basiques. Des corrélations linéaires positives ont été établies entre le taux de
saturation en bases et le pH de la solution du sol (Baize, 2000; Falkengren-Grerup et al.,
1987).

Taux d’acidité d’échange : TAE = (Al3+ + H+) / CEC x 100 (Baize, 2000).
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Acronymes

Acronyme Brève description

AE Acidité d’échange

ANC « Acid neutralising capacity »

CEC Capacité d’échange cationique

CCE « Coordination center for effects », centre de données du PIC Cartographie
et modélisation. Http://arch.rivm.nl/cce/

DEFORPA Dépérissement des forêts et pollution atmosphérique

EGTEI « Expert group on technico economic issues » (WGS-LRTAP)
http : //www.citepa.org/forums/egtei/egtei_index.htm

EMEP « European monitoring and evaluation programme » : Cooperative
programme for monitoring and evaluation of the long range transport of air
pollutants in Europe. http : //www.emep.int/

IIASA « International Institute for Applied Systems Analysis »
http://www.iiasa.ac.at/rains/index.html

IFN Inventaire forestier national

LMTG Laboratoire des Mécanismes et Transferts en Géologie (Université de
Toulouse)

LRTAP « Long range transboundary air pollution »

NEBEI « Network on Benefits and Economic Instruments » (WGS-LRTAP)
http : //www.unece.org/env/nebei/

PIC Programme international concerté

RAINS « Regional Air pollution Information and Simulation »
http://www.iiasa.ac.at/~rains/doc/iiasa.htm

SAFE Modèle dynamique suédois de la contamination des sols (polluants
classiques)

SMART Modèle dynamique néerlandais de la contamination des eaux de surface
(polluants classiques).

SMB « Simple mass balance model (steady state critical load model) »

SSMB « Steady state mass balance model »

TAE Taux d’acidité d’échange

UN-ECE

CEE-NU

« United Nation economic commission for Europe »

Commission économique européenne des Nations Unies

WGE « Working group on effects »

WGS « Working group on strategies and reviews »



INERIS DRC – 04-45928-ALe-049-v4.doc

16/112

ACIDIFICATION ET EUTROPHISATION : INTRODUCTION

Les rejets de polluants dans l’environnement sont devenus d’autant plus importants que
l’activité industrielle a pris de l’ampleur. Les impacts n’ont pas toujours été visibles,
observés ou reliés à ces rejets. Dans le cas de la pollution atmosphérique, les liens ont été
faits entre les rejets de soufre et l’acidification des sols et des eaux dans les années 1970.
Dans les années qui ont suivi, le rôle des composés azotés a été identifié : les nitrates
conduisent à une accélération de la croissance des plantes et leur présence en excès peut
aussi acidifier sols et eaux de surface, tout comme le fait le soufre. Le rôle de fertilisant des
nitrates est connu et utilisé depuis longtemps en agriculture. Cet effet sur les milieux
naturels ou semi-naturels comme les forêts n’est pas toujours bénéfique car il conduit à la
prolifération de certaines espèces aux dépens d’autres moins communes : c’est le processus
d’eutrophisation.

Au niveau européen la lutte contre ce type de pollution a été organisée au sein de la
convention de Genève sur la pollution atmosphérique transfrontière, mise en place à partir
de la fin des années 1970. C’est dans ce cadre que s’est développée la notion de charges
critiques. Elle est conçue pour établir les niveaux maximum de dépôts acceptables sur
chaque type d’écosystème et pour en déduire à travers la modélisation intégrée, d’abord les
émissions maximum admissibles et ensuite les politiques de réduction de pollution à
suivre. Le concept de charge critique a ainsi permis l’élaboration de politiques de réduction
d’émissions tels que le Protocole d’Helsinki sur le soufre de 1985 ou le protocole
multipolluants de Göteborg de 1999. On trouve dans la littérature scientifique des calculs
de charges critiques appliqués à l’Asie ou aux pays sud-américains. L’acidification des sols
et des eaux de surface est en effet de plus en plus visible dans les pays en voie de
développement.

En France, les premiers programmes de recherche sur l’acidification des forêts datent du
début des années 1980 avec le programme interministériel DEFORPA (Dépérissement des
forêts et pollution atmosphérique). L’identification de ruisseaux acidifiés dans les Vosges a
eu lieu à peu près simultanément. Les travaux de charges critiques ont commencé vers
1990. Un rapport de l’ADEME décrivait l’état des lieux en 1997 (ADEME, 1997). Le
présent rapport tente de décrire l’état actuel des connaissances des processus qui contrôlent
et déterminent les effets des composés soufrés et azotés sur les écosystèmes. Ce rapport est
résolument placé dans l’optique de la pollution longue distance. Il a été toutefois
consciemment choisi de ne pas intégrer les effets connus et simultanés de l’ozone, un autre
polluant qui, loin de la source de ses précurseurs, affecte le fonctionnement d’écosystèmes.
La littérature abonde d’études faites sur les forêts françaises mais il y a peu d’informations
disponibles sur d’autres écosystèmes, tels que les zones humides ou les prairies. C’est peut
être parce qu’en France ces écosystèmes sont relativement moins importants que dans
d’autres pays et sont soumis à des apports de polluants locaux. Dans ces conditions, la
pollution transfrontière dont les sources sont diffuses et lointaines du point d’impact a une
importance relative moindre. Les études auxquelles il est fait référence dans ce rapport
concernent donc essentiellement les forêts et le haut des bassins versants des cours d’eaux.
L’acidification et l’eutrophisation sont deux phénomènes liés aux dépôts de composés
azotés et sont traités en parallèle. Il est question ici de décrire leurs effets sur les sols, les
forêts et les eaux de surface. Les trois parties du rapport décrivent successivement les
processus géochimiques qui génèrent l’acidification et l’eutrophisation, les hypothèses et
les calculs qui permettent d’élaborer les charges critiques et un état des lieux des
écosystèmes français. Mais tout d’abord, et de façon à bien cadrer la discussion qui suit, les
termes d’acidification et d’eutrophisation sont définis.
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PARTIE A : APPROCHE QUALITATIVE ET DESCRIPTION DES
MÉCANISMES

1 DÉFINITIONS

1.1 Acidification

L’acidité d’un sol ou d’une eau de surface est causée par la présence de protons (H+). Leur
caractère chimique leur permet d’intervenir dans de nombreuses réactions, en favorisant
certaines, en empêchant d’autres. Ils réagissent avec de nombreuses substances de l’eau et
du sol, solubilisant les métaux, dissociant les acides organiques et intervenant dans le
fonctionnement biologique de nombreux organismes. Leur présence en large quantité rend
un milieu acide, ce qui est mesuré par un faible pH. Un milieu aqueux dont l’acidité
augmente (et le pH diminue) a tendance à devenir oxydant et, à partir d’un certain seuil
d’acidité, de moins en moins propice au développement d’organismes vivants.

L’échelle de pH varie entre 0 et 14. Un milieu est dit neutre si son pH est égal à 7. Le
monde terrestre (les sols, les cours d’eaux, les pluies) est un milieu naturellement acide. Le
pH de la pluie dans une atmosphère non polluée est de l’ordre de 5,5 à 5,6. Dans les zones
non polluées, sous les latitudes de l’Europe, les sols et les eaux de surface ont des pH
habituellement compris entre 3 et 8. Les tourbières sont naturellement acides et les pH
qu’on y mesure pour les sols et les eaux sont naturellement de l’ordre de 3 ou 4. Les sols
les plus basiques, avec des pH autour de 8, sont les sols calcaires que l’on trouve par
exemple dans le sud de la France. Les océans pour leur part sont plutôt basiques puisque
leurs eaux ont un pH proche de 8.

Le pH est un paramètre qui permet d’évaluer le caractère acide d’un sol à un instant donné.
Il est utile de compléter la connaissance de ce paramètre par celles d’autres caractéristiques
du sol qui sont (Baize, 2000; NEGTAP, 2001; Tao et al., 2002) :

• Les cations échangeables, souvent appelés cations basiques : le calcium, Ca++, le
magnésium, Mg ++, le potassium, K+ et le sodium Na+. Ces cations sont des éléments
nutritifs essentiels pour la végétation et les animaux aquatiques. La somme de leurs
concentrations est traditionnellement symbolisée par BC et exprimée en éq kg-1 de terre
fine (équivalent de charge par kg de terre fine c’est à dire tamisée).

BC = [Ca++] + [Mg++ ] + [K+] + [Na+]

• L’acidité d’échange AE aussi appelée cations acides : C’est la somme des
concentrations des protons et des ions aluminium (Al3+, Al(OH)2+, Al(OH)+) présents
dans le sol.

• La capacité d’échange cationique (CEC) qui permet d’évaluer la quantité de cations qui
peuvent être adsorbés sur le sol à un pH donné. La CEC correspond au nombre de sites
chimiques chargés négativement sur les particules d’un sol. La CEC est une mesure de
la capacité de tampon d’un sol. Cette capacité a des limites finies.

CEC = BC + AE

En combinant ces paramètres, on obtient :

• Le taux de saturation en bases (« base saturation ») : BS = BC/CEC x 100. C’est le
rapport des cations basiques (c’est à dire les éléments nutritifs dans le sol)  sur la
capacité d’échange cationique (c’est à dire la somme de toutes les espèces de cations
échangeables). Ce taux donne une mesure du degré d’avancement des processus
pédogéniques d’acidification.
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• Le taux d’acidité d’échange : AE / CEC x 100.

• L’alcalinité ou capacité du milieu à neutraliser les acides (« Acid neutralising
capacity », ANC) : C’est la somme de tous les cations basiques moins la somme de
tous les cations acides :

ANC = BC - AE

Ces taux permettent d’évaluer la résistance du sol à un ajout d’acide. Un fort taux de
saturation BS suggère que le sol pourra être soumis à un fort apport d’acide sans que son
pH en soit largement modifié. On dira alors que le sol a un fort pouvoir tampon : il
« tamponne » les effets des substances acidifiantes (et également les effets des substances
basiques si le cas se présente) : un ajout relativement important d’acide ou de base ne
modifiera pas le pH du sol. Ce sera le cas par exemple des sols calcaires qui contiennent de
fortes concentrations de calcium. D’autre part, un fort taux d’acidité d’échange caractérise
un sol qui contient une forte proportion d’ions acides et qui aura peu de résistance à une
acidification supplémentaire (pas de pouvoir tampon).

L’acidification d’un sol se produit lorsque des apports naturels ou anthropiques d’ions H+

remplacent les cations basiques adsorbés sur les particules de sol et présents dans les eaux
interstitielles. Simultanément, une baisse du pH solubilise les ions aluminium qui eux aussi
remplacent les cations basiques sur les particules du sol. Il en résulte une augmentation
initiale des concentrations de cations dans la solution du sol, puis une diminution de leur
concentration s’ils sont lessivés sans être remplacés par des apports atmosphériques ou par
l’altération du sol. Il s’ensuit une baisse du taux de saturation en bases et une diminution
de la fertilité du sol à laquelle peuvent s’ajouter les effets négatifs de la toxicité de
l’aluminium (Bélanger et al., 2002b).

Un effet secondaire de l’acidification des sols est le changement de leurs caractéristiques
physiques. Les sols acides sont moins résistants à l’érosion et plus difficilement
réhumectables s’ils s’assèchent que les sols basiques (Pernes - Debuyser et Tessier, 2001).
Les problèmes d’érosion des sols sont de plus en plus souvent qualifiés de préoccupants à
l’échelle mondiale mais aussi à l’échelle européenne.

L’acidification des eaux de surface se mesure par une baisse de pH, de l’alcalinité titrable
et de l’ANC. L’ANC est souvent utilisé comme paramètre complémentaire car il reflète les
proportions relatives d’ions basiques et acides et donc le pouvoir tampon de l’eau.

1.2 Eutrophisation

L’eutrophisation est un phénomène qui a d’abord été décrit pour les eaux de surface et les
eaux côtières. Il correspond à une augmentation de la productivité des algues suivie de leur
dégradation qui conduit à une désoxygénation partielle ou totale du milieu. Dans les lacs,
c’est un phénomène lent et naturel correspondant au vieillissement du milieu. Il est
toutefois accéléré par les rejets anthropiques de nutriments (et surtout de phosphore).
L’apport de nutriments accroît la productivité du milieu et perturbe les cycles
géochimiques naturels, particulièrement en augmentant la demande en oxygène et en
modifiant les flux de nutriments lors de la dégradation de la matière végétale à la fin de son
cycle de vie, par exemple à la fin de l’été. La modification des cycles de nutriments se
traduit par de nouvelles proportions entre les concentrations des différents nutriments dans
le milieu. Ceci provoque des changements des structures des peuplements
phytoplanctoniques et par suite des changements des espèces zooplanctoniques. Les
populations de poissons sont affectées en conséquence. Dans un premier temps, elles
augmentent en phase avec l’accroissement de la production phytoplanctonique et
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zooplanctonique, puis elles diminuent quand les niveaux d’oxygène deviennent insuffisants
(Ramade, 2000).

Le concept de l’eutrophisation des eaux a été étendu aux écosystèmes terrestres. Les
problèmes relatifs à une baisse de l’oxygène ne sont plus pertinents mais ceux relatifs aux
modifications des flux de nutriments le restent. L’eutrophisation des milieux terrestres est
généralement déclenchée par des apports excédentaires d’azote et par son accumulation
dans l’écosystème. La production primaire augmente alors et la flore est modifiée au profit
d’espèces nitrophiles, c’est-à-dire qui poussent préférentiellement dans les milieux riches
en azote. Ces espèces nitrophiles deviennent dominantes car utilisant efficacement les
ressources en azote, elles ont des taux de croissances supérieurs aux autres plantes et
occupent donc progressivement l’espace et la lumière disponibles. À terme, on peut
observer une disparition d’espèces adaptées à de faibles concentrations de nutriments dans
les sols et donc à une baisse de la biodiversité (NEGTAP, 2001).
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2 LES CYCLES NATURELS DES MINÉRAUX NUTRITIFS

2.1 Les éléments minéraux essentiels

Les plantes ont besoin pour pousser normalement d’un certain nombre d’éléments qu’elles
obtiennent du sol ou des dépôts atmosphériques. Ces éléments ont été classés de façon
arbitraire en macro nutriments (de l’azote au soufre dans le Tableau 2-1) et en
micronutriments (à partir du chlore dans le Tableau 2-1). Trois autres éléments, non
minéraux, sont essentiels : l’hydrogène, le carbone et l’oxygène et quelques éléments
minéraux sont considérés comme bénéfiques mais non essentiels, tels que le sodium, la
silice, le cobalt et le sélénium (Barak, 2002).

Dans les arbres, on observe que la concentration en éléments nutritifs (N, Ca, K, P, Mg)
diminue avec l’âge du bois. La biomasse des arbres jeunes a donc des concentrations plus
élevées en sels minéraux que les arbres adultes. Dans le cycle de vie normal, les arbres
matures ont besoin de moins d’azote pour leur croissance et à quantités d’azote disponible
égales, le taux d’azote dans leurs feuilles est plus important que pour les jeunes arbres. À
l’échelle de la forêt cela implique que les concentrations de nutriments dans les arbres
diminuent avec l’âge de la placette et que les sols s’appauvrissent alors que la forêt vieillit
(Augusto et al., 2000a; Trichet et al., 1999). D’autre part, les sels minéraux puisés à
chaque saison dans le sol servent à la constitution des feuilles et des jeunes branches mais
pas à celle du tronc qui est essentiellement constitué de bois mort. Il en résulte que la
fertilité du sol influe sur les concentrations dans les feuilles, les aiguilles ou les petites
branches, mais pas ou peu dans le bois du tronc (Augusto et al., 2000a). Ainsi les arbres
qui poussent sur des sols riches en azote peuvent présenter de fortes concentrations d’azote
dans leurs feuilles (NEGTAP, 2001).

Le recyclage possible des nutriments entre les différents tissus de l’arbre est tel que des
corrélations positives sont observées entre la biomasse totale d’un arbre adulte et la
quantité de cations (Ca, K et Mg) qu’elle contient (Augusto et al., 2000a).

Lorsqu’un élément n’est plus disponible en quantité suffisante pour soutenir la croissance
des plantes, il devient l’élément limitant. C’est souvent le cas de l’azote dans les forêts. Si
toutefois, les apports en azote deviennent excédentaires, d’autres éléments (souvent le
potassium ou le magnésium) deviennent limitants. Associées à une acidification du sol, de
telles déficiences peuvent conduire au dépérissement du peuplement d’arbres (Nys et al.,
1987). Les concentrations optimales des différents éléments nutritifs selon différents
auteurs sont données dans le Tableau 2-2.

Le rôle des différents éléments essentiels est examiné dans les paragraphes suivants.

Comme pour les plantes des milieux terrestres, ces éléments nutritifs sont nécessaires pour
la santé des plantes aquatiques. Leur présence est aussi essentielle pour les animaux :
Ceux-ci régulent et ajustent en permanence les concentrations en ions dans leur sang et
leurs divers tissus au moyen de processus d’échanges ioniques entre l’eau et le sang dans
leurs branchies. De tels processus sont sensibles aux variations de concentrations en ions
dans le milieu.



INERIS DRC – 04-45928-ALe-049-v4.doc

21/112

Tableau 2-1 : Éléments minéraux essentiels pour les plantes et leurs concentrations
typiques dans leurs tissus lors d’une croissance normale. ps = poids sec.
La double ligne indique la limite entre macro et micronutriments. D’après
Epstein, 1965.

Élément Symbole mg/g ps Pourcentage

Azote N 15 1.5

Potassium K 10 1

Calcium Ca 5 0.5

Magnésium Mg 2 0.2

Phosphore P 2 0.2

Soufre S 1 0.1

Chlore Cl 0,1

Fer Fe 0,1

Bore B 0,02

Manganèse Mn 0,05

Zinc Zn 0,02

Cuivre Cu 0,006

Molybdène Mo 0,0001

Nickel Ni 0,0001

Tableau 2-2 : Concentrations limites de macroéléments pour les différents statuts
nutritionnels des épicéas dans les aiguilles d’un an. Concentrations en
mg g-1 poids sec. D’après Landmann et al., 1995.

Ingestadt, 1959 Hüttl, 1986 van der Burg, 1988 Bonneau, 1988

Azote
Déficient
Adéquat
Optimal 15 - 23

< 12 -13
13 - 15

> 15

< 10 - 13
13 - 17
17 - 21

< 10 - 13
13 - 15
17 - 19

Phosphore
Déficient
Adéquat
Optimal

< 0,8

1,1 - 3,0

< 1,1 - 1,2
1,2 - 1,5

> 1,5

< 1,1 - 1,4
1,4 - 2,0

> 2,0

< 1,0 - 1,5
1,5 - 1,9

> 1,9 - 2,5

Potassium
Déficient
Adéquat
Optimal 5,0 - 13,0

< 4,0 - 4,5
4,5 - 6,0

> 6,0

< 4,0 - 6,0
6,0 - 8,0

> 8,0

< 3,0 - 4,0
4,0 - 6,0

> 6,0

Calcium
Déficient
Adéquat
Optimal

< 0,2

0,8 - 1,9

<1,0 - 2,0
2,0 - 3,0

> 3,0

< 1,0 - 2,0
2,0 - 4,0

> 4,0

< 0,5 - 1,0
1,0 - 3,0

> 3,0 - 5,0

Magnésium
Déficient
Adéquat
Optimal

0,2 - 0,7

0,9 - 1,7

< 0,7 - 0,8
0,8 - 1,0

> 1,0

< 0,4 - 0,7
0,7 - 1,0

> 1,0

< 0,6
0,7 - 1,0

> 1,0 - 1,4
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2.1.1 L’azote, N

Le cycle de l’azote dans les écosystèmes terrestres et aquatiques est représenté
schématiquement sur la Figure 2-1.

NO-
3

N2O

N2

NH3

 Réduction du nitrate 

Ammonification

Assimilation

NO-
2

Dénitrification

Dénitrification

Fixation de l'azote

Dénitrification

Nitrification

N organique  

Absorption sur les
particules du sol
Lessivage

Absorption sur les
particules du sol
Lessivage

Pertes vers l'atmosphère

Pertes vers l'atmosphère

Assimilation

Absorption sur les
particules du sol
Lessivage

Figure 2-1: Schéma du cycle de l’azote dans les écosystèmes terrestres et aquatiques,
d’après Baretta-Bekker et al., 1998. Flèches bleues : réactions
biochimiques par lesquelles l’azote a tendance à quitter le sol ou les eaux.
Flèches vertes : processus par lesquels l’azote est assimilé par la matière
organique. Flèches rouges : réactions biochimiques par lesquelles l’azote
reste dans l’écosystème. Flèches noires : processus géochimiques par
lesquels l’azote quitte l’écosystème.

Les formes d’azote minéral disponibles pour les plantes sont le nitrate (NO3
-) et

l’ammonium (NH4
+). Ces deux formes sont absorbées par les racines et par les feuilles,

bien que l’ammonium associé à des particules relativement fines soit capté de façon moins
efficace que le nitrate par le feuillage 2 (Bélanger et al., 2002a; Landmann, 2000; Lovett et
Lindberg, 1993; ONF, 1999). Les taux d’absorption par les feuilles ne sont évalués qu’avec
une large incertitude. Des valeurs pour l’absorption foliaire de l’ammoniac atteignant au
maximum 30 kg ha-1 an-1 ont été calculées, bien qu’une valeur moyenne de 5 kg ha-1 an-1

soit proposée pour la France (Landmann, 2000). Les taux d’absorption de l’azote et de
l’ammoniac dépendent sans doute du taux de pollution et des concentrations relatives de
ces deux composés dans l’air (Bélanger et al., 2002a).

                                                
2 Pour plus de détails (en images) sur la décomposition des feuilles et leur rôle dans les processus
d’acidification, voir le site de l’INRA : http : //www.nancy.inra.fr/acidification/definitions/nitrif0.html
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L’azote gazeux (N2) n’est pas assimilable directement par les arbres, mais il l’est par les
légumes et certains microorganismes du sol qui peuvent le transformer, le rendant
disponible pour les arbres. La fixation de l’azote gazeux (N2) par des microorganismes a
lieu à la surface des feuilles ou dans le sol à des taux évalués à moins de 5 kg N ha-1 an-1

(Binkley et al., 2000). Ce processus était probablement relativement important pour la
croissance des forêts avant que les concentrations de NOx dans l’atmosphère augmentent à
cause des émissions anthropiques. Il n’y a toutefois aucune preuve qui permette d’affirmer
que l’augmentation de la pollution atmosphérique a fait diminuer les taux de fixation de N2
(Bélanger et al., 2002a).

Une fois dans le sol, le nitrate ou l’ammoniac peuvent être lessivés et emportés en dehors
du milieu sol mais peuvent aussi être adsorbés sur les particules du sol. En particulier, la
partie la plus légère (les molécules les plus petites) de la matière organique du sol peut
immobiliser une fraction importante de l’azote inorganique présent dans le sol (Compton et
Boone, 2002). L’azote réduit sous forme d’ammoniac peut être nitrifié, c’est-à-dire oxydé
et transformé en NO-

2 ou NO-
3. Cette réaction libère 2 protons : elle est donc acidifiante et

est ralentie en milieu acide.

A l’inverse, l’azote oxydé peut être dénitrifié. Cette réaction produit du diazote (N2) et du
protoxyde d’azote (N2O), un gaz à effet de serre, dans des proportions variant en fonction
des conditions environnementales. Certaines études suggèrent que la dénitrification dans
les sols de forêts acides ou dans les sols très humides favorise la production du protoxyde
d’azote sur celle du diazote (Paavolainen et al., 2000). Une étude autrichienne suggère
qu’il existe une corrélation entre la production de protoxyde d’azote et le taux de lessivage
des nitrates (Zechmeister-Boltenstern et al., 2002). En Allemagne, il a été montré que la
production de protoxyde d’azote due à la dénitrification était plus importante en été que
pendant le reste de l’année (Wolf et Brumme, 2002). De telles relations illustrent
l’importance de l’activité microbienne pour la production de protoxyde d’azote.
Différentes communautés bactériennes, dont les taux de production de N2O et de N2

varient, sont présentes selon les conditions de température, d’humidité, de pH et aussi de la
valeur du rapport C/N du sol. Toutefois, les pertes d’azote sous forme de gaz sont faibles et
de l’ordre de 1 % des quantités d’azote assimilées par les arbres ou de moins de 1 kg N ha-1

an-1 dans les forêts non fertilisées (Binkley et Hogberg, 1997).

Dans l’atmosphère ou à la surface des particules des sols, les réactions au cours desquelles
NO- et NO2

- sont convertis en NO3
- sont induites photochimiquement ou sous l’action de

bactéries (Manahan, 1994).

Les vitesses et l’importance relative de ces processus sont encore mal établies : elles
dépendent de nombreux facteurs, y compris l’âge des arbres, les espèces présentes, les taux
de dépôts, l’utilisation des sols dans le passé (agriculture, pâturage, forêt) et les propriétés
du sol (humidité, température, pH …). Certains auteurs concluent que la plus grosse partie
de l’azote déposé est accumulé dans le sol alors que d’autres concluent que c’est plutôt
dans la biomasse que l’azote est stocké. Par exemple, en Suède, l’assimilation annuelle
d’azote par les pins sylvestres (Pinus sylvestris L.) et les épicéas (Picea abies L.) est
généralement de l’ordre de 15 à 50 kg N ha-1 an-1 ou davantage. Environ 1/3 de cet azote
reste dans la biomasse et 2/3 est recyclé dans le sol via les litières, le lessivage et la
sénescence des racines (Binkley et Hogberg, 1997).
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2.1.2 Le soufre, S

Le cycle du soufre est comme celui de l’azote en partie contrôlé par les réactions
microbiennes et donc par les conditions environnementales (température, humidité, pH…).
La Figure 2-2 en donne un schéma simplifié.

MinérauxSO4 2-

S organique S2-

SO2

S

Atmosphère

Atmosphère

Atmosphère

Figure 2-2 : Le cycle du soufre dans les sols et les eaux de surface.

Les minéraux de la croûte terrestre constituent la principale source de soufre dans
l’environnement. Les sources naturelles de soufre pour l’atmosphère sont sous forme de
dihydrogène de soufre (H2S) et proviennent des éruptions volcaniques, des échanges de
gaz avec l’océan et de la décomposition de la matière organique. À ces sources, il faut
ajouter les rejets industriels de SOx (= SO2 + SO4

2-), particulièrement ceux issus de la
combustion des énergies fossiles. Le dihydrogène de soufre H2S est rapidement oxydé en
SO2. Celui-ci est lui-même oxydé par l’eau pour donner de l’acide sulfurique (H2SO4) qui
se dépose sur le sol avec les pluies et les brouillards. L’acide sulfurique composé de deux
protons (H+) et d’un ion sulfate (SO4

2-) est une substance avec un fort pouvoir acidifiant.

Le sulfate SO4
2- qui se dépose sur le sol peut être immobilisé dans des minéraux insolubles

(oxydes de fer et d’aluminium) ou peut rester dissous sous forme ionique (Manahan,
1994). Les mécanismes qui contrôlent cette adsorption et désorption des sulfates dans le
sol sont encore mal connus (Walse et al., 1998). L’immobilisation des sulfates dans les
sols semble pouvoir se faire jusqu’à « saturation » du sol mais connaissant mal les
processus d’adsorption des sulfates sur les particules du sol, on ne sait pas encore en
évaluer les niveaux de saturation. Toutefois, on observe que la désorption du sulfate des
sols minéraux augmente avec la température de l’air et que les sols profonds et anciens ont
une capacité de stockage supérieure aux sols jeunes et superficiels (Bélanger et al., 2002b;
Pretchel et al., 2001).

Lorsque la saturation du sol est atteinte, le sulfate en excès est lessivé sous forme ionique.
La charge négative de ces ions sulfates est équilibrée par celles de cations, en particulier
par des cations basiques, pour lesquels le sulfate a une forte affinité. Ainsi, lorsque le
sulfate est lessivé, il emporte avec lui les éléments nutritifs du sol qu’il entraîne vers les
eaux de surface.
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Les plantes peuvent absorber le soufre par leurs racines sous forme de sulfate mais aussi
par leurs feuilles sous forme de dioxyde. Le soufre leur est indispensable pour la formation
de certains aminoacides. Un excès de dioxyde de soufre dans l’atmosphère peut devenir
toxique pour les plantes mais aux concentrations observées actuellement loin des sources
d’émission aucun effet direct n’est observé sur les feuilles des arbres. La toxicité du soufre
est donc de nos jours indirecte et découle de son pouvoir acidifiant. Suite aux réductions
très importantes des émissions depuis deux décennies, le soufre peut devenir un élément
limitant sur certains sols agricoles (comme par exemple en Finlande où on recommence à
fertiliser certains champs avec des composés soufrés, Derome, 2002, communication
personnelle) mais cela ne semble pas avoir été observé dans le cas de sols forestiers
(Bonneau et Landmann, 1993; Manahan, 1994; NEGTAP, 2001 ).

Pretchel et al. (2001) identifient 4 processus par lesquels le sulfate peut passer du sol vers
les eaux de surface :

• La désorption du sulfate inorganique : c’est un processus essentiellement contrôlé par
les équilibres thermodynamiques entre particules et eau du sol.

• La dissolution des minéraux du sol contenant du soufre, un processus qui est contrôlé
par le climat et est aussi stable que lui.

• L’oxydation du soufre sous formes réduites.

• La minéralisation excessive du soufre organique.

Ces deux derniers processus sont essentiellement le résultat de l’activité biologique et sont
donc dépendants de facteurs tels que la température, l’humidité, la qualité de la matière
organique (rapport C/N par exemple car si la concentration en azote est élevée l’activité
biologique l’est aussi)…

Des interactions synergiques entre les composés soufrés et les composés azotés sont
soupçonnées. Ainsi, les effets du dioxyde d’azote sur les plantes peuvent être positifs ou
négatifs, mais lorsque les concentrations de dioxyde de soufre sont proches de celles du
dioxyde d’azote, l’effet combiné des deux composés a une forte probabilité d’être négatif
(NEGTAP, 2001).

2.1.3 Le potassium, K

Le potassium biodisponible pour les plantes est sous la forme du cation K+. Les forêts
assimilent une partie du potassium dont elles ont besoin par leur feuillage, à partir de
particules transportées par l’atmosphère. Une partie relativement grande du potassium
contenu dans les feuilles peut être lessivée par les pluies. Ce lessivage fait partie du cycle
naturel de cet élément (Cecchini, 2000e; Dambrine et al., 1998a; Ragsdale et al., 1992).

Le potassium est aussi absorbé par les racines des plantes. C’est un des éléments les plus
abondants de la croûte terrestre mais il peut devenir limitant car il est fortement lié à
l’intérieur des minéraux. Ses formes échangeables dans le sol sont le plus souvent
associées aux particules d’argile (Manahan, 1994).

Un jaunissement du feuillage des arbres est possible si le potassium devient limitant,
particulièrement sur des sols calcaires. Les conséquences des déficiences en potassium sont
considérées comme moins inquiétantes que celles d’autres nutriments, en partie parce
qu’elles sont courantes et n’ont pas d’effets sérieux sur la vitalité des arbres contrairement
aux déficiences en magnésium (Landmann et al., 1995; Landmann et Bouhot-Delduc,
1995).
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2.1.4 Le calcium, Ca

Le calcium nécessaire aux plantes est essentiellement absorbé par leurs racines sous la
forme du cation Ca2+. L’assimilation au niveau du feuillage peut avoir lieu mais dans de
moindres proportions que pour le magnésium et le potassium. Une carence en calcium peut
se traduire par une mauvaise rétention des aiguilles des conifères et un ralentissement de la
croissance des arbres (Bélanger et al., 2002a; Landmann et al., 1995; Landmann, 2000;
Ragsdale et al., 1992).

Dans les sols forestiers, le calcium est le cation basique qui se trouve en général en plus
grandes quantités. Il y joue un rôle essentiel pour résister à l’acidification (Cecchini,
2000e; Ponette et al., 1997).

Le calcium présent dans les pluviolessivats est essentiellement issu de particules sèches
déposées sur les feuilles et lessivées lorsqu’il pleut (Dambrine et al., 1998a). Lorsque les
feuilles ou les aiguilles sont carencées ou corrodées par l’acidité, elles deviennent plus
perméables et le lessivage est intensifié.

2.1.5 Le magnésium, Mg

Le magnésium est absorbé par les racines et par les feuilles des arbres sous la forme du
cation Mg2+ (Ragsdale et al., 1992). La présence et la disponibilité de cet élément dans les
sols sont essentielles pour la santé des forêts.

Le jaunissement de l’épicéa et du Douglas peut être causé par une déficience en
magnésium sur un sol acide. Les déficiences en magnésium semblent parfois être
aggravées par des déficiences en calcium (Bonneau et Landmann, 1993; Landmann et al.,
1995; Landmann et Bouhot-Delduc, 1995).

Comme pour le calcium, le magnésium présent dans les pluviolessivats est essentiellement
issu de particules sèches déposées sur les feuilles et lessivées lorsqu’il pleut (Dambrine et
al., 1998a).

2.1.6 Le phosphore, P

Les apports atmosphériques de phosphore sont négligeables par rapport aux apports de la
roche mère, de la décomposition de la matière organique ou des engrais pour les sols et des
rejets urbains pour les eaux. Toutefois, si le phosphore est présent en grandes quantités
dans les sols, il l’est majoritairement sous des formes chimiques qui sont inaccessibles
pour les plantes. C’est pourquoi de nombreuses forêts présentent des carences en
phosphore (Ponette et al., 1997; Ulrich et Bonneau, 1994).

Le phosphore est absorbé par les plantes sous la forme d’orthophosphates (HnPO4
n-3, n=0,

1, 2 ou 3). Aux pH habituels des sols, les formes H2PO4
- et HPO4

2- sont prédominantes. À
pH faibles ou élevés, l’orthophosphate est présent sous forme de composés solides qui sont
peu biodisponibles (Manahan, 1994). Le phosphore est en général peu éliminé des sols par
lessivage. On le retrouve donc en faibles quantités dans les eaux de surface et c’est
pourquoi il y est souvent le facteur limitant la croissance des algues.

2.1.7 Les micronutriments

Les micronutriments sont des éléments qui, pour la plupart, sont nécessaires en faibles
quantités pour le développement des plantes car ils sont utiles pour le fonctionnement de
leurs enzymes. À plus fortes concentrations, ces éléments peuvent devenir toxiques. Ce
sont, par exemple, le manganèse, le cuivre, le fer, le zinc, le chlore, le sodium, le cobalt, le
nickel, le sélénium (Tableau 2-1) (Manahan, 1994; UNIFA, 2002).
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L’acidification des sols contribue à solubiliser les métaux qui peuvent ainsi devenir
biodisponibles à des concentrations qui peuvent être toxiques (Hernández et al., 2002;
Kotas et Stasicka, 2000; McBride et al., 1997; Römkens et Salomons, 1998 ). Une fois en
solution, les métaux peuvent aussi être lessivés vers les eaux de surface.

L’aluminium est un élément non nutritif, dont certaines formes sont toxiques pour les
plantes. Dans les sols acides, l’aluminium est solubilisé et est assimilable par les plantes
alors qu’à des pH élevés, il précipite sous forme d’oxyde non disponible pour les plantes.
Les effets de l’aluminium sur les plantes sont discutés plus en détail dans la section 4.2.

La pollution des écosystèmes par les métaux est un sujet à part entière, qui dépasse de
beaucoup les objectifs de ce rapport. Il est toutefois d’actualité tant pour la pollution
transfrontière que locale (Hernández et al., 2002).

2.1.8 La matière organique

La matière organique du sol est essentiellement constituée de matières végétales, animales
ou microbiennes en état de décomposition plus ou moins avancée. Cette décomposition ou
reminéralisation remet à la disposition des plantes les éléments qui sont nécessaires pour
leur croissance. La décomposition de la matière organique est le « travail » d’organismes
(vers de terre, insectes, champignons…) et de microorganismes qui vivent dans le sol ou
dans la litière. Ceux-ci puisent leur nourriture dans la matière organique et sont d’autant
plus présents et actifs que sa valeur nutritive est importante, ce qui généralement se traduit
par une concentration d’azote élevée par rapport à la concentration de carbone. On utilise
souvent le rapport C/N (concentration de carbone organique / concentration d’azote)
comme indicateur de la fertilité du sol. Une diminution du rapport C/N (c’est-à-dire une
augmentation de la concentration en azote par rapport à celle du carbone) entraîne une
minéralisation plus rapide de la matière organique du sol et donc une plus grande fertilité.
Selon l’écosystème considéré et l’utilisation que l’on veut faire de ce rapport, plusieurs
valeurs seuils sont présentées dans la littérature (Figure 2-3, Cecchini, 2000a; b ; 2000c ;
2000d ; 2000e ; 2000f ; NEGTAP, 2001 ).

Activité biologique et 
minéralisation 
moyennes à réduites

15 25 C/N20

Bonne activité biologique
Bonne minéralisation

N libéré par activité 
microbiologique est 
immédiatement recyclé

N libéré par activité microbiologique 
permet la nutrition des plantes

Lessivage est faible
Lessivage de N est 
proportionnel aux apportsLessivage de N > apports

Activité biologique faible
Minéralisation lente

Figure 2-3 : Différents seuils pour la valeur C/N montrant les processus observés dans
chaque gamme (Cecchini, 2000a ; 2000b ; 2000c ; 2000d ; 2000e ; 2000f ;
NEGTAP, 2001).
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La matière organique minéralisée libère dans le sol, et sous forme disponible pour les
plantes, l’azote qu’elle contenait mais aussi les cations basiques, le soufre et tous les
microéléments nécessaires aux plantes. En période de croissance, celles-ci pourront donc
les utiliser au fur et à mesure que la minéralisation a lieu, mais si les taux de minéralisation
sont supérieurs aux taux d’assimilation par les plantes (ce qui peut arriver en hiver ou si la
pluviométrie est forte), les éléments nutritifs peuvent être lessivés et se retrouver dans les
cours d’eau. Ils sont perdus pour le sol qui peut s’en trouver appauvri. Ils fertilisent les
cours d’eau, jusqu’à, dans les cas extrêmes, entraîner des dysfonctionnements (ONF,
1999).

La matière organique est composée d’acides faibles (essentiellement humiques, fulviques,
carboxyliques et phénoliques). Leur caractère d’acide faible leur confère un pouvoir
tampon autour de leur pKa : lorsque le pH de la solution dans lequel ils se trouvent est
proche de leur pKa, un ajout relativement important d’acide ou de base ne modifiera pas le
pH du milieu. Le pKa des acides humiques, fulviques et carboxyliques est proche de 4,
celui des acides phénoliques proche de 10. Il en résulte que les eaux naturelles chargées en
matière organique ont des pH relativement stables autour de 5.

2.2 La chimie des processus d’échange des cations

Les processus d’échange des cations à la surface des sols sont contrôlés par des équilibres
thermodynamiques entre les particules et la solution du sol. Ces équilibres sont déterminés
par les propriétés chimiques des éléments, en particulier leur affinité avec les particules
argileuses du sol et leurs concentrations relatives dans le milieu. D’une manière générale la
force d’adsorption, ou affinité, des cations sur les particules du sol peut être comparée :
adsorption forte : Al+3 > Ca2+ > Mg2+ > K+ = NH4

+ > Na+ > H+ : adsorption faible (Cooper,
2002).

D’autre part, les cations auront tendance à se déplacer vers le milieu où leur concentration
est la plus basse. En milieu acide ce processus est facilité : même si leur affinité pour les
particules est relativement faible, les protons, s’ils sont en forte concentration dans l’eau,
auront tendance à déplacer les autres cations. Cela peut entraîner une perte d’éléments
nutritifs des sols vers les eaux. La figure ci-dessous schématise le type d’échange que l’on
peut observer. Le transfert des cations basiques de la particule de sol vers l’eau sera facilité
par la présence d’anions acides (SO4

2- et NO3
-) en solution.

Al3+

H+

Solution du sol
Particule du sol

chargée négativement

+ -
-

----
-

Al3+

H+

Al3+ Ca2+

Mg2+

Na+

+-
-

---
-

-

Ca2+

Mg2+

Na+
Ca2+

Figure 2-4 : Exemple d’échanges de cations entre la surface d’une particule de sol et la
solution du sol. D’après Cooper, 2002.
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Le nombre de charges négatives sur les particules des sols dépend de leur nature : les
sables ont peu de sites auxquels peuvent s’attacher des cations, tandis que la matière
organique, qui est en partie composée d’acides faibles, en présente davantage. Ces charges
négatives sont autant de sites sur lesquels peuvent venir s’adsorber des ions positifs, les
cations. Le nombre de sites d’adsorption pour les cations est représenté par la capacité
d’échange cationique  (CEC) du sol. Les sables ont normalement une CEC < 1 méq/100g,
tandis que certains humus, riches en matière organique, ont des CEC de l’ordre de 300 -
400 méq/100g. La CEC d’un sol contenant une quantité habituelle de matière organique
(environ 5 %) est de l’ordre de 10 à 30 méq/100g (Cooper, 2002 ; Manahan, 1994). Il est
utile de connaître la capacité d’échange d’un sol, d’autant plus que c’est à partir de cette
mesure qu’est établi le taux de saturation en bases du sol (somme des cations basiques /
CEC), un paramètre nécessaire pour évaluer la fertilité du sol et sa capacité de résistance à
l’acidification. La CEC diminue au fur et à mesure que la matière organique est
minéralisée et quand le sol devient plus acide ou plus oxydant.
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3 PROCESSUS CHIMIQUES D’ACIDIFICATION DES SOLS ET DES EAUX

3.1 Les sources atmosphériques d’acidification

3.1.1 L’azote atmosphérique

L’azote réactif d’origine anthropique est émis dans l’atmosphère essentiellement :

• sous forme d’oxyde d’azote ou NOx (NO, NO2
-, NO3

-) produits par combustion
(environ 100 millions de tonnes chaque année à travers le monde),

• sous forme d’ammoniac (NH3) appliqué sur les sols comme fertilisant ou produit par
les animaux d’élevage,

• sous forme de protoxyde d’azote (N2O) et de monoxyde d’azote (NO) produits par la
transformation microbienne des fertilisants azotés.

Les sources naturelles d’oxydes d’azote émettent plusieurs centaines de millions de tonnes
d’azote par an (Galloway et al., 1996; Manahan, 1994).

3.1.2 Le soufre atmosphérique

A la suite des efforts de réduction d’émissions qui ont eu lieu en Europe depuis les années
70-80, les émissions de soufre ont fortement diminué. La France a baissé ses émissions de
soufre de 74 % entre 1980 et 1998 (Bouchereau et Oudart, 2000). Toutefois les activités
anthropiques introduisent quand même environ 100 millions de tonnes de soufre dans
l’atmosphère chaque année dans le monde, essentiellement à travers la combustion de
charbon et de fuels et sous forme de SO2. En présence d’espèces oxydantes aussi présentes
dans l’atmosphère (radicaux libres, ozones, oxydes d’azote …), le dioxyde de soufre est
oxydé en sulfate et en acide sulfurique (Manahan, 1994).

Dans les zones où les apports atmosphériques ne sont pas dominants, les couches d’humus
contiennent une large proportion de soufre organique, issu de la dégradation de résidus de
plantes ou d’animaux. La proportion de sulfate par rapport au soufre total augmente avec la
profondeur du sol.

3.1.3 Les retombées atmosphériques sèches et humides

Les retombées atmosphériques peuvent être sous la forme de dépôts secs (particules sèches
ou gaz) ou de dépôts humides (pluie, pluviolessivats, neige, grêle, brouillards ou nuages).
Les processus qui contrôlent ces dépôts sont très différents les uns des autres.

En dehors de toute pollution, le pH de l’eau de pluie est de 5,5. Ce pH légèrement acide est
dû à la présence naturelle de gaz carbonique dans l’air qui forme de l’acide carbonique
quand il se dissout dans l’eau de pluie. La présence d’acide sulfurique, nitrique et
chlorhydrique est susceptible de faire baisser ce pH.

Les sources d’acides nitrique et sulfurique ont été décrites plus haut. Les chlorures ont
deux sources principales : les océans et l’activité humaine. S’ils sont d’origine marine, les
ions chlorures n’ont pas de pouvoir acidifiant car ils sont associés à du sodium ou du
potassium. Cependant, s’ils sont d’origine anthropique (incinération de PVC par exemple),
ils sont émis seuls et ils peuvent former de l’acide chlorhydrique qui a un important
pouvoir acidifiant.
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Des résultats d’études en Europe et aux États Unis suggèrent que les valeurs minimum de
pH dans les précipitations sont de l’ordre de 2,3, les moyennes aux alentours de 3,5 - 4,8
(Cape, 1993). Toutefois, en 6 ans de mesures du réseau RENECOFOR (1993 - 1998),
aucun pH aux environs de 3 n’a été mesuré pour l’eau de pluie en France. La majorité des
mesures se situent entre 4,5 et 5,5 (ONF, 1999; Ulrich et al., 1993).

L’eau de pluie qui tombe sur les arbres et s’égoutte ensuite au sol (les pluviolessivats) se
charge de la matière qui est déposée sur les feuilles par temps sec, en particulier de
polluants acides (Ulrich et al., 1999) mais aussi en matière organique dont 90 % est acide
ce qui est dû aux acides carboxyliques et phénoliques qui la composent. La contribution de
la matière organique à l’acidité des pluviolessivats dépend de leur concentration et
augmente avec le pH. Elle est plus importante au printemps et en été qu’à l’automne ou en
hiver (Fillion et al., 1999).

La neige reste en contact avec le feuillage pendant de longues périodes durant lesquelles
des échanges de cations ont lieu. Des concentrations de polluants jusqu’à 100 fois
supérieures dans la neige en contact avec le feuillage que dans le reste de la neige ont été
mesurées (Henderson, 1990). Ce type d’étude est rare et mériterait d’être vérifié pour
comprendre le cycle des échanges qui affectent les arbres de haute montagne. En France, la
proportion de forêts où la neige reste de longues périodes sur les arbres est faible par
rapport à la surface totale des forêts (environ 15 millions d’hectares).

Les dépôts via les brouillards se différencient des autres types de dépôts humides par
plusieurs caractéristiques (Fowler et al., 1990; Ulrich et al., 1993):

• Les gouttelettes qui forment les nuages sont jusqu’à 100 fois plus concentrées en
polluants que les gouttes de pluie.

• Le bas des nuages est généralement plus chargé en polluants que le haut.

• Les brouillards de plaine sont généralement constitutés de gouttelettes plus fines et sont
donc moins mouillants que les brouillards de montagne.

• La fréquence des brouillards, et donc leur contribution pour les dépôts, augmente avec
l’altitude.

• Les taux de dépôt de l’eau des nuages et des brouillards peuvent être jusqu’à 4 fois
supérieurs sur les arbres que sur l’herbe. En effet, les arbres forment une surface
rugueuse qui présente beaucoup plus de points de contact par unité de superficie
qu’une zone couverte d’herbe.

En conséquence, dans les forêts de montagne, jusqu’à la moitié des composés apportés par
les dépôts humides peut provenir directement des gouttelettes des brouillards (Cape, 1993;
Kroll et Winkler, 1990 ; Saxena et al., 1989). La contribution des brouillards en plaine est
plus faible. Dans une vallée aux environs de Berne, elle serait de 5-6 % du dépôt total dans
une période comprise entre l’automne et le printemps (Fuhrer, 1986).

La contamination des dépôts atmosphériques a un impact sur la chimie des sols mais peut
aussi avoir un impact direct sur la santé des arbres. En effet, des réactions biochimiques
entre les substances apportées par l’eau et celles présentes dans les feuilles peuvent
perturber la santé des plantes. En particulier, les équilibres ioniques entre l’eau des
précipitations et les tissus des feuilles peuvent être modifiés.
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Un grand nombre de facteurs peuvent influencer la virulence de l’impact : l’espèce de
l’arbre, sa position, le sol sur lequel il pousse, la quantité, la fréquence de l’exposition. Il
faut noter toutefois que si de telles observations ont été faites, elles sont souvent le fruit
d’expériences de laboratoire sur de jeunes plants. Or il est possible que ces résultats ne
soient pas tous directement transposables aux arbres adultes (Cape, 1993).

À partir d’un pH dans les précipitations inférieur à 3,5, la structure microscopique des
surfaces des feuilles peut être endommagée. Lorsque le pH des précipitations est inférieur à
3, les dégâts sur les feuilles sont généralement visibles bien que certaines espèces résistent
bien jusqu’à des pH de l’ordre de 2. En France comme en Grande Bretagne aucun effet
toxique direct causé par la présence de composés azotés dans les pluies n’a été observé sur
les arbres (Bonneau et Landmann, 1993 ; Cape, 1993; NEGTAP, 2001).

Les ions présents dans l’eau déposée sur des feuilles sont d’autant mieux absorbés par
celles-ci que leur concentration est grande. Les apports en ions sont donc particulièrement
importants quand l’eau se concentre en solutés au fur et à mesure que les gouttes d’eau
sèchent sur les arbres. Il en résulte que l’impact des polluants contenus dans les pluies et
les brouillards est d’autant plus important que les pluies et les brouillards sont intermittents
et que les forêts se trouvent aux altitudes correspondant à la base des nuages (Cape, 1993).

Des dépôts humides acides augmentent le taux de lessivage des cations (Ca++, K+ et Mg++)
des feuilles. À des pH très bas, il y a alors modification de la structure de la feuille. Aux
pH généralement observés sur le terrain, il n’a pas pu être démontré que cette perte de
cations était détrimentale à la santé des arbres. Ce lessivage est probablement faible et est
sans doute compensé par l’assimilation par les racines (Cape, 1993).

Les dépôts secs et humides sont aussi fonction du relief du sol et de la végétation qui
l’occupe. Les prairies reçoivent moins de dépôts atmosphériques que les forêts. Il y a des
différences sensibles entre les différentes espèces d’arbres. Augusto et Ranger (2001)
suggèrent que les conifères captent plus efficacement les dépôts atmosphériques que les
feuillus et se réfèrent à une étude de Ranger et Nys (1994) selon laquelle les épicéas
captent 155 % plus d’azote atmosphérique que les chênes sessiles, 50 % plus de soufre,
10 % plus de calcium et 15 % moins de potassium.

3.1.4 Dépôts atmosphériques en France

Les Tableaux 3-1 et Tableau 3-2 donnent des valeurs de dépôts atmosphériques en azote,
soufre et cations basiques en France.

Les valeurs moyennes des dépôts d’ammoniac en France (Tableau 3-2) sont couramment
de l’ordre de 5 à 8 kg ha-1 an-1 ce qui correspond aux prédictions du modèle EMEP (4 - 10
kg ha-1 an-1 ). Les valeurs les plus élevées (> 10 kg ha-1 an-1) se trouvent dans les
montagnes du nord-est de la France (Ardennes, Vosges) tandis que les valeurs les plus
faibles (2 - 3 kg ha-1 an-1) sont mesurées dans le sud-est. Les variations locales (2 - 12 kg
ha-1 an-1 dans les Vosges) sont du même ordre de grandeur que les variations nationales. La
Bretagne est la région où les émissions sont les plus fortes mais aucune mesure de dépôts
ne semble y avoir été faite (Landmann, 2000; Ulrich et al., 1993).
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Tableau 3-1 : Apports atmosphériques hors et sous couvert mesurés dans le réseau
RENECOFOR entre 1993 et 1996 ou issus des données de diverses
mesures entre 1966 et 1990. (1) Calcul approximatif ; (2) Données
RENECOFOR ; (3) Autres données. (Ranger et al., 2000; Ulrich et al.,
1993; Ulrich et al., 1998)

Apports hors couvert
kg ha-1 an-1

Apports totaux sous couvert
kg ha-1 an-1

Valeur
moyenne

Amplitude Valeur
moyenne

Amplitude

Dépôt atmosphérique total
au sol (1)

kg ha-1 an-1

Azote nitrique 4 2 - 8 5 0 -12 (2)

1 - 33 (3)

Azote
ammoniacal

5 2 - 11 5 0 - 10 (2)

1 - 33 (3)

Azote 9 10 15

Soufre 7 4 - 19 12 6 - 37 (2)

10 - 95 (3)
12

Sodium 12 2 - 49 23 2 -136 (2)

4 - 62 (3)
23

Potassium 2 1 - 3 22 11 - 37 (2)

5 - 74 (3)
3

Calcium 7 2 -18 12 6 - 24 (2)

4 - 48 (3)
10

Magnésium 2 0 - 7 4 1 - 19 (2)

1 - 13 (3)
2

Tableau 3-2 : Niveaux minimum et maximum de dépôts d’azote ammoniacal dans
différents réseaux d’études. Tableau extrait de Landmann, 2000.

Dépôts de NH3
ou NH4

+
Origine Nombre

de sites
Années de
référence

Min kg ha-1 an-1

Région
Max kg ha-1 an-1

Région

Humides
(mesures)

Bapmon 6 1979-1989 1
Sud Est

6,2
Nord

Totaux hors forêt
(mesures)

Bapmon, MERA,
EMEP,
RENECOFOR

27 1993-1995 2-3
Sud Est

13
Montagnes de l’Est

Vosges 10 1989-1991 3
Vosges

12
Vosges

Totaux en forêt
(mesures)

RENECOFOR 27 1993-1996 0,4
Sud Est

10,5
Ardennes

Vosges 10 1989-1991 1
Vosges

12
Vosges

Études diverses 25 1978-1990 1
Sud Est

33
Ardennes

Totaux (model) EMEP 1995 2 - 4
Sud Est

10 - 20
Bretagne
> 20 localement
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3.2 L’acidification dans les sols

La Figure 3-1 représente schématiquement les principaux processus qui peuvent acidifier
les sols (flèches rouges et foncées) ou les protéger contre l’acidification (flèches bleues et
claires). Ces processus sont discutés plus en détail dans les paragraphes suivants.

BCBC

SO4
-- ou NO3

- + BC

NHy, NOx,
SOx, Cl-

HH++, Al, Al3+3+

N2

-
HH++

BC

COCO22, Al(OH), Al(OH)YY  

BC
NOxNOx, , SOxSOx

-

P4

P8

P2
P9 P3

P1

P10

P7

P11P12

P5

P14

P6

P13

Figure 3-1 : Représentation schématique des principaux processus contrôlant
l’acidification du sol. Les flèches rouges symbolisent les mécanismes
acidifiants, les bleus les mécanismes freinant l’acidification. Les numéros
sont repris dans le texte.

3.2.1 Mécanismes acidifiants

Tout processus qui diminue la quantité de cations échangeables du sol et/ou augmente le
nombre de charges négatives du sol sans augmenter la teneur en cations basiques est un
processus qui acidifie le sol. Ces processus peuvent être naturels ou avoir des causes
anthropiques. Ce sont :

• P1 : Les dépôts atmosphériques de substances acidifiantes. Voir Section 3.1.

• P2 : Le déplacement des cations basiques adsorbés sur les particules de sols par les
protons et les ions aluminium. Voir Section 2.2.

• P3 : Dissolution des oxydes d’aluminium et formation de bicarbonates. Voir Section
2.1.7. La formation des carbonates est le résultat des équilibres chimiques entre le gaz
carbonique (CO2) dissous dans l’eau et les carbonates (CO3

2-, HCO3
- et H2CO3). Aux

pH naturels des eaux de surface, les formes dominantes sont la forme hydratée de CO2

et HCO3
-.

• P4 : Le lessivage de cations basiques des sols vers les eaux. Quand la quantité d’anions
dans la solution augmente suite à des apports atmosphériques, à une production
d’anions dans le sol (nitrification) ou à une fertilisation, la charge de ces anions dans
l’eau doit être balancée par des cations ou des protons qui étaient précédemment
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adsorbés aux particules du sol. Binkley et Hogberg (1997) rapportent les résultats
d’une étude qui suggère que 30 % des cations basiques du sol pourraient être perdus
quand les ions sulfate et nitrate sont lessivés d’un horizon du sol mais notent que cette
estimation pourrait être excessive.

• P5 : L’assimilation des cations basiques par les plantes : ces processus conduisent à une
baisse du taux de saturation en bases du sol et donc à une baisse de sa capacité à
résister à l’acidification. Cela se produit :

ð Au fur et a mesure qu’une forêt vieillit et que de plus en plus de cations sont
stockés dans la biomasse (Binkley et Hogberg, 1997; Thimonier et al., 1994).

ð Lorsque la croissance des plantes est accélérée par un nouvel apport d’azote (par
fertilisation ou par apport atmosphérique).

De plus, ce processus est accompagné par le rejet par les racines d’un proton pour
chaque cation monovalent (K+, NH4

+) et de deux protons pour chaque cation bivalent
(Ca2+, Mg2+). Un proton est également libéré dans le sol pour chaque molécule
d’ammoniac absorbée pas la plante. Les charges électriques sont ainsi équilibrées dans
la masse de la plante et dans le sol mais le résultat est une augmentation du nombre de
protons, et donc de l’acidité, dans le sol.

• P6 : Export des cations basiques lors de récoltes. Ces exports sont accompagnés
d’exports d’azote et de soufre dans la matière organique des plantes coupées et
ramassées. Il a toutefois été montré que la fertilité des sols est mieux conservée si le
bois mort des forêts est laissé sur place plutôt que ramassé.

• P7 : Désorption d’anions acides des particules du sol. Les anions (nitrate et sulfate)
peuvent être adsorbés à la surface des particules, où ils sont stockés, jusqu’à
« saturation » du sol (processus P10). Le processus inverse de désorption permet le
retour vers des concentrations « normales ». Les vitesses de ces processus sont mal
connues.

(Processus non représentés sur la Figure 3-1)

• La minéralisation incomplète de la matière organique : celle-ci transforme les résidus
des plantes et d’animaux et conduit à la formation de nitrates, d’acides organiques par
les organismes vivant dans le sol (champignons, bactéries, racines). L’activité des
organismes du sol peut être accélérée à la suite d’éclaircissements de la forêt, lors de
coupes de bois par exemple, car cela change les conditions climatiques locales
(davantage d’ensoleillement et température plus élevée, Waide et al., 1987). La
quantité d’acide issue de cette matière organique dépend de sa nature, de ses taux
d’accumulation et du pH du sol (Binkley et Hogberg, 1997; NEGTAP, 2001). Ainsi les
sols sous les conifères sont plus acides que sous les feuillus en partie parce que les
conifères, plus que les feuillus, filtrent et retiennent efficacement les apports
atmosphériques, en particulier les ions acides tels que les sulfates. Ces dépôts sont
transférés au sol soit lors de lessivage par la pluie soit lorsque les aiguilles tombent
(Augusto et Ranger, 2001). Les conifères produisent aussi une litière qui est lente à se
décomposer et qui génère de fortes quantités d’acides organiques, qui sont acidifiants.
Le nitrate libéré par la minéralisation de la matière organique est acidifiant s’il est en
excès par rapport à son assimilation et son immobilisation par les plantes et les
microorganismes.
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• La nitrification (représenté sur la Figure 2-1 mais pas sur la Figure 3-1) : cette réaction,
catalysée par certains micro-organismes spécifiques, oxyde l’ammonium (NH4

+) en
nitrite (NO2

-) puis en nitrate (NO3
-). Elle génère deux protons pour chaque molécule

d’ammonium transformée en nitrate. Elle est donc acidifiante. La nitrification atteint
des taux maximum à des pH du sol compris entre 5,5 et 6,5 (Kasica et Good, 1997).
Des périodes courtes mais intenses de nitrification seraient à l’origine d’accumulations
de nitrate dans le sol pendant les périodes de sécheresse. Ce nitrate accumulé peut
abaisser le pH de l’eau du sol aux premières pluies de plusieurs dixièmes d’unités pH
(Binkley et Hogberg, 1997). De tels phénomènes sont naturels et observés après chaque
épisode pluvieux mais peuvent être amplifiés par des changements climatiques si ceux-
ci conduisent à des périodes de sécheresse prolongées. Ils peuvent être particulièrement
néfastes s’ils ont lieu au moment où une espèce est à un stade de vie sensible (œufs ou
larves par exemple).

3.2.2 Les mécanismes freinant l’acidification

• P8 : Déplacement d’anions acides des particules du sol par des cations basiques. Cette
réaction peut avoir lieu si le stock de cations basiques est augmenté par une
minéralisation complète de la matière organique ou par un apport extérieur tel que le
chaulage qui introduit une source de cations basiques rapidement solubles. Les
expériences menées dans les pays scandinaves ne concluent pas toutes que le chaulage
a un effet bénéfique sur la santé des forêts. Les sites français qui ont été chaulés
semblent avoir bénéficié du traitement (Binkley et Hogberg, 1997; Landmann, 1999;
NEGTAP, 2001).

• P9 : Formation de gaz carbonique et précipitation d’aluminium : cette réaction dépend
des conditions environnementales (température, pH …).

• P10 : L’immobilisation des sulfates et des nitrates sur les particules du sol. Cela peut se
faire selon plusieurs routes dont l’adsorption des sulfates sur les oxydes de fer et
d’aluminium ou l’incorporation de l’azote inorganique (nitrate ou ammonium) dans la
matière organique du sol. Ce dernier processus est rapide : de quelques minutes à
quelques jours (Compton et Boone, 2002; Koptsik et al., 1999; NEGTAP, 2001).

• P11 : La réduction microbienne des sulfates (réaction réversible) et des nitrates
(dénitrification) qui est un processus qui élimine le nitrate présent dans le sol ou à la
surface des arbres. Les taux de ces réactions sont fonctions de l’humidité, de la
température, de la quantité et de la qualité (rapport C/N) de la matière organique dans
le sol. Des taux mesurés dans le sol d’une forêt canadienne sont 10 mmol m-2 an-1 en
conditions aérobiques (= en présence d’oxygène), 65 mmol m-2 an-1 en conditions
anaérobiques (= en l’absence d’oxygène). La dénitrification peut être un processus
particulièrement significatif dans le calcul des flux d’azote en automne quand les sols
sont humides et chauds ce qui favorise les conditions anaérobiques (Bélanger et al.,
2002a; Mellilo et al., 1983; NEGTAP, 2001; Strong et Fillery, 2002).

• P12 : L’assimilation d’ions acides par les plantes. L’immobilisation de l’azote dans le
sol par des champignons (mycorhizal fungi) est un processus qui a été suggéré comme
puits pour l’azote (Aber et al., 1998).

• P13 : La minéralisation complète de la matière organique (en particulier celle du bois
mort dans les forêts) détruit les acides organiques et rend au sol les cations qui ont
formé les éléments nutritifs de la plante. Des études ont montré que cette
reminéralisation était suffisante pour que le pH du sol augmente d’une unité. Cette
« alcalinisation » du sol serait du même ordre de grandeur que l’acidification qui a lieu
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lors de la croissance de la forêt ce qui impliquerait que les forêts soient soumises à un
cycle naturel d’acidification / alcalinisation. Des études sont nécessaires pour valider
cette hypothèse (Binkley et Hogberg, 1997; Dambrine et al., 1998b).

• P14 : Dépôts atmosphériques de cations : ce processus est important sur la France. Les
poussières venues du Sahara y renouvellent régulièrement le stock de cations basiques
contrebalançant ainsi au moins en partie les effets des apports acides. L’activité
industrielle produit aussi des particules chargées en cations basiques. Les procédés de
collection des poussières étant de plus en plus efficaces, la quantité de cations basiques
d’origine industrielle se déposant sur les sols a diminué parallèlement aux dépôts de
sulfate et plus vite que le total des dépôts des substances acidifiantes (les dépôts de
nitrates ont peu baissé). Il a été suggéré que cette baisse de dépôts de cations basiques
pourrait expliquer l’absence d’amélioration dans les cours d’eau nord américains et
européens (Bélanger et al., 2002a ; Boudot et al., 2000 ; Hedin et al., 1994 ; Hedin et
Likens, 1996 ; Psenner, 1999; Stoddard et al., 1999).

(Processus non représentés sur la Figure 3-1)

• Une forte pluviométrie : si la pluie est moins acide que le sol, elle dilue l’acidité de la
solution du sol ce qui en augmente le pH (Augusto et Ranger, 2001).

• Le rejet dans le sol d’ions OH- par les racines pour chaque anion (NO3
-, SO4

-) absorbé.
Ce processus permet d’équilibrer les charges électriques dans la plante et dans le sol.

• L’altération de la roche : elle libère des cations de la roche mère. Les processus qui
contrôlent les vitesses d’altération sont mal connus. Il serait pourtant essentiel de
pouvoir les définir avec précision pour en déduire l’évolution des sols sur le long
terme. Ces taux d’altération dépendent de la nature de la roche mère mais aussi des
espèces végétales présentes (Binkley et Hogberg, 1997). Dans les sols dont l’épaisseur
ne dépasse pas environ 40 cm, les plantes à racines profondes (tels que les arbres)
peuvent faire remonter des cations depuis la roche mère, s’opposant ainsi à
l’acidification des sols (Havlicek et Gobat, 1996). Les conifères semblent être associés
à des taux de dissolution plus rapides que les feuillus, en partie parce que les sols sous
les conifères sont plus acides que sous les feuillus et en partie parce que les espèces de
champignons qui interviennent dans la dissolution des minéraux ne sont pas les mêmes
sous les deux types d’arbres. Quelques exemples de taux d’altération des roches sont
donnés dans le Tableau 3-3. Certaines études suggèrent qu’il y a au moins un ordre de
grandeur de différence entre les taux de dissolution des minéraux mesurés en
laboratoire et ceux calculés à partir de mesures sur le terrain (Augusto et al., 2000b).

Tableau 3-3 : Exemples de taux d’altération des sols (Kämäri et al., 1995; Koptsik et al.,
1999; Sverdrup et Warfinge, 1995)

Location du sol Type de sol Type de végétation Taux d’altération

Frontière Norvège -
Russe

Podzols fins et
grossiers

Forêts de pins et
bouleau épars. Buissons.

50 - 28 éq ha-1 an-1

Suède Calcul du modèle
PROFILE

> 300 éq ha-1 an-1 pour plus
de la moitié de la Suède

Finlande subarctique Podzols Ca, Mg : 350 éq ha-1 an-1

K, Na : 100 éq ha-1 an-1
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Les facteurs qui affectent la dissolution des minéraux sont (Augusto et al., 2000b) :

ð Le pH : les taux de dissolution sont minimaux entre pH 4,5 et 8 et augmentent en
solutions acide et basique.

ð La température : la dissolution des minéraux généralement augmente avec la
température mais pas la solubilité de l’aluminium qui elle diminue. Les
changements climatiques pourraient expliquer jusqu’à 10 % de la baisse des
concentrations d’aluminium dans les lacs tchèques (Skjelkvåle, 2003).

ð La force ionique de la solution : les taux de dissolution diminuent lorsque la
solution du sol est fortement chargée en ions calcium, potassium et sodium. À
l’inverse, ils augmentent si la solution du sol est renouvelée (forte pluviométrie).

ð La présence de ligands augmente la dissolution des minéraux en neutralisant une
partie des éléments présents en solution. Les équilibres de dissolution des particules
se font alors comme s’il n’y avait pas de minéraux précédemment dissous.

ð La forme et la taille des particules minérales : plus leur surface spécifique est
grande, plus la dissolution est importante. Plus il y a de sites à haute énergie et des
défauts à la surface des particules, plus la dissolution est rapide. Le nombre de ces
sites diminue avec le temps ce qui explique une baisse des taux d’altération avec le
temps.

ð La position du minéral dans le sol : les taux de dissolution sont plus élevés dans les
couches de surface (0-5 cm) qu’en profondeur (40 cm) sans doute à cause de la plus
grande activité biologique en surface, de la présence de la matière organique, d’une
différence de l’hydrologie, de l’effet tampon des sols, en bref d’une plus grande
réactivité des couches de surface. Ceci est vrai lorsque de nouvelles particules sont
ajoutées au sol comme c’est le cas dans un système expérimental. Dans un sol
naturel, soumis à l’érosion depuis « longtemps », les principales sources de cations
basiques peuvent se trouver dans des couches plus profondes (Koptsik et al., 1999),
peut être parce que les couches de surface sont lessivées au fur et à mesure que de
nouvelles particules « solubles » y sont apportées.

Rappelons ici que le pouvoir tampon du sol est une caractéristique du sol qui correspond
aux réserves qu’il a pour assimiler des apports acidifiants sans que son pH soit modifié.
Les acides organiques, l’aluminium à des pH inférieurs à 5, les carbonates dans la solution
du sol, la teneur en cations basiques des minéraux qui le composent contribuent au pouvoir
tampon (Bélanger et al., 2002b).

3.3 L’acidification dans les eaux de surface

Les études des lacs et des cours d’eau montrent que les caractéristiques du bassin versant
sont déterminantes pour la qualité des eaux de surface. En particulier, sont identifiés
comme paramètres déterminants (Dambrine et al., 1998b; Guérold, 1999; Kamenik et al.,
2001; Kopacek et al., 2004) :

• La taille du bassin versant : plus il est étendu, plus l’eau a le temps de s’infiltrer vers
des horizons où son acidité sera neutralisée. Les cours d’eau en tête de bassin versant
auront donc tendance à être acidifiés. C’est dans ces zones que sont faits de nombreux
captages d’eau potable en France.

• La position géographique, à cause d’une différence d’utilisation des sols (présence de
pâturages au nord où il y a apport d’azote sous forme de déjections animales) et
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d’ensoleillement (productivité accrue dans le sud qui conduit à une rétention d’azote
dans les plantes).

• La nature des sols rencontrés : plus l’eau traverse des zones dont le sol est riche en
bases, plus son acidité est neutralisée.

• La végétation du bassin versant qui retient l’eau, ce qui augmente le lessivage des sols
(et donc le pH des eaux). La végétation aquatique influence aussi la chimie de l’eau.

• La pente du bassin versant : plus elle est importante, plus le lessivage des sols est
augmenté.

• L’exposition des lacs : il en dépend les taux d’enneigement et le temps de gel du lac, ce
qui influence les taux de lessivage et la végétation dans le lac.

En général, les dépôts atmosphériques directs de l’atmosphère vers l’eau, sans passer par
les sols, ne représentent qu’un pourcentage faible par rapport aux apports totaux, surtout
dans les milieux éloignés de sources locales. Attention toutefois aux généralités :
Rimmelin et al. (1999) ont montré qu’une part significative (26 % sur l’année) des apports
d’azote minéral au bassin d’Arcachon était d’origine atmosphérique.

Ainsi l’influence des dépôts atmosphériques sur les concentrations observées dans les eaux
de surface est plus ou moins modulée en fonction des caractéristiques du bassin versant et
de la végétation qui le couvre. Cela peut conduire à des réponses différentes aux baisses
des dépôts. Dans la plupart des régions européennes et en Amérique du Nord, on observe
un temps de latence entre la baisse des dépôts et la baisse des concentrations dans les eaux
de surface. À l’inverse, dans les Alpes et dans les îles britanniques, la réponse est presque
immédiate (Skjelkvåle, 2003).

Une modélisation du passage des nitrates du sol vers les eaux de surface en Bretagne
montre que ce transfert se fait en plusieurs étapes et à des vitesses différentes. Les nitrates
déposés sur le sol traverseraient les 20 premiers centimètres du sol en une dizaine
d’années, car ils sont recyclés plusieurs fois avant de quitter cette zone. Il leur faudrait
ensuite 4 à 5 ans pour atteindre la nappe phréatique, située à une profondeur d’environ 10
m. Le transfert de la nappe à la rivière est l’étape la plus lente : il faudrait alors entre 10 et
15 ans. Le transfert est toutefois d’autant plus rapide que les dépôts ont lieu à proximité
des cours d’eau (Bordenave, 2002).

Les conditions climatiques influencent aussi l’acidification des eaux : des épisodes
hydrométéorologiques tels que la fonte des neiges ou de fortes pluies peuvent causer des
acidifications temporaires des eaux de surface qui ont perdu peu ou prou leur pouvoir
tampon. Ainsi, en tête de ruisseau dans les Alpes, des évènements acides ont été observés à
la fonte des neiges et à la suite d’orages (Guérold, 1999; Lepori et al., 2003; Robinson et
al., 2001).

L’apport de sels marins peut également être une cause temporaire d’acidification des eaux
de surface à proximité des côtes. Apportés par les embruns au cours de tempêtes, les sels
marins sont constitués de cations (Na+, Ca++,  K+, Mg++, …) et d’anions (Cl-, SO4

2-,…).
L’acidification qu’ils causent est le résultat d’une modification des équilibres chimiques du
sol et de l’eau du sol causée par une modification des proportions de cations acidifiants par
rapport aux cations basiques. Ceux-ci déplacent sur les particules du sol les ions aluminium
et les protons qui, lessivés, causent une acidification des eaux douces voisines. Cet effet est
réversible et disparaît après quelques jours ou quelques semaines lors d’épisodes isolés.
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Toutefois, pendant les années où les tempêtes sont fréquentes3, une accumulation de sels
marins dans les écosystèmes peut générer une augmentation de l’acidité des eaux. Cette
acidification naturelle cause un bruit de fond qu’il est important, mais parfois difficile, de
séparer des évolutions de l’acidification causées par les variations de la pollution
atmosphérique (Evans et al., 2001b). C’est pourquoi, dans les modèles, le « sulfate marin »
est habituellement soustrait des dépôts de sulfate mesurés. Le sulfate marin est estimé à
partir du rapport SO4

- / Cl- qui est constant dans l’eau de mer (les variations de ce rapport
sont négligeables comparées aux incertitudes dont on s’accommode dans le cadre des
études sur l’acidification et l’eutrophisation ; Evans et al., 2001a; NEGTAP, 2001). L’effet
des apports marins est particulièrement sensible dans les zones où les sols sont plutôt
acides et a été observé en Grande Bretagne, en Norvège, dans le sud de la Suède et aux
États-Unis (Evans et al., 2001b; Skjelkvåle et al., 2001a; Wright et al., 1988).

Dans les lacs et les cours d’eau acidifiés, l’alcalinité peut être régénérée par un certain
nombre de processus naturels, semblables à ceux observés dans les sols : la réduction des
sulfates, la dénitrification, les échanges d’ions avec les sédiments, la dégradation de la
matière organique dissoute. Cette régénération peut se faire en suivant le « chemin
inverse » de l’acidification : Le pH augmentera à la vitesse à laquelle il a diminué pendant
l’acidification.

Si l’acidification a été intense, la régénération peut suivre un chemin différent, le long
duquel les valeurs du pH, de l’ANC, les teneurs en cations, en azote ou en soufre,
donneront au milieu des propriétés différentes de celles qu’il a eues pendant l’acidification.
En particulier, on observe souvent que le pouvoir tampon des eaux de surface est plus
important avant qu’il ait été soumis à l’acidification qu’après. Il en résulte que pendant les
périodes de rétablissement, le système peut avoir un pouvoir tampon beaucoup plus faible
qu’avant son acidification. Tout processus menant à une acidification (tel qu’un orage)
aura alors un impact beaucoup plus important qu’avant la dégradation du système (Figure
3-2).

Malgré les baisses sensibles des émissions en Europe, le soufre reste le principal
responsable de l’acidification des ruisseaux européens. Pretchel et al. (2001) ont observé
une relation linéaire entre apports atmosphériques de soufre et concentration de sulfate
dans les eaux de surface. Une telle relation à l’échelle de l’Europe cache de fortes
variations régionales. Par exemple, selon Rogora et al. (2001), les dépôts atmosphériques
d’azote contribuent à l’acidification du Lac Majeur en Italie qui est en partie compensée
par les cations basiques apportés par la poussière venue du Sahara.

                                                
3 Il en résulterait une relation entre l’oscillation nord atlantique et l’acidification des lacs de l’ouest de la
Grande Bretagne. L’oscillation nord atlantique est un phénomène océanique et météorologique cyclique qui
influence le climat (températures, précipitations) tout autour du bassin atlantique, et tout particulièrement sur
l'Europe. http://www.ifremer.fr/lpo/thuck/nao/nao.html
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Figure 3-2 : Représentation schématique de l’évolution de la qualité du milieu aquatique
mesurée par exemple par son pH ou son alcalinité en fonction du temps
pendant une période d’acidification suivie d’une période de restauration.
Les grosses flèches représentent des évènements acidifiants (par exemple un
orage) de même intensité mais d’effets différents selon la période.
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4 LES EFFETS DE L’ACIDIFICATION SUR LES ORGANISMES VIVANTS

4.1 Impacts de l’acidification sur la flore

Les forêts européennes se sont développées sur des sols dans lesquels il y avait un élément
nutritif limitant, généralement l’azote mais cela a pu aussi être le potassium ou le
magnésium. Les forêts, et plus généralement les écosystèmes naturels ou semi-naturels, se
sont adaptés aux limites de leurs sols, en ayant des taux de croissance et des espèces
adaptées aux réserves disponibles. Les plantes se sont adaptées aux disponibilités en eau,
en carbone, en lumière et en température. Les activités humaines ont modifié ces
paramètres et ont donc modifié le développement de ces écosystèmes. Ces modifications
ont été dans certains cas voulues et sont gérées activement (zones agricoles, pâturages,
exploitations forestières…). Dans d’autres cas, qui nous intéressent ici, elles sont dues à la
pollution et sont donc les conséquences négatives de l’activité industrielle. Ces dernières
modifications du milieu naturel ont sans doute commencé au début de l’ère industrielle au
XIXème siècle et ont pris des proportions critiques (ou ont été clairement identifiées à
grande échelle) depuis une trentaine d’années.

D’un point de vue très théorique et simplifié, on peut imaginer que l’ajout de composés
azotés à un écosystème se traduit par des modifications progressives de son
fonctionnement :

1. Augmentation de la croissance des plantes.

2. Apparition d’espèces nitrophiles.

3. Saturation des sols en composés azotés.

4. Acidification des sols : baisse du pH et pertes de cations basiques ; dépérissement des
plantes.

5. Titration des écosystèmes aquatiques, c’est-à-dire remplacement progressif des cations
basiques par les cations acides avec in fine baisse du pH et des concentrations de
cations basiques puis dépérissement de la flore et de la faune aquatique.

En parallèle, apparaît une sensibilité accrue aux stress naturels, tels que, pour la forêt, les
vents, la sécheresse et les parasites.

Ce schéma, volontairement simpliste et qui ne prend pas en compte les effets de polluants
autres que les composés azotés, suggère une stricte succession des effets alors que les
changements dans les écosystèmes naturels sont progressifs et peuvent être simultanés. En
particulier, l’apport de composés soufrés accélère l’apparition de l’acidification mais
n’exclut pas qu’il y ait eutrophisation. C’est pourquoi, au sein de la convention LRTAP, on
envisage les effets combinés des dépôts soufrés et azotés et non plus seulement
l’acidification par le soufre en excluant les effets de l’azote. Le protocole de Göteborg est
en conséquence « multi-polluants et multi-effets ». La suite de ce chapitre expose les
stades de dégradation des milieux lors d’apports excessifs en polluants azotés et soufrés.

Les effets négatifs de l’acidification sur les plantes ont été observés dans les cas où les
doses de composés soufrés et azotés étaient importantes. Les effets des deux polluants
s’ajoutaient pour modifier les caractéristiques du sol en l’appauvrissant de ses cations
basiques et en dissolvant dans la solution du sol les ions métalliques jusqu’à des
concentrations qui étaient toxiques pour les plantes. Les émissions de soufre en France ont
baissé de 80 % depuis le maximum observé dans les années 1980, celles des oxydes
d’azote ont baissé de 29 % mais celles d’ammoniac ont augmenté de 3 % (Figure 11-2).
L’image donnée par ces valeurs françaises reflète plus ou moins ce qui s’est passé ailleurs
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en Europe et aux États-Unis (Brignon et Soleille, 2002; Hadley et Toumi, 2002; Kelleher,
2002; NEGTAP, 2001 ). C’est peut être grâce à l’effort fait sur les émissions de soufre que
les écosystèmes forestiers n’ont pas tous connu les effets de l’acidification à l’échelle
catastrophique prédite dans les années 70-80 (Landmann, 2002). Toutefois, les émissions
de composés acidifiants continuent de laisser leur marque sur les écosystèmes européens et
français.

Du point de vue de l’exploitation forestière, l’apport d’azote par l’atmosphère peut être
considéré, dans une certaine mesure, comme un avantage. D’après les études de l’INRA,
les sols forestiers sont en général des sols dont la fertilité est limitée. Leur productivité
dépend d’une quantité réduite d’éléments limitants, en particulier de la quantité d’azote
disponible (INRA, 2002a). Les apports anthropiques de cet élément peuvent en partie
expliquer les fortes hausses de productivité observées dans les forêts européennes : la
croissance des forêts suédoises est en moyenne 30 % plus élevée en 1990 qu’en 1950
(Binkley et Hogberg, 1997), l’accroissement radial des arbres a augmenté entre 1850 -
1865 et 1986 - 1990 dans plusieurs régions françaises comme le montre le Tableau 4-1
ci-dessous (INRA, 2002b) :

Tableau 4-1 : Accroissement radial des arbres dans les forêts françaises entre
1850-1860 et 1986-1990 (INRA, 2002b).

Espèce Région Accroissement

Sapin Vosges 160 %

Sapin Jura 130 %

Épicéa Vosges 130 %

Hêtre Vosges 90 %

Chêne sessile Plateau lorrain 90 %

Chêne pédonculé Plateau lorrain 55 %

Toutefois, ces chiffres doivent être considérés avec précaution car ils reflètent non
seulement les effets des apports en nutriments mais aussi des changements dans les
techniques de sylviculture, des modifications de méthodologie de mesure ainsi que des
changements des conditions climatiques (INRA, 2002b). Dhôte et al. (2000) insistent sur le
fait qu’on connaît mal les causes des changements de productivité des forêts ni
l’importance relative des trois facteurs qui peuvent avoir une influence positive sur la
productivité : les dépôts d’azote, l’augmentation de la concentration de CO2 dans
l’atmosphère et le réchauffement du climat auquel est associée une augmentation des
périodes de croissance de la végétation sur l’année. En effet, des corrélations significatives
ont montré l’influence positive des dépôts d’azote sur la croissance des arbres mais aussi
les influences positives de l’augmentation de la température et du taux de CO2 dans
l’atmosphère (Cannell et al., 1998 ; NEGTAP, 2001). Hasenauer et al. (1999) suggèrent
qu’en Autriche les périodes annuelles de croissance des arbres se sont s’allongées de
14 jours depuis 1961 suite aux changements climatiques. Les Allemands Fabian et Menzel
avancent un allongement des périodes de croissance de 10,5 jours entre 1959 et 1993
(Fabian et Menzel, 1999).
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Une forte productivité se manifeste par une augmentation de la hauteur des arbres et de
leur indice foliaire (volume de l’arbre / nombre de feuilles). Ces deux paramètres sont des
facteurs qui peuvent augmenter la fragilité des arbres face aux intempéries et aux vents
violents, face aux sécheresses (le stress hydrique est augmenté lorsqu’il y a davantage de
feuilles) et face aux besoins en nutriments. Des éclaircies peuvent limiter ces causes de
fragilité des forêts.

L’azote anthropique qui est apporté aux écosystèmes par l’atmosphère peut être utilisé par
les plantes pour leur croissance mais peut aussi dans une certaine mesure accroître le taux
d’azote dans les feuilles des arbres. Cela se traduit par une augmentation du rapport C/N
dans les tissus des plantes et de leur litière. Il s’ensuit une modification du cycle de l’azote
et plus particulièrement des taux de minéralisation dans les sols, comme il a été décrit dans
la section 2.1.8. Une augmentation de la teneur en azote dans les feuilles peut aussi rendre
les plantes plus sensibles aux attaques des insectes, à la sécheresse et au gel (Côté et
Ouimet, 1996; NEGTAP, 2001).

La sensibilité à la sécheresse peut être reliée à la présence des champignons symbiotiques
(mycorhizes) qui vivent au niveau des racines des arbres. Les arbres échangent des
composés carbonés contre une partie de leur alimentation hydrique et minérale fournie par
les champignons. Mais il semble que la croissance de ces champignons diminue avec le
rapport C/N des composés organiques produits par les racines des arbres. Une
augmentation des dépôts atmosphériques d’azote augmente ainsi la sensibilité des arbres
aux sécheresses (Marçais et al., 2000). De plus, il est possible, bien que non vérifié, que la
qualité du bois soit altérée quand sa concentration en azote augmente. Ceci pourrait avoir
des conséquences pour l’industrie du bois (Dhôte et al., 2000).

A court terme, l’acidification d’un sol solubilise les cations et donc les rend plus
disponibles pour les plantes en général et les arbres en particulier ce qui augmente les taux
de croissance, tant que l’abondance en cations basiques est suffisante. À long terme,
l’acidification cause un lessivage du sol et une diminution des taux de cations basiques ce
qui entraîne des carences en éléments nutritifs pour les plantes et une baisse de productivité
(INRA, 2002a; NEGTAP, 2001). Les cations, l’azote et le soufre excédentaires passent du
sol au cours d’eau dans lesquels les excès d’éléments nutritifs modifient la composition de
la flore et de la faune. Dans les eaux comme dans les sols, on observe alors des
phénomènes d’acidification. Cela se traduit par une baisse de pH et une baisse de l’ANC.

4.2 La toxicité de l’aluminium

L’acidification des sols peut causer la perte des éléments nutritifs du sol, être toxique pour
certaines plantes, mais en plus force le passage en solution de métaux lourds (aluminium,
manganèse, cuivre, zinc, cadmium …) précédemment liés aux particules du sol. Même
ceux de ces métaux qui font partie des éléments essentiels pour la croissance des plantes
(Tableau 2-1) deviennent rapidement toxiques s’ils sont présents en excès. Dans les sols
acides, ces métaux passent sous forme ionique dans la solution du sol, c’est-à-dire sous une
forme souvent considérée biodisponible et à des concentrations relativement hautes.

L’aluminium est le troisième élément le plus abondant dans la croûte terrestre : il en
compose environ 8 %. C’est naturellement le métal dont la teneur dans les sols est la plus
élevée (aluminium total 700-990 méq/100g sol, Al3+ échangeable 0,6-3 méq/100g sol,
(Guibaud et Ayele, 1997). Sa forte concentration dans le sol et sa forte affinité pour les
particules argileuses en font un élément qui intervient pour remplacer les cations basiques
sur les sites d’adsorption du sol. Il participe donc aux processus de baisse de fertilité des
sols.
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Comme tous les métaux, l’aluminium peut devenir toxique lorsque sa biodisponibilité
augmente. Il a été montré qu’à des concentrations supérieures à 50-80 µmol l-1 dans la
solution du sol, l’aluminium devenait toxique pour les jeunes pousses d’épicéas (études
citées par De Wit et al. (2001) et par Boudot et al. (1995). De fortes concentrations dans
les solutions du sol induisent une nécrose des racines, une inhibition de la croissance des
racines secondaires et sont reliées à un jaunissement des feuilles. Cette toxicité est aussi
fonction de la présence de calcium et de magnésium dans les sols car l’aluminium est
absorbé par les racines par les mêmes mécanismes que ces deux cations basiques. La
compétition entre l’aluminium et les cations basiques auprès des sites d’absorption sur les
racines fait qu’un excès d’aluminium peut empêcher l’assimilation des éléments nutritifs.
Inversement, la toxicité de l’aluminium est diminuée si les concentrations de calcium ou de
magnésium augmentent.

Parmi les facteurs qui facilitent la solubilisation de l’aluminium dans le sol, on trouve la
baisse du pH, l’augmentation de la force ionique et l’augmentation de la matière organique
dissoute (Guibaud et Ayele, 1997). Il faut aussi noter que si l’aluminium est solubilisé dans
les sols, il sera transporté par ruissellement vers les eaux de surface où ses formes
biodisponibles sont également toxiques (Ormerod et al., 1989). Dans les eaux de surface
non polluées, la concentration moyenne d’aluminium est de l’ordre de 0,2 mg l-1

(équivalent à 9 µmol l-1). Dans les eaux soumises à l’acidification, on observe des
corrélations significatives entre les concentrations en aluminium et celles de nitrate et de
soufre (Figure 4-1) (Maitat et al., 2000; Sposito, 1996).
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Figure 4-1 : Concentration d’aluminium dans les eaux de surface en fonction de la
concentration en ions acidifiants (Sposito, 1996).

Des études sur des zones agricoles suggèrent qu’en dessous d’un pH de l’eau du sol de
5,5 l’aluminium peut causer une baisse de la productivité. En milieu forestier, des valeurs
entre 4,4 et 6 ont été proposées (Bouthier et Castillon, 2001; Hendershot et Bélanger,
1999). Toutefois, le paramètre le plus utilisé est le rapport des concentrations en
aluminium sur les concentrations en cations basiques (Al / BC) dans les solutions du sol.
Les conditions sont estimées défavorables à la croissance des plantes lorsque le rapport des
molarités Al / BC est supérieur à 1 (Bonneau et Landmann, 1993; Cronan et Grigal, 1995 ;
Dambrine et al., 1993; Sverdrup et Warfinge, 1993). Party et al. (2001b) ont vérifié que la
valeur 1,2 pour le rapport Al / BC correspondait à une limite au-dessus de laquelle les
conditions de croissance des plantes deviennent défavorables dans les Vosges. Toutefois,
l’utilisation de ces ratios est contestée par plusieurs auteurs et par des études réalisées sur
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des forêts suédoises, norvégiennes et françaises (Augusto et Ranger, 2001; Binkley et
Hogberg, 1997; De Wit et al., 2001; Högberg et Jensén, 1994; Ilvesniemi et Starr, 1994;
Løkke et al., 1996). Seules quelques formes de l’aluminium seraient toxiques
(essentiellement Al3+ et des polymères4 Al13, Bouthier et Castillon, 2001) alors que le
calcul du ratio Al / BC ne prend en compte que la concentration totale en aluminium et non
pas sa spéciation. La mesure de l’aluminium total n’est donc pas un indice utile pour juger
de la toxicité de l’aluminium. Pour prendre en compte la spéciation de l’aluminium dans
les sols ainsi que les différences de toxicité des différentes espèces chimiques, Boudot et
al. (1995) suggèrent l’utilisation d’un indice de toxicité de l’aluminium. Cette approche
leur permet de conclure que l’aluminium est toxique pour les arbres essentiellement en
dehors des périodes de croissance. D’autre part, Göransson et Eldhuset (2001) suggèrent
que c’est la disponibilité en cations basiques qui est prépondérante pour la santé des forêts,
et non pas la toxicité reconnue de l’aluminium. Enfin, l’utilisation du paramètre BC égal à
la somme des cations basiques peut cacher les carences de l’un ou l’autre de ces éléments
nutritifs.

Cependant, l’acidification solubilise et rend davantage disponible l’aluminium, mais avec
lui tous les autres métaux. Ceux-ci sont présents en quantités bien inférieures mais ont,
pour certains, des toxicités supérieures à celle de l’aluminium. Ce sont des paramètres plus
difficiles à mesurer, donc mesurés moins souvent. On ne sait en conséquence pas le rôle
qu’ils peuvent jouer et encore moins les synergies ou les antagonismes qu’il peut y avoir
lorsque plusieurs métaux sont présents. Les méthodes analytiques qui pourraient mesurer la
fraction biodisponible de l’aluminium, comme des autres métaux lourds, ou leur spéciation
dans le sol restent à développer et à valider. À tort ou à raison, ou simplement pour des
questions pratiques, le rapport des concentrations Al / BC dans la solution du sol reste
souvent invoqué comme un facteur expliquant le dépérissement des arbres. Ce rapport est
utilisé dans les modèles de calculs de charges critiques de l’UN-ECE.

4.3 Impacts de l’acidification sur la faune

4.3.1 Faune aquatique

En France, l’existence de ruisseaux acidifiés, avec atteinte sur les populations de truites, a
été démontrée pour la première fois en 1987 par Massabuau et al. (1987). Le début du
processus a été daté aux alentours de 1850 par l’analyse des sédiments lacustres (Kreiser et
al., 1995).

Il y a eu quatre programmes de suivi des populations animales dans les lacs et les cours
d’eau de montagne européens. Leurs résultats permettent de mieux comprendre les effets
de l’acidification sur les populations de poissons. Il s’agit des programmes de la
communauté européenne AL : PE (« Acidification of mountain lakes : palaeolimnology
and ecology », 1991-1993), AL : PE2 (« Remote mountain lakes as indicators of air
pollution and climate change », 1993-1995), MOLAR (« Measuring and modelling the
dynamic response of remote mountain lake ecosystems to environmental change : A
mountain lake Research programme », 1996-1999) et EMERGE (« European Mountain
lake Ecosystems : Regionalisation, diaGnostics and socio-economic Evaluation »,
1999-2003) (Rosseland et al., 2000).

Il a été montré que les poissons (truites et ombles ont surtout été étudiés) peuvent s’adapter
dans une certaine mesure à une acidification du milieu lorsqu’elle est chronique (Rosseland

                                                
4 Al13 représente le polycation Al13O4(OH)24

7+. Sa présence en quantités jugées toxiques dans les sols n’est
encore ni prouvée ni infirmée (Furrer et al., 1999 ; Gérard et al., 2001).
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et al., 2000). Toutefois des situations changeantes causant des variations de pH, même
faibles, peuvent aussi s’avérer dangereuses. En effet, les organismes aquatiques ne peuvent
en général pas adapter leurs mécanismes de régulation ionique quand des variations de
minéralisation ont lieu rapidement. Or les eaux des ruisseaux de montagne comptent parmi
les plus déminéralisées du monde. Leur pH est donc très sensible aux apports d’ions qui
suivent les épisodes de pluie ou la fonte des neiges. Ces apports sont d’autant plus
susceptibles de se produire que les zones sont soumises à des dépôts acidifiants. Lorsque
les évènements acidifiants coïncident avec les stades les plus sensibles du cycle de vie des
organismes (reproduction, stades juvéniles…), les effets de l’acidification peuvent être
catastrophiques pour la survie des populations (Massabuau, 1985; Massabuau et al., 1995;
Rosseland et al., 2000).

Selon certaines études françaises, le pH constitue le meilleur indicateur et le premier
facteur de toxicité pour les invertébrés, l’aluminium n’intervenant que secondairement : la
diminution des populations s’observe dès que le pH est inférieur à 6,5 (Dambrine et al.,
1998b; Massabuau et al., 1995).

Quelle que soit la façon de la mesurer, la baisse de biodiversité est une conséquence
incontestée de l’acidification des cours d’eau. Comme dans tout écosystème, la disparition
de certains organismes peut entraîner une désintégration de la chaîne alimentaire. Les
travaux de Dangles et Guérold (2001) ont montré que les « déchiqueteurs » (invertébrés se
nourrissant sur les feuilles des arbres tombées dans les ruisseaux) diminuaient
considérablement les taux de désintégration de la matière organique allochtone
(c’est-à-dire des plantes terrestres) dans les ruisseaux. Dans les cas étudiés, les
déchiqueteurs étaient responsables de plus de 65 % de la perte de masse de feuilles placées
dans des ruisseaux. L’absence de ces déchiqueteurs dans les cours d’eau implique un cycle
de la matière organique ralenti et une source de nourriture diminuée pour d’autres
organismes tels que les filtreurs qui se nourrissent des petits morceaux de feuilles (qui ont
échappé aux déchiqueteurs) et de pelotes fécales. C’est donc toute la chaîne alimentaire qui
est modifiée.

4.3.2 Faune terrestre

Les effets néfastes de l’acidification sur la faune aquatique ont été démontrés à plusieurs
reprises. Les études pour les populations d’organismes terrestres sont moins nombreuses et
moins concluantes. Il est toutefois probable que dans les zones où l’acidification est
importante les oiseaux souffrent d’un manque de calcium, ce qui augmente la fragilité des
œufs et affecte les capacités de reproduction des espèces (NEGTAP, 2001).

D’autre part, des études menées à proximité des sources (Seniczak et al., 2002) ont montré
que la distribution et la diversité des mites dans le sol étaient affectées par les retombées
atmosphériques provenant d’usines proches du site d’investigation. Ces auteurs concluent
que les changements de population des mites dans le sol diminuent les taux de
transformation de la matière organique et nuisent au recyclage des minéraux nécessaire à la
croissance des arbres. De tels impacts ne sont significatifs que sur un pourcentage limité du
territoire.
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5 PROCESSUS D’EUTROPHISATION

5.1 Écosystèmes terrestres

Dans de nombreuses études de fertilisation, des changements dans la nature et la fréquence
des espèces présentes ne sont observés qu’après plusieurs années et plusieurs séries
d’addition de fertilisant azotés. Par exemple, ce n’est qu’au bout de la 6ème année
d’expérimentation que Caroll et al. ont observé une baisse significative des espèces non
nitrophiles de la prairie qu’ils étudiaient (Carroll et al., 1997 ; Carroll et al., 2000 ; Lee et
Caporn, 1999 ; Morecroft et al., 1994). En conséquence, des études comparant un même
site à plusieurs années voire décennies d’intervalle sont en général nécessaires pour évaluer
l’impact de l’eutrophisation sur les écosystèmes naturels et semi-naturels. Les effets sur les
plantes supérieures sont plus lents que sur les espèces plus primitives telles que les
mousses ou les lichens dont la composition est souvent rapidement affectée par les dépôts
de polluants azotés et soufrés.

Les expériences de fertilisation des sols ont montré que jusqu’à une certaine limite (80 %
de l’azote théoriquement absorbable par le sol) l’azote ajouté au sol sous forme de
fertilisant restait stocké dans l’écosystème et était recyclé rapidement, étant tour à tour
absorbé par les plantes et minéralisé dans le sol (Andersson et al., 2001). Les proportions
relatives d’azote stocké dans le sol et stocké dans la biomasse qui le couvre font encore
l’objet de débats. Il est toutefois établi qu’une augmentation d’azote dans un écosystème en
modifie progressivement la composition floristique. Les auteurs du rapport NEGTAP 2001
regrettent l’absence d’indicateurs clairs et sensibles pour évaluer l’impact exact des dépôts
d’azote sur les sols mais reconnaissent que leur augmentation a contribué à modifier la
flore des habitats naturels et semi-naturels dans les Iles Britanniques. En France, une
hausse significative du nombre d’espèces nitrophiles a été observée dans les chênaies et les
hêtraies (INRA, 2002a). Le programme d’étude DEFORPA a mis en évidence une
eutrophisation de la flore herbacée sous couvert forestier dans le nord est de la France.
Cette eutrophisation pourrait être induite par le vieillissement des forêts mais tous les
indices, tels qu’une eutrophisation plus poussée aux lisières soumises aux vents dominants,
convergent et désignent les apports atmosphériques d’azote comme responsables
principaux (Dupouey et al., 1993; Picard, 2001; Ranger et al., 2000; Thimonier et al.,
1994).

L’eutrophisation des écosystèmes terrestres est dommageable d’un point de vue
environnemental car les espèces nitrophiles sont des plantes communes et elles envahissent
les sols aux dépens d’espèces moins courantes qui préfèrent les sols moins riches. La
biodiversité s’en trouve diminuée (Dupouey et al., 1993; NEGTAP, 2001).

L’apparition d’espèces caractéristiques des sols acides est limitée aux zones où
l’acidification est intense (Fischer, 1999). Elle peut se faire simultanément à l’apparition
des espèces nitrophiles comme cela a été le cas sur les 2/3 des sites d’étude de Thimonier
et al. (1994) en Lorraine. Mais si d’autres facteurs, comme par exemple le phosphore,
deviennent limitants (NEGTAP, 2001), le nitrate déposé en excès peut devenir acidifiant
dès lors que tous les sites du sol qui peuvent le complexer et l’immobiliser sont saturés.
Les dépôts atmosphériques de soufre contribuent aussi, bien sûr, à l’acidification des
milieux.
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5.2 Écosystèmes aquatiques

La production primaire dans les eaux douces non polluées est en général limitée par le
phosphore et non par l’azote comme c’est le cas dans les sols. Les apports atmosphériques
en phosphore ne sont pas susceptibles de causer un déséquilibre majeur des écosystèmes
aquatiques. Les exemples d’eutrophisation d’eaux douces les plus connus résultent des
apports de phosphore venant de rejets urbains, au sur-stockage en poissons forageurs (qui
remettent les nutriments des sédiments en suspension) ou zooplanctivores (le zooplancton
limite la croissance des algues et l’augmentation excessive de leur biomasse) et aux
apports en phosphates venus de l’agriculture. Cette problématique est en dehors de celle
étudiée dans ce rapport.

Toutefois, certaines études suggèrent que les apports continus d’azote par la voie
atmosphérique introduisent des modifications dans l’écologie des eaux de surface. Les
espèces phytoplanctoniques présentes varient dans les cours d’eau faiblement minéralisés
aux USA avec les concentrations en azote (Lafrancois et al., 2003; Saros et al., 2003).
Dans les lacs karstiques espagnols, la croissance du phytoplancton et le cycle de l’azote
semblent également avoir été modifiés par les apports atmosphériques (Camacho et al.,
2003). Les études qui démontrent l’impact eutrophisant de l’azote atmosphérique sur les
cours d’eau faiblement minéralisés (en particulier les eaux de montagne) sont encore
relativement rares et sans doute parce que les effets sont relativement difficiles à observer.
Ils n’en perturbent potentiellement pas moins l’écologie fragile de ce type de milieu.
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PARTIE B : APPROCHE QUANTITATIVE ET MODÈLES

6 LA MODÉLISATION DE L’ACIDIFICATION ET DE L’EUTROPHISATION

6.1 Concentrations critiques et charges critiques : définitions

6.1.1 Concentrations critiques

Initialement, la charge critique a été définie comme étant « une estimation quantitative de
l’exposition à un ou plusieurs polluants en dessous de laquelle des effets nocifs
significatifs sur des éléments sensibles spécifiés de l’environnement n’apparaissent pas
dans l’état actuel des connaissances » (Nilsson et Grennfelt, 1988). Cette définition, qui
reste la définition officielle des charges critiques, a été discutée à plusieurs reprises depuis
1988 dans la mesure où elle ne prenait pas en compte la notion de « développement
durable » et qu’elle ne reflétait pas l’incertitude des prédictions (Løkke et al., 2000). Elle
n’a toutefois pas été modifiée dans le cadre de la Convention de Genève.

Les charges critiques ont été conçues comme un instrument de mesure et de modélisation
de l’impact des polluants sur l’environnement. Cette définition des charges critiques peut
donc être traduite en un certain nombre de termes quantifiables et reliés entre eux par une
série de modèles représentés sur la Figure 6-1.

Modèle biologique

Cible à protéger
animal, plante

Charge critique Charge réelle

Modèle de flux
à l'équilibre

Concentration 
critique

Excès ?

Emissions

Cartographie,
optimisation

Modèle 
atmosphérique

Figure 6-1 : Schéma représentant les relations entre les concepts de concentrations et de
charges critiques, les écosystèmes à protéger, les émissions de polluants et
leurs dépôts. Les cases jaunes schématisent l’utilisation des charges
critiques comme outils d’aide à la décision.

Tout d’abord de façon à évaluer les « effets nocifs significatifs sur les éléments sensibles
spécifiés », on utilise des critères biologiques ou « indices biologiques » : ceux-ci
permettent d’évaluer l’impact du polluant sur le milieu. Ce sont par exemple la nécrose des
racines des arbres ou la biodiversité. Selon le workshop sur les charges critiques qui a eu
lieu à Copenhague en 1999, un critère biologique est « une caractéristique structurelle ou
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fonctionnelle d’un écosystème qui puisse être affectée par des changements dans les dépôts
atmosphériques acidifiant ou eutrophisant ». Ces indicateurs dépendent des écosystèmes
(forêts, tourbières, zones humides …) et aussi des buts à atteindre (production ou
biodiversité). Ils doivent permettre de détecter des changements dans les dépôts de
composés acidifiants et eutrophisants avec un temps de réponse de 10 à 20 ans et pour
lesquels des relations doses-réponses solides peuvent être identifiées (Løkke et al., 2000).

Forme mathématique de ces relations doses-réponses, le modèle biologique représenté sur
la Figure 6-1 associe aux critères biologiques un ou plusieurs critères chimiques. Ces
critères sont souvent des concentrations (concentration d’azote dans le sol ou dans les
tissus des plantes) ou des paramètres dépendant directement de concentrations (CEC,
ANC, pH …). Le critère chimique est donc fixé : c’est une « valeur critique » ou « seuil »
qui ne doit pas être dépassé pour que les « effets nocifs significatifs ... n’apparaissent pas ».
La « valeur critique » à ne pas dépasser est celle d’un paramètre tel que le pH, la CEC,
l’ANC, la concentration en azote dans le sol, etc.

Ces critères seront présentés dans la Section 7. Il persiste d’importantes difficultés relatives
à leur évaluation et à leur utilisation.

6.1.2 Charges critiques et excès

Le dépassement du critère chimique dans un milieu n’est possible que s’il y a, ou s’il y a
eu dans le passé, des apports de polluant. Ces apports sont appelés « charges ». La charge
critique  est l’apport qui fait que la concentration de polluant dans le milieu deviendra
égale à la concentration critique. Dans les écosystèmes, l’apport de polluant se fait sur une
période de temps plus ou moins longue. Le concept de la charge critique est toutefois basé
sur l’hypothèse d’un apport constant sur une période infinie, dans un système où tous les
processus ont une vitesse constante et où les pertes sont égales aux apports. C’est
l’hypothèse de système en régime permanent et à l’équilibre . Elle n’est pas vérifiée dans
la nature, où les apports ont varié au cours des dernières décennies et où les processus
varient aussi (en fonction par exemple de l’âge des forêts) mais cette hypothèse n’empêche
pas d’obtenir, en première approximation, certaines informations utiles sur l’acidification
et l’eutrophisation des écosystèmes terrestres.

L’hypothèse du système à l’équilibre en régime permanent permet de prévoir que si
l’apport est égal à la charge critique pendant une période de temps infinie, la concentration
de polluant dans le milieu deviendra égale à la concentration critique. Mais il n’est pas
possible de prévoir avec le seul concept de la charge critique quand la concentration de
polluant dans le milieu deviendra égale à la concentration critique.

La charge critique et la concentration critique sont interdépendantes. Si l’on connaît l’une
il est possible de calculer l’autre en fonction des caractéristiques du milieu et de celles du
polluant. Ce calcul se fait à l’aide d’un modèle de flux en régime permanent dans un
système à l’équilibre (Figure 6-1).

La charge et la concentration critiques sont des valeurs seuils qui sont évaluées pour
chaque écosystème. Pour savoir si un écosystème risque d’être détérioré par des dépôts
acides ou eutrophisants, il faut comparer les charges réelles aux charges critiques. Ces
charges réelles sont les dépôts sur le milieu évalués à partir des émissions de polluants et
de leur dispersion dans l’atmosphère. Ces calculs se font à l’aide de modèles
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atmosphériques locaux ou régionaux (de type EMEP 5 pour les modèles régionaux) ou à
partir de modèles de dépôts nationaux plus fins et donc plus adaptés à la diversité des
stations ou des écosystèmes (Croisé et al., 2002).

La différence entre charges critiques et charges réelles détermine s’il y a excès pour un
écosystème donné. Les excès peuvent être cartographiés pour chaque région et chaque type
d’écosystème étudiés. Les cartes sont utilisées pour déterminer les zones à risques et pour
optimiser les politiques de réduction d’émission de polluants.

6.1.3 Charges critiques empiriques

Les concepts de charges critiques et de concentrations critiques décrites ci-dessus sont
basés sur une approche de calculs et de modèles. Il a été aussi défini des charges critiques
empiriques, un concept basé sur une approche expérimentale appuyée par des mesures et
des observations sur le terrain (Figure 6-2).

La charge critique empirique est l’apport de polluant le plus faible qui induit « des
modifications détectables dans la structure et le fonctionnement des écosystèmes en l’état
actuel des connaissances » (Grennfelt et Thörnelöf, 1992). Pour évaluer une charge critique
empirique, il faut, sur un écosystème choisi (forêt, landes, eaux de surface…), observer ou
mesurer la modification d’une cible biologique ou chimique. Ceci nécessite de choisir,
comme pour les charges critiques calculées, un critère biologique ou un critère chimique
qui puisse être associé sans ambivalence avec la modification de la cible biologique.
Simultanément, il faut mesurer les dépôts de polluants. Il s’agit là de mesurer les apports
totaux de composés soufrés et azotés sur le sol. En forêt, les mesures de dépôts
atmosphériques faites au-dessus de la canopée (c’est-à-dire les dépôts totaux ou les dépôts
humides) ne sont pas équivalentes aux mesures faites en dessous (c’est-à-dire dans les
pluviolessivats). Il faut en outre combiner les dépôts secs et les dépôts humides. Les
techniques d’échantillonnage sur site existent mais ne sont pas aisées à mettre en œuvre ni
disponibles dans tous les groupes de recherche. À défaut, on utilise souvent des modèles de
dépôts qui permettent de déduire les dépôts totaux sur les sites à partir d’un type de mesure
(par exemple, la mesure des concentrations dans les pluviolessivats). Si aucune mesure
n’est disponible, il est aussi possible d’utiliser les résultats des modèles atmosphériques
régionaux. L’utilisation de modèles permet d’intégrer des variations de dépôts dans le
temps mais peut introduire des incertitudes relatives aux variations géographiques des
dépôts.

Pour déterminer une charge critique empirique, on peut comparer une série de sites
équivalents soumis à des apports croissants dans le cadre d’expériences de fertilisation
faites sur des périodes relativement courtes (moins de 10 ans). Alternativement, si un site
est soumis à des apports changeants dans le temps, la charge critique empirique peut
également être déterminée en comparant des mesures de dépôts faites à plusieurs années
d’intervalle (souvent plus de 5 ou 10 ans) et en faisant le lien avec leurs effets sur le
terrain.

                                                
5 Les modèles EMEP simulent le transport atmosphérique de polluants et leur dépôt et sont développés par le
centre de Synthèse Météorologique de la convention UN-ECE sur la pollution atmosphérique transfrontière.
Ces modèles couvrent toute l’Europe.
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Charge critique empirique
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d'une cible

Figure 6-2 : Schéma représentant l’élaboration d’une charge critique empirique pour un
écosystème donné à partir d’observations et de mesures sur le terrain.

Les charges critiques empiriques ont donc l’avantage d’être basées sur des réalités de
terrain. Leur principal désavantage est inhérent à toute campagne de mesures en sciences
de l’environnement : c’est la difficulté d’avoir assez de points de mesures pour obtenir des
résultats qui puissent être représentatifs pour des régions étendues ou des types
d’écosystèmes et qui soient utilisables à des fins de prédiction. De plus, toute observation
est un instantané de la réalité à un instant « t » donné. Il est donc parfois nécessaire
d’interpoler ou d’extrapoler dans le temps comme dans l’espace.

Une fois que les charges critiques empiriques sont établies pour un écosystème, on peut,
comme avec les charges critiques calculées, les comparer avec les charges réelles mesurées
ou estimées à partir des modèles atmosphériques pour tous les sites présentant le même
type d’écosystème. On en déduit des cartes d’excès pour un pays ou une région.

6.2 Les fonctions de charges critiques

Les premières charges critiques d’acidification ont été calculées en ne prenant en compte
que l’effet acidifiant du soufre. Elles ont servi de base au protocole d’Oslo en 1994.
L’approfondissement des connaissances scientifiques a montré l’importance des produits
azotés dans les processus d’acidification. Cela a conduit à l’élaboration des « fonctions de
charge critique » pour le soufre et l’azote. Ces fonctions sont caractérisées par trois valeurs
(Figure 6-3) :

• CCmax(S) : la charge critique maximum de soufre : c’est le dépôt maximum de soufre
qu’un écosystème peut tolérer. Il est égal à la quantité de bases disponibles moins la
quantité d’acides reçus par le système : il est calculé comme étant égal à la somme des
apports de cations basiques moins leur assimilation par les plantes, moins les apports
d’ion chlorure (anions acidifiants) et moins l’alcalinité perdue par lessivage (qui
représente une perte de molécules basiques). Cette charge critique est celle qui a été
utilisée pour le protocole d’Oslo.

• CCmin(N) : la charge critique minimum d’azote acidifiant : c’est le dépôt d’azote qui
pourrait être compensé par les processus qui naturellement retirent de l’azote du milieu.
CCmin(N) est donc égale à la quantité d’azote immobilisé sur les particules du sol,
assimilé par les plantes et dénitrifié (perdu dans l’atmosphère sous forme de N2O ou
N2).
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• CCmax(N) : la charge critique maximum d’azote acidifiant : c’est le dépôt maximum
d’azote acidifiant qui peut être toléré par un écosystème en l’absence de dépôt de
soufre. La valeur de CCmax(N) doit donc prendre en compte tous les processus qui
peuvent contrebalancer le pouvoir acidifiant de l’azote : les bases disponibles dans le
sol (avec lesquelles CCmax(S) a été déterminé) et les processus par lesquels le système
consomme de l’azote (ceux qui déterminent CCmin(N). Comme pour CCmax(S), les
apports d’autres anions acides (Cl-) et l’alcalinité perdue par lessivage sont soustraits.
CCmax(N) est donc égal à la somme de CCmax(S) et de CCmin(N).

La Figure 6-3 schématise les relations entre ces valeurs. Les couples de valeurs de dépôts
de soufre et d’azote qui définissent des points situés en dessous de la courbe (zone
hachurée) correspondent à des dépôts non acidifiants. Tous les couples représentés par des
points au-dessus de la courbe correspondent à des dépôts acidifiants. La courbe est la
représentation graphique de la fonction de charge critique et représente une infinité de
couples {dépôts d’azote ; de dépôts de soufre}.

Dépôts d'azote

Dépôts de soufre

CCmaxN 

CCmaxS

CCminN 

Figure 6-3 : Fonction de charge critique pour le soufre et l’azote acidifiant. L’étoile
représente une situation où les charges critiques sont dépassées, les flèches
indiquent deux choix possibles de réduction des émissions.

A une situation d’excès donnée (représentée par l’étoile sur la Figure 6-3), correspond
donc une infinité de scénarios de réduction des émissions d’azote et de soufre (dont deux
sont représentés par les flèches). Chaque solution peut être choisie selon qu’il est plus
avantageux ou plus aisé de réduire les émissions de soufre ou d’azote.

Les processus qui causent une diminution de l’azote dans le système peuvent être fonction
de la quantité d’azote que reçoit le système ou de paramètres climatiques (température,
humidité, pH ...). Lorsque de telles relations sont prises en compte, l’allure de la fonction
est modifiée. Si par exemple, il est possible de calculer la dénitrification en fonction des
dépôts, CCmax(N) devient supérieur à CCmax(S) + CCmin(N). Si les effets de la température,
de l’humidité du sol ou du pH sont pris en compte, la droite décroissante de la Figure 6-3
devient une courbe (Posch et al., 1995). En pratique, ces relations sont trop mal connues
pour être couramment utilisées.

La charge critique eutrophisante peut également être représentée sur un tel schéma. Elle
peut être supérieure (Figure 6-4 a) ou inférieure (Figure 6-4 b) à la charge critique azotée
maximum. Lorsqu’elle y est inférieure, la charge critique eutrophisante réduit la zone dans
laquelle il n’y a pas de risque de dégradation de l’écosystème. On verra plus tard qu’une
telle situation est courante en France.
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Dépôts de soufre

CCmaxN 

CCmaxS

CCminN CCeutrN
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Dépôts d'azote

Dépôts de soufre

CCmaxN 

CCmaxS

CCminN CCeutrN

b

Dépôts d'azote

Figure 6-4 : Fonction de charge critique acidifiante en relation avec la charge critique
eutrophisante. a : L’eutrophisation ne pose pas de contrainte
supplémentaire. b : L’eutrophisation cause une contrainte supplémentaire et
le domaine dans lequel il n’y a pas dépassement de la charge critique est
réduit à la zone en vert clair.

6.3 Quatre cas de figure

Le modèle de flux à l’équilibre (Figure 6-1) doit pouvoir résoudre quatre cas de figure qui
sont déterminés d’une part par la concentration de substances acidifiantes dans le milieu et
d’autre part par les dépôts auxquels il est soumis. Ces quatre cas permettent de présumer de
l’évolution future du milieu naturel : est-elle favorable ou faut-il envisager des réductions
d’émissions ?

Cette approche est simplifiée dans la mesure où elle prend en compte l’effet d’un polluant
unique. Dans le cas des substances acidifiantes, cela pourrait être l’effet du soufre seul,
comme il a été fait dans le protocole d’Helsinki en 1985 ou l’effet de l’azote eutrophisant.
On peut aussi envisager l’azote et le soufre comme un seul polluant si on les considère
comme des agents acidifiants dont on peut sommer les concentrations. L’unité utilisée est
alors l’équivalent d’acide (éq) et non plus les kilogrammes ou les moles.

Sur la Figure 6-5, l’étoile représente la concentration actuelle de polluants dans le milieu.
La ligne rouge horizontale marquée CLt représente la concentration critique à ne pas
dépasser. C’est un paramètre constant dans le temps pour un écosystème donné. Les
courbes représentent l’évolution des concentrations dans le milieu selon le scénario
envisagé :

• Ligne fine courbe verte (notée charge actuelle) : les dépôts actuels restent inchangés ;

• Ligne en pointillés bleus (notée CC) : les dépôts sont fixés au taux maximum
admissible, c’est-à-dire égal à la charge critique.

• Ligne fine horizontale (notée statu quo) : Elle représente le statu quo, c’est-à-dire le cas
où il est décidé que la quantité de polluant dans le système doit rester constante et surtout
ne doit pas augmenter.

Le cas le plus favorable est celui où la concentration critique n’est pas dépassée et les
dépôts actuels ne laissent pas prévoir une augmentation dans le futur. Il est représenté par
le schéma A de la Figure 6-5. La concentration actuelle (l’étoile) est en dessous de la
concentration critique (ligne horizontale épaisse et rouge). La charge actuelle est telle qu’à
terme la concentration dans le milieu (ligne fine verte) augmentera mais pas suffisamment
pour atteindre la concentration limite (ligne épaisse rouge). On est donc dans un cas de
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figure favorable où il n’est pas nécessaire de limiter les émissions, sauf si par choix
politique, on estime que le statu quo est souhaitable. Dans ce dernier cas, les
concentrations devront rester constantes comme l’indique la ligne fine horizontale.

Il existe trois autres cas de figure. Le cas B représente une situation plutôt favorable dans
laquelle la concentration critique est dépassée mais des mesures antérieures ont fait baisser
les dépôts de façon à laisser prévoir une restauration chimique. Si toutefois un choix
politique requiert que cette restauration ait lieu lors d’une année cible prédéfinie (Aci), il
faudra diminuer les dépôts pour les ramener aux charges cibles (Cci). Cela conduira à une
baisse plus rapide de la concentration d’acidifiants dans le milieu, représentée par la ligne
Cci.
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Figure 6-5: Représentation schématique des différents cas possibles selon les
concentrations dans le milieu et les scénarios de dépôts envisagés.
CLt : concentration critique dans le milieu.
Évolution de la concentration dans le milieu quand :
• Ligne « CC » : les dépôts sont égaux à la charge critique.
• Ligne « Charge actuelle » : les dépôts continuent tels qu’ils sont

actuellement.
• Ligne « Cci » : les dépôts sont fixés pour que la concentration atteigne la

concentration limite à l’année cible Aci.
• Ligne « Statu quo » : les dépôts sont réduits ou maintenus de façon à ce que

la concentration dans le milieu reste inchangée.
Dans le cas C, la concentration critique n’est actuellement pas dépassée mais le sera dans
le futur car la charge actuelle est supérieure à la charge critique. Baisser les dépôts
jusqu’au niveau de la charge critique permettrait d’éviter une dégradation sensible du
milieu mais cela conduirait toutefois à une augmentation de la concentration des
substances acidifiantes le long de la ligne CC. Une telle augmentation reviendrait à
« remplir » le système : toute augmentation ultérieure conduirait alors à un dépassement de
la concentration critique et à une dégradation du système. Pour éviter cela, il est possible
de choisir d’imposer une contrainte plus forte que la charge critique de façon à ce que la
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concentration dans le milieu n’augmente pas (ligne « statu quo »). La contrainte serait alors
plus forte que le seul respect de la charge critique CC.

La situation la plus défavorable est le cas D : la concentration critique est dépassée et les
dépôts continuent d’augmenter. Il est urgent de ramener les dépôts en dessous de la charge
critique CC. Si de plus on souhaite une restauration chimique pour l’année Aci, les dépôts
doivent être au maximum représentés par la ligne Cci. Le statu quo n’est pas souhaitable et
n’est pas représenté sur le schéma.

6.4 Utilisation du concept de charge critique

L’établissement de ces politiques d’émission et en amont le calcul des charges critiques ont
été rendus possibles grâce aux efforts de nombreux groupes de travail. Ceux-ci sont
organisés sous l’égide de la Commission Économique pour l’Europe des Nations Unies
(CEE-NU) au sein de la convention de Genève sur la pollution atmosphérique
transfrontière (Acronyme anglais : LRTAP : « Long range transboundary air pollution »,
Figure 6-6). Les données de terrain, acquises dans chaque pays par des chercheurs, sont
rassemblées par les « Programmes internationaux concertés » (PIC) eaux, forêts,
végétation et matériaux et transmises au PIC modélisation et cartographie. Cette
organisation est complétée par une « Task Force » santé humaine établie en collaboration
avec l’Organisation Mondiale de la Santé.

Le PIC modélisation et cartographie est responsable de la mise au point des cartes de
charges critiques pour la zone couverte par la Convention. Pour cela, il est soutenu par son
centre de coordination, le CCE (« Coordination center for effects »). Leurs actions
comprennent : la mise au point des méthodes de calcul des charges et des niveaux
critiques ; l’harmonisation de ces calculs entre différents pays ; la centralisation, la
coordination et la synthèse des données des différents PICs pour tous les pays. Lorsque les
pays ne sont pas en mesure de faire les calculs nécessaires, le CCE produit des valeurs de
charges critiques d’acidification des sols forestiers « par défaut » (c’est le « European
background database » du CCE). Le CCE peut alors réaliser les cartes de charges
critiques. En parallèle, des cartes de dépôts sont réalisées à partir des modèles de
dispersion atmosphérique élaborés sous l’égide d’EMEP. La différence entre charges
critiques et dépôts donne les excès de charges critiques, qui sont également cartographiés.

Les cartes d’excès permettent de visualiser rapidement l’ampleur des dégâts possibles et
elles sont utilisées pour illustrer les évolutions possibles en fonction de scénarios
d’émissions de polluants. Ces scénarios peuvent être définis par diverses instances. Dans le
cadre de la Convention de Genève, ils sont fournis par la modélisation intégrée, qui à partir
des connaissances sur le devenir des polluants, sur leurs émissions et sur leurs impacts sur
la santé, détermine les stratégies de réduction d’émission des polluants en fonction
d’objectifs environnementaux et économiques (voir section 6.6).

Le concept de charge critique est largement adopté en Europe et en Asie mais son
utilisation  aux États Unis et au Canada est très récente (Hodson et Langan, 1999; Nydick
et al., 2003; Tao et al., 2002).
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Figure 6-6 : Organigramme de l’organisation de la Convention CEE-NU sur la pollution
atmosphérique transfrontière. Pour davantage d’informations sur cette
convention voir : http : //www.unece.org/env/lrtap/conv/lrtap_o.htm (PIC :
programme international de coordination ; TF : Task Force).

6.5 Évolution des modèles de charges critiques et implication pour les
cartes d’excès

Le calcul des charges critiques et de leurs excès nécessite des connaissances qui, grâce au
travail de nombreux chercheurs, augmentent d’année en année. Il en résulte une évolution
des modèles utilisés et de leurs résultats. Cette évolution est illustrée par la série de 5 cartes
d’excès de charges critiques pour les écosystèmes forestiers présentée ci-dessous. Ces
cartes ne représentent pas une évolution attendue ou observée des excès mais l’évolution
des résultats des calculs qui sont réalisés par le CCE avec l’aide d’EMEP.

Toutes ces cartes sont obtenues en prenant en compte la météorologie et les dépôts de
l’année 2000. Cela permet de pouvoir comparer les résultats des calculs en s’affranchissant
des variations climatiques.

La Figure 6-7a est obtenue avec les modèles qui ont été utilisés pour élaborer le protocole
de Göteborg.

La Figure 6-7b est obtenue en utilisant les modèles de calcul de charges critiques après la
mise à jour qui a eu lieu en 2000. Cette mise à jour a été réalisée pour prendre en compte
les avancées des connaissances de terrain acquises au cours des années précédentes. Il y a
globalement peu de différences entre les cartes a et b.

La Figure 6-7c est obtenue avec les nouvelles charges critiques mais en remplaçant la grille
de 150 km x 150 km par une grille plus fine de 50 km x 50 km. Là encore, les différences
ne sont pas importantes.

La Figure 6-7d est obtenue en utilisant les résultats de dépôts calculés par le modèle
eulérien unifié d’EMEP au lieu du modèle précédemment utilisé qui était un modèle
lagrangien. Globalement, les différences entre cette carte et la précédente sont relativement
faibles.
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La dernière carte, Figure 6-7e, est obtenue en calculant les dépôts en prenant en compte les
différences entre écosystèmes. Or, les dépôts de polluants sur une surface dépendent de la
turbulence de l’air à proximité de cette surface. Plus la turbulence est importante, plus les
polluants sont susceptibles de toucher la surface et de s’y déposer. D’autre part, lorsqu’une
masse d’air passe au-dessus d’une surface, elle est d’autant plus turbulente que la surface
est rugueuse. Une forêt est une surface beaucoup plus rugueuse qu’une prairie à cause de la
hauteur des arbres et de la présence des branches. Elle induit donc une turbulence plus
importante que les autres écosystèmes et reçoit en retour des dépôts plus importants. En
quelque sorte, la forêt « filtre » la masse d’air qui la traverse alors que cette dernière passe
sans modification majeure par-dessus une prairie.

C’est l’effet de ce « filtre » que l’on observe sur la carte e de la Figure 6-7 : les dépôts
calculés spécifiquement pour les forêts sont plus importants que les dépôts moyens utilisés
pour les cartes a à d. En conséquence, les excès de charges critiques présentés sur la Figure
6-7e sont plus nombreux et plus élevés sur une large zone en Europe que sur la Figure
6-7d.

La Figure 6-8 représente la même évolution du calcul des charges critiques mais cette fois
pour l’eutrophisation des forêts. Dans ce cas, les excès de charges critiques augmentent à
chaque fois que les méthodes de calculs s’affinent.  Le résultat est toutefois similaire au cas
des charges critiques pour l’acidification : les hypothèses faites lors de l’élaboration du
protocole de Göteborg pour le calcul des charges critiques et de leurs excès ont conduit à
une sous-estimation de ces excès.
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a b

c d
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Figure 6-7 : Évolution des cartes d’excès de charges critiques des écosystèmes forestiers
pour l’acidification en fonction des modèles utilisés. a : modèle utilisé pour
l’élaboration du protocole de Göteborg. Pour les cartes suivantes les
modifications des modèles correspondent à : b : Mise à jour des charges
critiques en 2000 ; c : Application de la grille de 50 km x 50 km au lieu de la
grille 150 km x 150 km ; d : Utilisation du modèle eulérien unifié au lieu du
modèle lagrangien ; e : Calcul des dépôts tenant compte de la nature de la
végétation. Toutes ces cartes sont calculées en utilisant la météorologie de
l’année 2000 (source : Max Posch, CCE).
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Figure 6-8 : Évolution des cartes d’excès de charges critiques pour l’eutrophisation des
écosystèmes forestiers en fonction des modèles utilisés. Figures a à e : Voir
légende de la Figure 6-7.
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6.6 Les charges critiques dans la modélisation intégrée

Le concept des charges critiques est utilisé en modélisation intégrée pour définir des
objectifs environnementaux. Réalisée par l’IIASA6 dans le cadre de la Convention de
Genève et de CAFE, cette modélisation intégrée se fait à l’aide du modèle RAINS
(« Regional Air pollution Information and Simulation »). Une brève description de
l’utilisation des charges critiques dans RAINS est donnée ici. Le lecteur intéressé par
davantage de détails sur RAINS peut consulter un précédent rapport (Soleille et al., 2003).

Le but de la modélisation intégrée avec RAINS est d’aider à définir des politiques de
réduction d’émissions de polluants atmosphériques (soufrés, azotés, particulaires et
composés organiques volatils non méthaniques). Ce modèle peut fonctionner selon deux
modes :

• En mode scénario, il part de scénarios d’activité (énergie, agriculture, transports…),
passés ou prospectifs et en déduit les émissions et leurs effets. Il peut également évaluer les
coûts et les effets de stratégies de réduction des émissions.

• En mode optimisation, il part de jeux de contraintes environnementales7 et en déduit
des stratégies de contrôle des émissions, c’est à dire des niveaux d’émission par pays qui
permettent de satisfaire aux jeux de contraintes environnementales. Il fournit, pour chaque
stratégie ‘optimale’, son coût et ses effets sur l’environnement.

En mode optimisation, les charges critiques sont utilisées comme des objectifs
environnementaux à long terme : elles permettent de définir les dépôts maximums à ne pas
dépasser sur le long terme. En mode scénario et en mode optimisation, les cartes d’excès
des charges critiques sont utilisées pour présenter les résultats.

Actuellement, il s’avère économiquement impossible de faire baisser les dépôts en dessous
des charges critiques sur la totalité de la zone modélisée (de l’Atlantique à l’Oural). Une
question est alors posée aux gestionnaires et aux décideurs : quel objectif en terme de
réduction des effets de l’acidification et de l’eutrophisation peut être raisonnablement
atteint dans les délais considérés ? Lorsqu’on utilise RAINS en mode optimisation, cet
objectif est exprimé par le « gap closure » : c’est la suppression (« closure ») de l’écart
(« gap ») entre une situation de référence et une valeur cible. Comme il n’est souvent pas
possible de supprimer entièrement cet écart, on propose de le réduire d’un certain
pourcentage N entre l’année de référence et une année cible (Figure 6-9).

Le choix de la valeur de N, de l’année de référence et de l’année cible relève d’un arbitrage
politique entre la protection des écosystèmes et le coût de la réduction des émissions des
polluants. L’année de référence est 1990 pour le protocole de Göteborg et la directive
européenne NEC, 2000 pour CAFE. Les années cibles sont actuellement 2010 ou 2020. La
situation de référence peut être un dépôt, une surface d’écosystèmes « protégés » ou un
excès de dépôts cumulés.

                                                
6 IIASA : International Institute for Applied Systems Analysis  : Organisation non gouvernementale de
recherche située en Autriche.

7 Ces jeux de contraintes environnementales sont appelés par l’IIASA « scenarios ». Cette terminologie n’est
pas employée ici pour éviter les confusions avec les scénarios d’activités.
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Ainsi pour l’acidification et l’eutrophisation, trois types de « gap closure » ont été définis :

• le « gap closure » de dépôt : La situation de référence est représentée par les dépôts sur
chaque cellule en 1990. La valeur cible est la charge critique. L’objectif est de réduire
l’écart entre les dépôts et la charge critique d’au moins N % entre 1990 et 2010. Ce
concept a été utilisé pour le second Protocole soufre de 1994.

• le « gap closure » de surface d’écosystèmes « non protégés ». Un « gap closure » de
surface d’écosystèmes « non protégés » de N % signifie que, pour chaque cellule et pour
l’année cible, on cherche à réduire de N % par rapport à la situation de 1990 la surface des
écosystèmes qui reçoivent des dépôts supérieurs à leur charge critique. Ce concept est
utilisé pour la définition de la stratégie acidification de la Commission Européenne.

• le « gap closure » d’excès de dépôts cumulés. L’excès de dépôts cumulés est la somme
des excès de dépôts au delà des charges critiques pondérés par la surface des écosystèmes
où ces excès ont lieu. Un « gap closure » d’excès de dépôts cumulés de N % signifie que,
pour chaque cellule et pour l’année cible, on cherche à réduire de N % par rapport à la
situation de 1990 l’excès de dépôts cumulés. Ce concept est utilisé couramment depuis
plusieurs années et notamment pour la préparation du Protocole de Göteborg et de la
directive NEC.

Situation de référence

"gap"
Situation à atteindre
lors de l'année cible

"closure" de N %

Situation cible 

Figure 6-9 : Schéma illustrant le principe du « gap closure ».

Ces trois types de « gap closure » peuvent être utilisés séparément ou ensemble. Pour la
directive NEC, les jeux de contraintes environnementales utilisés par l’IIASA utilisent
communément les deux derniers types de « gap closure ».

Lors de l’optimisation, le principe des « gap closure »  est appliqué sur chaque cellule :
c’est sur chaque cellule que le pourcentage de réduction des dépôts, de la superficie « non
protégée » ou d’excès de dépôt cumulé est appliqué.

Une application stricte de l’optimisation par cellule conduit à des solutions qui sont
déterminées par les contraintes dans un nombre très réduit de cellules. Cela pourrait
conduire à des exigences de réduction d’émission drastiques pour que de petites surfaces
ne reçoivent pas de dépôts supérieurs à leur charge critique. Plusieurs moyens
mathématiques ont été mis en œuvre pour atténuer ceci. Le principal est le principe de
compensation : un objectif peut ne pas être atteint dans une cellule à condition que cela soit
compensé, en faisant « mieux », dans une autre cellule du même pays.
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La combinaison de la charge critique, du « gap closure » et de la compensation définit la
contrainte environnementale. Dans la configuration actuelle du modèle RAINS, il n’est
possible de calculer les objectifs environnementaux qu’à partir de certains paramètres
évalués par les PICs du Groupe de Travail sur les Effets. Ce sont :

• Les charges critiques d’acidification pour le soufre et l’azote pour les écosystèmes
forestiers et les eaux de surface ;

• Les charges critiques d’eutrophisation pour les écosystèmes forestiers ;

• Les concentrations maximales d’ozone tolérables pour la santé humaine.

En plus des considérations environnementales évoquées ci-dessus, les contraintes
d’optimisation utilisées par l’IIASA prennent en compte des contraintes d’équité, des
objectifs de minimisation des coûts et des problèmes de solvabilité mathématique pour
calculer les stratégies de réduction d’émission (Soleille et al., 2003).

Les résultats ainsi obtenus servent de bases aux négociations de protocoles internationaux
(Oslo en 1994, Göteborg en 1999 pour les polluants acidifiants) qui ont conduit à des
politiques efficaces de réduction d’émissions.

6.7 Importantes remarques sur l’utilisation des charges critiques

Les charges critiques sont le résultat de calculs et d’hypothèses qui ne sont pas toujours
vérifiées sur le terrain. Il ne faut donc pas oublier qu’il existe une incertitude sur tous les
résultats présentés. Lorsqu’une charge critique est dépassée sur un site, cela signifie qu’il y
a ou aura probablement des dégâts sur l’écosystème, mais seulement probablement. Tous
les résultats des modèles de charges critiques constituent les meilleures prédictions qui
puissent être proposées à l’heure actuelle, « dans l’état actuel de nos connaissances », mais
ils ne sont en aucun cas des certitudes.

La charge critique est un indicateur de la probabilité d’effet mais ni la charge critique ni
l’ampleur de son dépassement ne permettent de déterminer l’ampleur de cet effet. Il n’y a
pas de relation de proportionnalité directe entre l’ampleur de l’effet et l’ampleur du
dépassement de la charge critique. Il semble important de souligner ici qu’actuellement le
modèle RAINS, utilisé pour analyser et comparer des scénarios d’émission, réalise tous ses
calculs avec les dépassements de charges critiques, et donc en supposant qu’il existe une
relation de proportionnalité entre excès et effet. Il s’agit là d’un compromis car mener des
calculs en chiffrant directement l’ampleur des effets n’est pas possible avec le concept de
charges critiques.

La notion de « protection » d’un écosystème par une charge critique n’a pas de sens en
elle-même. Une charge critique élevée implique que l’écosystème a des capacités
biologiques et géochimiques pour résister à des apports de polluants. Elle n’implique pas
qu’il est protégé. Même si le site a un fort potentiel pour lutter contre l’acidification, les
dépôts anthropogéniques peuvent être assez importants pour l’endommager. Par contre, si
on compare la charge critique du site avec les dépôts qu’il reçoit, on peut estimer s’il est
« protégé » contre les effets nocifs significatifs des polluants : il le sera probablement si le
dépôt est inférieur à la charge critique sur le long terme. La notion de « protection » est
donc nécessairement relative au dépôt. Elle peut en conséquence évoluer au cours du temps
en fonction des dépôts et de la gestion du site.



INERIS DRC – 04-45928-ALe-049-v4.doc

65/112

6.8 Évolution du concept de charge critique vers les modèles dynamiques

Les méthodes basées sur les calculs à l’équilibre ont permis d’établir les premiers
protocoles et de proposer des réductions des émissions de soufre. Toutefois, il est
important de comprendre que les écosystèmes ne réagissent pas immédiatement aux
baisses des dépôts des polluants. De la même façon que le pouvoir tampon des sols leur
permet de résister aux premiers apports de polluants sans que des effets néfastes soient
observés, les écosystèmes endommagés ne sont pas restaurés dès que les apports diminuent
ou disparaissent : il y a un temps de latence qui peut être plus ou moins long et que l’on
estime en général de l’ordre de plusieurs décennies pour les écosystèmes terrestres.

Ces effets de retard entre l’augmentation ou la baisse des dépôts sont schématisés sur la
Figure 6-10. Il y a deux étapes dans l’impact des polluants sur les écosystèmes. La
première modification due à la pollution est la réponse chimique du milieu : c’est par
exemple la baisse du pH des eaux ou l’augmentation d’azote dans la couche superficielle
du sol. Dans la logique décrite plus haut du calcul des charges critiques, cet impact
correspond à une modification du critère chimique. La modification du critère chimique
n’est observée qu’une fois que le système a consommé les réserves (le pouvoir tampon) qui
lui permettent d’empêcher ou de limiter les variations des paramètres tels que le pH ou les
concentrations en azote. Il existe donc un certain délai entre le moment où les charges
critiques sont dépassées (t1 sur la Figure 6-10) et le moment où la concentration critique est
dépassée (t2).

Le moment où on peut percevoir que la structure biologique est endommagée est en
général ultérieur à celui où la concentration critique est dépassée. Le laps de temps entre t2
et t3 dépend de la résistance et de la robustesse de l’écosystème. La biodiversité d’un
système est en général considérée comme un des facteurs qui permettent à un système de
résister à un épisode de stress, qu’il soit anthropique ou climatique.

Si les activités humaines sont modifiées, comme elles l’ont été à la suite de l’application
des protocoles de la Convention de Genève, les émissions diminuent jusqu’à ce que les
dépôts deviennent inférieurs à la charge critique. Ceci est illustré dans la deuxième moitié
des graphes de la Figure 6-10. Une fois que cet objectif est atteint, une certaine période
(t5-t4) s’écoule pendant laquelle les concentrations en polluants diminuent progressivement
(parce qu’ils sont lessivés, dégradés, absorbés ou qu’ils s’évaporent). Les valeurs qui
caractérisent le critère chimique retournent alors progressivement vers des valeurs
considérées comme normales, c’est-à-dire en dessous de la concentration critique. On peut
alors parler de restauration chimique  du milieu.

Ce n’est qu’une fois que les conditions chimiques du milieu sont « normales » que les
organismes biologiques (plantes, bactéries, animaux) peuvent se rétablir dans le milieu. Ce
rétablissement peut être lent car il nécessite que le milieu soit à nouveau colonisé par les
organismes vivants. Cette recolonisation sera lente, voire impossible, si les organismes ont
été détruits dans toute une région, si leur système de reproduction est lent ou si leur
système de locomotion ne leur permet pas de passer d’un écosystème à un autre. Il suffit
d’imaginer par exemple le cas d’espèces qui ne pourraient se développer que dans des
ruisseaux ou des lacs de hautes montagnes et qui ne supporteraient pas les conditions
naturelles (température, turbidité, courant …) des rivières de vallée : comment pourraient-
elles recoloniser les lacs de bassins versants voisins détruits ? Il y a donc potentiellement
un long délai entre la restauration chimique (à t5 sur la Figure 6-10) et la restauration
biologique , quand, à t6, les organismes sont revenus et réinstallés dans l’écosystème. Il
faut noter que l’on peut donner plusieurs définitions de la restauration biologique d’un
écosystème (voir la discussion de la Section 11). Dans le cadre des travaux de la Pollution
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atmosphérique pour la Convention de Genève, un groupe de travail s’est penché sur cette
question en septembre 2002 et a publié ses conclusions dans un numéro spécial du journal
« Hydrology and Earth System Sciences » (Vol. 7, n° 4) en 2003.

Le succès de mesures politiques est en partie lié à la perception de leurs effets par les
industriels et par le public. Or les efforts pour réduire les émissions de polluants ne seront
pas suivis d’un effet immédiat sur les écosystèmes à cause des délais dont il vient d’être
question. La longueur de ces délais ne peut pas être évaluée avec l’approche des charges
critiques qui est basée sur l’hypothèse de système à l’équilibre et donc d’un système qui
n’est pas modifié dans le temps. C’est pour introduire cette notion de temps et pour évaluer
les délais entre réduction des émissions et restauration chimique ou biologique que les
modèles dynamiques ont été développés. La notion « dynamique » est une notion de temps.

Charge critiqueDépôt de polluant

Réponse chimique

Réponse biologique

Concentration
critique

Réponse critique

Tempst1 t2 t3 t4 t5 t6

A

B

C

Figure 6-10 : Évolution schématique des dépôts d’un polluant et des réponses chimiques
et biologiques observées sur un écosystème (d’après CCE, 2002; Posch et
al., 2003). A : Augmentation, stagnation et diminution des dépôts de
polluants. t1 : temps auquel le dépôt devient supérieur à la charge critique.
B : Réponse chimique au dépôt de polluant : évolution de la concentration
de polluant dans le milieu. t2 : temps auquel la concentration de polluant
dans le milieu devient supérieure à la concentration critique : le critère
chimique est violé. C : Réponse biologique. t3 : temps auquel l’écosystème
est endommagé : le critère biologique est violé. Lorsque les dépôts
diminuent, au temps t4 les dépôts deviennent inférieurs à la charge critique
mais ce n’est qu’aux temps t5 et t6 que l’on peut parler de restaurations
chimique et biologique respectivement.

6.9 Les objectifs des modèles dynamiques

Les modèles dynamiques sont conçus pour permettre d’évaluer quand l’écosystème sera
endommagé ou quand sa restauration aura lieu. La modélisation inverse permet de calculer
les dépôts maximums possibles en fonction de l’année cible choisie.

On peut envisager plusieurs façons de montrer les résultats des modèles dynamiques. Si on
ne considère qu’un polluant (pour l’azote eutrophisant) et si on cherche à connaître quels
peuvent être les dépôts annuels admissibles pour atteindre à une date donnée la restauration
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du système, on utilisera la représentation de la Figure 6-11. Elle montre que plus on
repousse la date à laquelle on souhaite la restauration du milieu, plus les dépôts annuels
admissibles peuvent être importants.

Si on considère les effets combinés de deux polluants (cas de l’acidification par l’azote et
le soufre), on rajoute une dimension au problème et il faudrait donc en rajouter une au
graphe. Pour rester dans le plan, on reprend le type de représentation utilisé sur la
Figure 6-3, mais on représente une fonction d’acidification pour chaque année cible. C’est
la Figure 6-12. On peut aussi constater que plus l’année cible est éloignée plus les dépôts
admissibles sont importants. On ne parle plus ici de charges critiques puisqu’on ne se place
plus dans une optique d’écosystème à l’équilibre. Certains experts proposent de parler de
« charges cibles pour l’année n ».
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Figure 6-11 : Résultats type de la modélisation dynamique : dépôts annuels admissibles
en fonction de l’année cible à partir de laquelle la restauration doit être
observée.
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Figure 6-12 : Résultats type de la modélisation dynamique : cas de l’acidification : l’effet
des deux polluants acidifiants doit être pris en compte simultanément ce qui
oblige à représenter une fonction d’acidité pour chaque année cible.

Actuellement dans le cadre de la Convention LRTAP, l’utilisation de quatre modèles
dynamiques est encouragée. Ces modèles simulent les effets d’apports atmosphériques
acidifiants sur différents compartiments du milieu ou avec des degrés de précision
différents.

• MAGIC simule l’évolution des caractéristiques chimiques d’un cours d’eau ou d’un lac
au sein de leur bassin versant.

• SMART simule l’évolution des caractéristiques chimiques des eaux de surface et de la
solution du sol.
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• SAFE simule l’évolution des caractéristiques chimiques d’un sol et de sa solution.
• VSD est une version simplifiée de SAFE et reproduit en première approximation,

l’évolution des caractéristiques chimiques d’un sol.
L’équipe du Laboratoire des Mécanismes et Transferts en Géologie (LMTG) de l’Université de
Toulouse développe le modèle WiTCh qui est comparable au modèle SAFE, dans la
mesure où il simule l’évolution de la chimie d’un sol et de sa solution. L’intérêt de ce
modèle est qu’il prend en compte de façon plus détaillée que SAFE l’altération du sol ce
qui permet d’obtenir de meilleurs résultats pour une plus grande variété de sols.
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7 LES CRITÈRES BIOLOGIQUES ET CHIMIQUES

7.1 Généralités

Comme il a été vu lors de la définition des concepts de concentrations et de charges
critiques (section 6.1), le choix des critères biologiques est le point de départ de tous les
calculs qui permettent finalement de quantifier les charges critiques, c’est-à-dire de leur
attribuer une valeur. Il a été montré que la valeur de la charge critique pouvait varier selon
la cible biologique et les effets jugés « significatifs » choisis. Ainsi, pour les forêts du nord
de la Finlande les critères basés sur le pH et la concentration en aluminium sont moins
astreignants que ceux basés sur le rapport Ca /Al (Koptsik et al., 1999). Le choix du critère
est laissé aux experts qui établissent les charges critiques et qui sont les personnes qui
connaissent le mieux les écosystèmes considérés, au moins à l’échelle du pays.

L’existence d’un choix pour le critère biologique sous-entend qu’il y a plusieurs cibles
possibles, plusieurs effets à considérer ou plusieurs façons d’appréhender les effets. En
éco(toxico)logie, on considère qu’un écosystème présente plusieurs niveaux de
fonctionnalités qui, du plus petit au plus large sont : la cellule, l’individu, la population et
l’écosystème. Le polluant agit sur la cellule et l’impact se répercute remontant d’échelon
en échelon, sur l’ensemble du milieu. Par exemple, l’acidité des sols empêche la formation
de la coquille des escargots. Ceux-ci sont la base de la nourriture des passereaux qui n’ont
plus à leur disposition les sels minéraux nécessaires à la fabrication des coquilles d’œufs.
Le taux de reproduction des oiseaux diminue et leur population décline. Le critère
biologique idéal permettrait à partir de la mesure d’une perturbation de l’un de ces niveaux
de prédire l’ensemble des effets sur la totalité du système.

Le critère biologique idéal simple n’existe pas. Le milieu naturel est trop complexe pour
pouvoir être résumé en un seul processus ou dans la présence ou l’absence d’un organisme
unique. En effet, plusieurs organismes peuvent avoir une fonction en commun, comme par
exemple déchiqueter la matière organique. S’ils ont les mêmes prédateurs, la disparition de
l’un d’eux peut ne pas perturber l’équilibre du système. Si leurs prédateurs diffèrent, la
disparition d’une espèce à cause d’un changement d’acidité du milieu peut mettre en
danger l’ensemble des organismes qui en dépendent. À travers les relations proies-
prédateurs, plusieurs niveaux de la chaîne alimentaire peuvent être affectés. Certaines
espèces qui à priori ne sont pas sensibles aux conditions acido-basiques sont alors
susceptibles de disparaître. Ainsi, l’utilisation d’un indice mesurant une seule ou un
nombre trop limité d’espèces risque de masquer les relations interspécifiques. Toutefois les
indices qui ne font que compter le nombre d’espèces présentes dans le milieu risquent eux
de masquer les informations importantes données par la présence des espèces les plus
sensibles. Les critères biologiques se développent donc pour prendre en compte à la fois le
nombre des espèces et leurs fonctionnalités.

Certains chercheurs suggèrent que ce n’est qu’en utilisant simultanément plusieurs indices
que l’on peut obtenir une image correcte de l’état de santé d’un écosystème et de son degré
éventuel de détérioration. Ainsi il serait sans doute nécessaire d’utiliser un panel d’indices
de façon à ne pas perdre des informations cruciales. En particulier, il est important de
pouvoir prendre en compte des effets à tous les niveaux trophiques des écosystèmes (de
l’algue au poisson prédateur pour les écosystèmes aquatiques) et dans tous ses niveaux de
fonctionnement (écosystème, population, individu, cellule).

L’utilisation d’indices prenant en compte à la fois l’abondance et la nature des organismes
ou de panels d’indices permettrait d’affiner les valeurs des paramètres utilisées pour le
calcul des charges critiques mais demande un effort de mesure accru.
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L’utilisation d’indices trop simples permet avec un effort limité de mesures d’obtenir un
résultat dont l’interprétation peut paraître simple mais qui risque d’avoir une plus grande
incertitude, tant sur la relation avec les paramètres physico-chimiques du milieu que sur la
pertinence même de la relation.

Le calcul des charges critiques nécessite qu’un critère chimique soit associé au critère
biologique choisi. Ceci est fait à l’aide de relation dose-réponse. La dose est la quantité de
composé chimique dans l’environnement (le critère chimique), la réponse est l’effet sur les
organismes y vivant (le critère biologique). Une fois qu’une relation a été établie entre un
critère biologique et un critère chimique dans un écosystème, il « suffit » de vérifier que
cette relation existe dans d’autres écosystèmes semblables pour pouvoir la généraliser. Un
des avantages du critère biologique sur le critère chimique est que la présence ou l’absence
d’organismes reflète les conditions chimiques pendant toute la période de leur cycle de vie.
Si les conditions deviennent inadéquates pendant une petite période (celle de la ponte ou
celle des premiers jours de développement des larves), l’espèce déclinera ou disparaîtra.
L’indice biologique calculé une à deux fois par an reflètera cet événement. Pour arriver à
déceler ce type de problème à l’aide de mesures physico-chimiques du milieu, il est
nécessaire de faire un suivi très régulier et fréquent, mensuel bi-mensuel, voire
hebdomadaire.

Il est toutefois nécessaire de garder à l’esprit que toutes les relations écotoxicologiques
mises au point jusqu’à maintenant ont des limites et que donc les relations doses réponses
disponibles ont des limites d’application. C’est en partie à causes de ces limites qu’il n’y a
pas consensus sur les critères utilisés.

Ainsi il est reconnu que les charges critiques d’acidification sont basées sur des critères
chimiques dont la robustesse est plus faible pour les écosystèmes terrestres que pour les
écosystèmes aquatiques (Løkke et al., 2000). Il peut donc être utile de revoir les critères
chimiques et biologiques qui ont été choisis par le passé. Parallèlement, la mise en œuvre
de nouveaux critères, d’indices ou de méthodologies proposées récemment par les
chercheurs en écologie pourrait peut être permettre d’affiner le calcul des charges critiques
et d’en abaisser certaines incertitudes.

7.2 Critères d’acidification des milieux terrestres et aquatiques

7.2.1 Exemple : indices d’acidification des eaux

Plusieurs indices ont été proposés pour évaluer les effets de l’acidification des eaux de
surface. L’acidification du milieu peut avoir un impact au niveau de la santé des
écosystèmes, de chaque population ou de chaque individu et des indices ont été établis
pour mesurer les impacts de la pollution à chacun de ces niveaux.

La façon la plus simple parce que la plus évidente d’évaluer la santé d’un milieu est de
vérifier la présence ou l’absence de certaines espèces de poissons comme la truite. Cette
information ne reflète toutefois pas l’état de tout le système et n’est pas généralisable à
tous les cours d’eau. Elle peut être complétée par l’observation d’espèces d’invertébrés qui
doit tenir compte des conditions extrêmes qui ont lieu en particulier à la fonte des neiges
(Massabuau et al., 1995; Thiebaut et Muller, 1998; Thiebaut et al., 1998).

Des indicateurs plus complexes mais permettant de mieux appréhender l’impact de
l’acidification sur l’écosystème ont été développés. Ce sont par exemple le « biotic index
of acidification » (Guérold et al., 1998) ou les indices proposés par Raddum (1998). Ce
type d’indice associe la présence ou l’absence d’espèces dans un écosystème à son degré
d’acidification. Ces indices sont calculés grâce à des observations de terrain à partir
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desquelles des analyses taxonomiques d’organismes présents dans les cours d’eau sont mis
en relation avec des paramètres physico-chimiques tels que le pH ou le pouvoir tampon
représenté par l’ANC.

Certaines espèces sont connues pour être sensibles à l’acidification, d’autres pour être
capables d’y résister ou même pour préférer des conditions acides à des conditions plus
basiques. À la présence ou à l’absence de chaque, est associé un indice qui est établi en
fonction de la sensibilité et de l’abondance de chaque espèce dans le milieu (Figure 7-1).
Une relation dose-effet est ensuite établie pour faire correspondre à chaque indice une
valeur seuil d’un paramètre physico-chimique, qui déterminera le critère chimique
(Figure 7-2).

De tels indices donnent une évaluation de la santé du milieu qui tient compte à la fois de la
présence et de l’abondance de plusieurs organismes dont les fonctions varient dans le
milieu. Ils n’en comportent pas moins des inconvénients : comme tous les indices de
biodiversité, ils reposent sur l’identification d’espèces, ce qui nécessite le savoir-faire de
spécialistes. Pour certains de ces indices, il est important d’identifier les organismes au
niveau de taxonomie le plus bas, celui de l’espèce8 (Guérold, 2000; Thiebaut et al., 2002).
Pour être représentative, la comparaison des résultats doit se faire sur des surfaces et entre
écosystèmes de caractéristiques physiques et chimiques semblables. D’autre part, ces
indices sont dépendants de la biodiversité « naturelle » de chaque écosystème : celle-ci
augmente du nord au sud de l’Europe. Les listes d’organismes à prendre en compte sont
donc variables d’un pays à l’autre. Les contraintes imposées par ces limites montrent
seulement les difficultés que l’on peut rencontrer sur le terrain. Celles-ci sont sources
d’incertitudes qui peuvent être diminuées par un effort de mesure et une harmonisation des
données.
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Figure 7-1 : Représentation schématique d’un tableau permettant l’attribution d’une
valeur à un indice de biodiversité dépendant de l’acidification d’un milieu.

                                                
8 La classification des organismes vivants se fait en classes, qui depuis les racines jusqu’aux feuilles, sont :
(Domaine), règne, phylum, classe, ordre, famille, Genre, espèce. Ainsi, l’homme d’aujourd’hui est un
animal, chordata, mammifère, primate, homminidae, Homo sapiens.
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Figure 7-2 : Relation dose-effet type entre un indice de biodiversité et un paramètre
physico-chimique du milieu.

7.2.2 Critères utilisés pour calculer les charges critiques d’acidification

Dans le rapport du CCE de 1995 (Posch et al., 1995), trois critères chimiques sont
proposés pour calculer l’alcalinité critique. Ces critères sont supposés représenter la valeur
seuil au-delà de laquelle la santé des plantes est susceptible d’être endommagée. Les deux
premiers sont utilisables pour des sols minéraux, le troisième pour des sols organiques
(tourbières). Ces critères sont:

1. Le rapport des concentrations des cations basiques sur la concentration de l’aluminium
dans la solution du sol (Ca + Mg + K)/Al. Une valeur critique de 1 est proposée pour
les forêts de conifères. Il est suggéré de considérer que l’écosystème n’est pas
endommagé par l’acidification des sols lorsque ce rapport est supérieur à 1. Sverdrup et
Warfinge (1993) proposent d’autres valeurs pour une variété d’écosystèmes, autres que
les forêts.

2. La baisse des concentrations des phases secondaires de l’aluminium et de leurs
complexes. Ceux-ci maintiennent la cohésion physique du sol et évitent donc sa
dégradation. Ce critère est estimé proportionnel au taux d’altération des cations
basiques dans le sol.

3. Un rapport critique entre la concentration de cations basiques et celle du proton. Les
valeurs par défaut proposées sont (Ca + Mg + K)/H = (Ca + Mg + K)/Al pour les
épicéas et la végétation du sous bois et (Ca + Mg + K)/H = 1/3 (Ca + Mg + K)/Al pour
les pins et les arbres à feuilles caduques. Ce critère est à utiliser pour des sols dont la
teneur en matière organique est élevée.

L’absence de consensus sur ces critères et l’évolution des connaissances sont telles qu’une
gamme de critères a été utilisée à travers l’Europe pour calculer les charges critiques. Une
liste, non exhaustive, en est donnée dans le Tableau 7-1 et des exemples de valeurs
choisies pour certains de ces critères se trouvent dans le Tableau 7-2.

Pour les eaux de surface, il est suggéré que les valeurs les plus élevées d’ANCcrit  soient
utilisées dans les régions où le pH et les concentrations en calcium sont ou ont été à
l’origine élevés alors que les valeurs les plus faibles correspondent à des régions où les
espèces aquatiques sont accoutumées à des eaux dont la conductivité est faible (c’est-à-dire
qui ont de faibles concentrations en ions) (Skjelkvåle et al., 2001b).
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Les indices biologiques initialement recommandés au sein de la convention de Genève
(PIC Eaux) ont nécessité l’établissement de listes nationales des espèces sensibles à
l’acidification des eaux. Il aurait peut être été plus cohérent d’établir des listes
correspondant à des « éco-régions » car la sensibilité des espèces n’est pas fonction de nos
frontières politiques mais des écosystèmes dans lesquels elles se trouvent. Cela aurait évité
de donner aux même espèces des indices différents de part et d’autres d’une frontière :
selon la méthode proposée par Raddum et al. (1988), le pH à partir duquel les espèces les
plus acido sensibles disparaissent est 5,5 alors que les études d’équipes françaises montrent
clairement que dans les Vosges des taxons commencent à disparaître dès que le pH de
l’eau devient inférieur à 6, voire 6,5 (Dambrine et al., 1998b; Guérold, 1999; Massabuau et
al., 1995). Une notion qui a été suggérée comme très importante est celle de « rythme
annuel » de la physico-chimie de l’eau. Il est en effet important de ne pas moyenner, et
niveler, des valeurs extrêmes et d’être vigilant lors de la comparaison de résultats de
campagnes de mesures quand celles-ci ont été très différentes, tant par leur nombre que par
les saisons auxquelles elles ont eu lieu. Comme la période de basses eaux donne la
meilleure vision des modifications causées par l’acidification dans un bassin versant et
qu’elle est la plus facile d’accès, Massabuau et al. (1995) avaient suggéré de se baser sur
cette période pour définir les critères d’acidification. Les norvégiens (Raddum, 2003,
communication personnelle) sont en train de se rapprocher de ces idées.

Tableau 7-1 : Exemples de critères chimiques et biologiques utilisés pour le calcul des
charges critiques d’acidité en Europe. BC= Ca+++Mg+++K++Na+.
Bc= Ca+++Mg+++K+.

Écosystème Critère biologique/écologique Critère chimique d’acidification Référence

Forêts Santé de jeunes pousses d’arbres pH et concentration en aluminium dans l’eau
du sol (permet de calculer l’ANC lessivé
critique)

Party et al., 2001b

Aherne et Farrell, 2002

Forêts

Sols minéraux

Bc/Al (le critère le + utilisé) Posch et al., 1995 ; Aherne
et Farrell, 2002

Forêts

Sols minéraux

Ca/Al Posch et al., 1999

Bc/H Aherne et Farrell, 2002 ;
Posch et al., 1995

Forêts

Sols organiques
Stabilité de la structure du sol Rapport stœchiométrique de l’aluminium sur

les cations basiques dans la roche mère, une
fonction du taux d’altération des cations
basiques

Aherne et Farrell, 2002 ;
Posch et al., 1995

Tourbières Diminution du pH Aherne et Farrell, 2002

Viabilité des populations de poissons
(essentiellement truites et saumons)

ANC, Al, pH Massabuau et al., 1995

Indice d’acidification basé sur la
présence d’invertébrés

pH Raddum, 1998

Eaux de surface

Indice d’acidification basé sur la
présence d’invertébrés

ANC Guérold et al., 1998
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Tableau 7-2 : Critères chimiques d’acidification choisis par différents pays et
chercheurs. BC= Ca+++Mg+++K++Na+. Bc= Ca+++Mg+++K+.

Critère Valeur Pays Référence 

MILIEUX TERRESTRES

BC / Al 1 éq éq-1 Finlande Posch et al., 1999

Bc / Al 1 mol mol-1 Irlande
Valeurs proposées par CCE

Aherne et Farrell, 2002 ;
UBA, 1996

Ca / Al 1 éq éq-1 Grande Bretagne, Norvège Posch et al., 1999

Al / Ca 1,5 éq éq-1 Bulgarie Posch et al., 1999

Bc / H = 0,3 x Bc/Al pour arbres à
feuilles caduques et
végétation sous couvert

 = Bc/Al pour conifères

Valeurs proposées par CCE Aherne et Farrell, 2002 ;
UBA, 1996

Proton et Al/BC Al/BC = 1,2 éq éq-1 

[H+] = 25 µéq l-1

(équivalent à pH= 4.,5 - 4,6)

France Party et al., 2001b

pH 4 Belgique Posch et al., 1999

Proton et Al pH > 4 : [Al] = 0,2 méq l-1 et
[H+] = 0,1 méq l-1 (pH = 4)

pH < 4 : [Al] = 0,4 méq l-1 et
[H+] = 0,2 méq l-1 (pH = 3,6)

Croatie Posch et al., 1999

Rapport stœchiométrique de l’aluminium
sur les cations basiques dans la roche mère

= 2 et varie entre 1,5 et 3
dans les sols européens (unité
molc .molc-1 càd éq.éq-1)

Valeurs proposées par CCE Aherne et Farrell, 2002

Diminution du pH pour les sols organiques  = 0,2 unités de pH Irlande Aherne et Farrell, 2002

EAUX DE SURFACE

ANC, Al, pH
(mesuré pendant la période où les eaux sont
les plus basses)

ANC = 30 µéq.l-1

pH = 6
Al = 80 µg.l-1

Vosges Massabuau et al., 1995

ANC = 0 µéq.l-1 UK Løkke et al., 2000

ANC = 20 µéq.l-1 Irlande, UK, Norvège, CCE,
Suisse, Belgique

Posch et al., 2001a ; Rihm,
1994 ; Skjelkvåle et al.,
2001b ;  UBA, 1996

ANC = 30 µéq.l-1 Les Alpes (en altitude) et les
Pyrénées

Skjelkvåle et al., 2001b

ANC = 50 µéq.l-1 Suède, Allemagne, les Vosges
françaises

Skjelkvåle et al., 2001b

ANC critique dans les eaux de surface

ANC =150 µéq.l-1 France Guérold, 1999

7.3 Critères d’eutrophisation des milieux terrestres et aquatiques

L’eutrophisation des milieux se mesure à partir de critères qui décrivent une modification
de la flore. Dans les calculs des modèles à l’équilibre, cette transformation est associée à
un excès d’apports relativement aux pertes en azote dans l’écosystème. Ceci est décrit par
l’équation d’équilibre des charges présentée section 8.2.2. Ce calcul ne repose pas sur un
critère unique comme c’est le cas dans le calcul des charges critiques d’acidification car la
charge critique d’eutrophisation est déterminée par quatre processus (immobilisation dans
le sol, lessivage, dénitrification et assimilation par les plantes). Les quantités d’azote
correspondantes sont choisies par les experts et présentées dans le Tableau 7-3.
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L’établissement de charges critiques empiriques semble être davantage utilisé dans le cadre
de l’eutrophisation que dans celui de l’acidification. Elles sont établies suite à des séries
d’observations faites sur le terrain ou d’après des résultats d’expériences de fertilisation,
suivies d’interprétations par les experts. Des valeurs ont été proposées dans le manuel de
cartographie de charges critiques de 1996 (UBA, 1996) et ont été revues par un groupe de
travail en novembre 2002 (Achermann et Bobbink, 2003). Ces dernières sont présentées
par type de végétations (selon la classification EUNIS) dans le Tableau 7-3. Selon les
chercheurs de l’INRA, les sols saturent en azote lorsque les concentrations dans les
pluviolessivats dépassent en moyenne 15 kg ha-1 an-1 sous couvert forestier (Ranger et al.,
2000). Cette charge critique est variable car elle dépend de la nature des sols et de la
végétation qui les recouvre.

Comme pour l’évaluation de l’acidification, des indices ont été développés pour quantifier
le degré d’eutrophisation d’un site. Il en existe plusieurs, aucun ne satisfaisant l’ensemble
de la communauté scientifique.

Tableau 7-3 : Charges critiques pour l’azote eutrophisant et critères biologiques et
chimiques qui leur sont associés. ## fiable ; # assez fiable ; et (#) jugement
d’experts. D’après Achermann et Bobbink (2003) et UNECE (2003).

Indication d’excèsÉcosystème
(classification EUNIS) Critère biologique Critère chimique

Gamme de
charges critiques

FORÊTS

Forêts tempérées (G) Modification de la flore mycorhizienne
de la flore sous couvert
Baisse de la résistance aux parasites

Déséquilibre nutritionnel (proportion
de BC)
Modification des taux de
nitrification, de minéralisation,
augmentation du lessivage de l’azote

10-20 kg N ha -1 an-1

#

Forêts boréales (G) Déclin des lichens, augmentation des
algues sur les arbres
Modification de la flore mycorhizienne
de la flore sous couvert
Baisse de la résistance aux parasites

Déséquilibre nutritionnel (proportion
de BC).
Modification des taux de
nitrification, de minéralisation,
augmentation du lessivage de l’azote

10-20 kg N ha -1 an-1

#

LANDES , BROUSSAILLES ET TOUNDRAS

Toundra (F1) Modification de la biomasse
Effets physiologiques
Modification de la composition des
espèces de mousses
Diminution des lichens

5-10 kg N ha-1 an-1

#

Habitat de fourré
arctique, alpin et
subalpin (F2)

Déclin des lichens, des mousses et des
buissons à feuilles persistantes

5-15
(#)

Landes humides
septentrionales (F4.11)

Recul de la prédominance des bruyères
Déclin des mousses et des lichens

10-20
(#)

Landes sèches (F4.2) Transition des bruyères aux graminées
Déclin des lichens

Accumulation d’azote 10-20 kg N ha -1 an-1

##

LANDES ET PRAIRIES

Pelouses calcaires semi-
sèches sub-atlantiques
(E1.26)

Augmentation des graminées hautes,
changement de la diversité des espèces

Augmentation de la minéralisation,
de l’accumulation d’azote et du
lessivage

15-25 kg N ha -1 an-1

##

Pelouses fermées acides
ou neutres sèches non
méditerranéennes (E1.7)

Augmentation des graminées, déclin des
espèces typiques

10-20
#

Pelouses pionnières des
dunes intérieures (E1.94)

Diminution des lichens
Augmentation de la biomasse

10 -20
(#)

Pelouses siliceuses des
dunes intérieures (E1.95)

Diminution des lichens
Augmentation de la biomasse
Augmentation de la vitesse de succession

10 -20
(#)
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Écosystème
(classification EUNIS)

Indication d’excès Gamme de
charges critiques

Critère biologique Critère chimique

LANDES ET PRAIRIES

Prairies de fauche de
basse et moyenne
altitudes (E2.2)

Augmentation des graminées
Diminution de la diversité

20-30
(#)

Prairies de fauche de
montagne (E2.3)

Augmentation des graminées nitrophiles,
modification de la diversité

10-20
#

Prairies humides et
oligotrophiques à
Molinia caerulea (E3.51)

Augmentation des hautes graminées
Diminution de la diversité
Diminution des bryophytes

15-25
(#)

Prairies de lande
(Juncus) et prés humides
(Nardus stricta) (E3.52)

Augmentation des hautes graminées
Diminution de la diversité
Diminution des bryophytes

10-20
#

Pelouses alpines et
subalpines (E4.3 et E4.4)

Augmentation des graminées nitrophiles
Modification de la biodiversité

10-15 kg N ha -1 an-1

(#)

Sommets à
prédominance de
mousses et de lichens
(E4.2)

Effets sur les bryophytes ou les lichens 5-10 kg N ha-1 an-1

#

ZONES HUMIDES

Tourbières hautes et
tourbières de couverture
(D1)

Modification de la composition des
espèces
Saturation en azote de Sphagum

5-10 kg N ha-1 an-1

##

Bas-marais pauvres
(D2.2)

Augmentation des laiches et des plantes
vasculaires. Effet négatif sur les mousses
des tourbières

10-20 kg N ha -1 an-1

#

Bas-marais riches (D4.1) Augmentation des graminées hautes
Diminution de la diversité
Déclin des mousses caractéristiques

15-35 kg N ha -1 an-1

(#)

Bas-marais riches
d’altitude (D4.2)

Augmentation des plantes vasculaires
Diminution des bryophytes

15-25 kg N ha -1 an-1

(#)

EAUX DE SURFACE

Eaux oligotrophiques
permanentes : Lacs d’eau
douce (C1.1)

Déclin des espèces de certaines plantes
aquatiques (groupe des isoëtes)

5-10 kg N ha-1 an-1

##

Dépressions lacustres
intradunales (C1.16)

Augmentation de la biomasse et des taux
de succession

10-20 kg N ha -1 an-1

(#)

HABITAT CÔTIER

Dunes côtières mobiles
(B1.3)

Augmentation de la biomasse Augmentation du lessivage d’azote 10-20 kg N ha -1 an-1

(#)

Pelouses sur dunes
côtières stables (B1.4)

Augmentation des graminées hautes
Diminution des plantes prostrées

Augmentation du lessivage d’azote 10-20 kg N ha -1 an-1

#

Landes sur dunes
côtières (B1.5)

Augmentation de la production de
biomasse
Succession modifiée

Augmentation du lessivage d’azote 10-25 kg N ha -1 an-1

(#)

Dépressions intradunales
humides à mouillées
(B1.8)

Augmentation de la biomasse des
graminées hautes

10-25 kg N ha -1 an-1

(#)

HABITAT MARIN

Marais pionniers et de
niveau faible à
intermédiaire (A2.64 et
A2.65)

Augmentation des espèces dans la partie
tardive de la succession
Augmentation de la productivité

30-40 kg N ha -1 an-1

(#)
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8 LES MODÈLES MATHÉMATIQUES

8.1 Généralités

En pratique, les charges critiques sont souvent calculées grâce à des modèles dits à
l’équilibre. Ces modèles permettent de calculer les dépôts acidifiants et eutrophisants au-
delà desquels l’écosystème peut être endommagé. Ils sont basés sur le principe
d’électroneutralité établissant que la somme des charges positives et négatives des ions
acidifiants et des ions qui tamponnent la solution du sol contre l’acidification est nulle. Ce
concept se traduit mathématiquement par des équations d’équilibre des charges et des
masses des composés chimiques en jeu. Ces modèles sont souvent appelés SMB pour
« simple mass balance » ou SSMB pour « steady state mass balance ». La première
dénomination souligne que l’approche est simple par rapport à la nature réelle des
processus biogéochimique qu’elle décrit. Le deuxième acronyme rappelle que les
écosystèmes sont supposés être à l’équilibre et en régime permanent (« steady state »), ce
qui sous-entend que les conditions ne changent pas avec le temps. Dans la dénomination
SSMB, il est aussi implicite que l’équation de base du modèle est une équation chimique
d’équilibre entre les ions apportés et les ions perdus par le système. C’est l’équilibre des
masses. SMB et SSMB désignent en fait les mêmes types de modèles.

A partir d’un modèle à l’équilibre, on calcule des charges critiques des écosystèmes puis
les excès si on connaît les dépôts sur cet écosystème. Le risque d’acidification ou
d’eutrophisation du milieu est représenté par les excès calculés.

8.2 Équations de base des modèles à l’équilibre

8.2.1 Charges critiques d’acidification

Pour établir une équation d’équilibre de charges ou de masse, il est d’abord nécessaire de
définir le compartiment dans lequel l’équation est valable. Dans le cas des calculs de
charges critiques d’acidification et d’eutrophisation, le compartiment comprend le sol et la
solution du sol d’un écosystème terrestre ou l’ensemble des eaux de surface d’un bassin
versant pour un écosystème aquatique. Ce compartiment reçoit et perd des composés
chimiques mais l’hypothèse d’équilibre dans le temps implique que pour chaque composé,
la somme des apports est égale à la somme des pertes. Les équations d’équilibre expriment
que la somme des flux des masses (nombre ou masse des molécules) et des charges
électriques de chaque composé est nulle.

L’équation de base pour calculer les charges critiques d’acidification est l’équation qui
décrit l’équilibre des charges dans l’eau qui quitte le sol (l’eau de lessivage). Cette eau qui
lessive le sol emmène avec elle des ions positifs (essentiellement H+, Al3+, NH4

+ et les
cations basiques BC) et des ions négatifs (essentiellement SO4

2-, NO3
-, Cl-, HCO3

- et les
acides organiques RCOO-). Pour être stable, la solution doit avoir une charge électrique
nulle, ce qui est décrit par une équation dite d’équilibre de charges :

H++ Al3+ + NH4
+ + BC = SO4

2-+ NO3
- + Cl- + HCO3

- + RCOO-

Chaque terme correspond au flux de l’ion correspondant et son unité est éq ha-1 an-1.  À
partir de cette équation, il est possible de déduire la charge critique en regroupant certains
termes et en utilisant d’autres équations d’équilibre de masse entre les apports et les pertes
d’ions du système. Il en découle que la charge critique d’apport en soufre et en azote est
décrite par :
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CC(S+N) = CC(S) + CC(N)

= BCdep + BCalt - BCass - Cldep + Nim + Nass + Nde - Alcles

où CC représente la charge critique (« critical load », CL dans les textes en anglais), S le
soufre, N l’azote, BC les cations basiques, Cl les ions chlorure et Alc l’alcalinité. Les
indices indiquent :
• dep : les dépôts atmosphériques,
• alt : l’altération de la roche,
• ass : l’assimilation par les plantes,
• im : l’immobilisation dans le sol,
• de : la dénitrification,
• les : le lessivage.
Dans la partie droite de l’équation, les termes précédés par un + correspondent à des
processus qui tamponnent l’écosystème contre l’acidification tels que les apports de
cations par dépôts atmosphériques ou par altération des minéraux du sol. Les termes
précédés d’un - décrivent des processus qui acidifient le sol : 1- les dépôts d’ions chlorure
qui dans les dépôts atmosphériques sont protonés pour donner de l’acide chlorhydrique et
2- l’assimilation de cations basiques par les plantes qui consomme des cations qui
autrement auraient pu servir à tamponner le sol contre l’acidité. 3- l’alcalinité lessivée qui
correspond à une perte de pouvoir tampon du sol. Les charges critiques en azote et en
soufre sont en fait les apports en azote et en soufre et correspondent donc aussi à des
processus acidifiants.

Certains termes de ces équations peuvent être exprimés en fonction du critère chimique
choisi comme indicateur de la santé de l’écosystème. C’est en particulier le cas de
l’alcalinité lessivée (Alc) qui peut s’exprimer en fonction du rapport Bc/Al ou du pH et de
la concentration en ion Al3+ :

Alc = HCO3
- + RCOO- - H+ - Al3+

Une telle expression de l’alcalinité néglige la concentration en ions CO3
2- et la

concentration des hydroxydes d’aluminium (Aln(OH)m
3n-m+). La première hypothèse est

justifiée pour les sols dont le pH est inférieur à 8 (c’est-à-dire pour la plupart des sols qui
risquent d’être acidifiés), la seconde est justifiée par le manque d’informations en général
disponibles sur la spéciation de l’aluminium. Si le pH du sol ou de la solution est inférieur
à 4,5, on peut également négliger la concentration en HCO3

-.

Selon les critères choisis, on peut fixer une valeur seuil pour l’alcalinité, ou la calculer en
détaillant son expression jusqu’à ce qu’elle ne contienne que des termes connus ou estimés,
dont l’un est une valeur seuil à ne pas dépasser. C’est dans ce type de calcul que peut
intervenir l’utilisation de la constante de Gibbsite qui exprime la concentration de l’ion
aluminium en fonction de celle du proton :

Al3+ = Kgibb (H+)3

La constante Kgibb est une donnée qui doit être ajustée pour chaque type de sol. La valeur
par défaut recommandée par le CCE est 300 m6 éq-2.

Les autres termes de l’équation des charges critiques sont issus de mesures ou
d’évaluations sur le terrain. Les taux de dépôts, d’assimilation, de lessivage, de
dénitrification de l’azote suggérés par le CCE et choisis par les experts français sont
donnés dans le Tableau 8-2. Les taux de dépôts des cations basiques sont établis dans
chaque pays ou à l’échelle de l’Europe par EMEP. Ces dépôts varient en fonction de la
proximité de la mer et des sources d’émissions anthropiques. Des cartes pour la France ont
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récemment été établies à partir des données du réseau CATAENAT par Croise et al.
(2002).

Ainsi les valeurs de charges critiques dépendent de plusieurs caractéristiques du site étudié,
y compris de sa végétation. Selon l’approche suivie par les experts (critères biologiques ou
chimiques choisis), les valeurs des charges critiques peuvent aussi varier. Les valeurs
choisies par 4 pays pour différents écosystèmes sont données dans le dernier rapport du
CCE et représentées sur la Figure 8-1. Les valeurs choisies par Party (1999) pour la France
sont données dans le Tableau 8-1.

0

10

20

30

40

50

C
C

 m
ax

 (N
) k

eq
 h

a-
1
 a

n
-1

Eaux de
surface

Conifères
UK SK PL

Feuillus
UK SK PL UK B

Charges critiques 
azotées acidifiantes maximum

bCharges critiques 
 soufrées acidifiantesmaximum

0

10

20

30

40

50

C
C

 m
ax

 (S
) 

ke
q

 h
a-

1
 a

n-
1

Eaux de
surface

Conifères
UK SK PL

Feuillus
UK SK PL UK

a

Charges critiques 
azotées acidifiantes minimum

Eaux de
surface

C
C

m
in

(N
) 

ke
q 

h
a-

1
 a

n-
1

0

1

2

Conifères
UK SK PL

Feuillus
UK SK PL UK

c

Figure 8-1 : Charges critiques acidifiantes choisies par le Royaume Uni (UK), la
Slovaquie (SK), la Pologne (PL) et la Belgique (B) pour les feuillus, les
conifères et les eaux de surface. Les données pour la Pologne
correspondent à celles reportées pour le pin et le chêne (Posch et al.,
2001b). Les barres claires représentent les valeurs minimum reportées par
chaque pays, les barres foncées les valeurs maximum et les points les
moyennes.

La comparaison de ces graphes montre :

• Que chaque pays donne une large gamme de valeurs pour les charges critiques
maximum. Cela peut refléter la variabilité des écosystèmes ou l’imprécision de
l’approche.

• Que les charges critiques pour les eaux de surface sont semblables ou inférieures à
celles des forêts. Ceci suggère que les écosystèmes aquatiques sont à risque avant ou
dès que les dépôts sont acidifiants pour les écosystèmes forestiers. Cela se vérifie aussi
sur les valeurs françaises (Tableau 8-1).
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Tableau 8-1 : Charges critiques d’acidification en France en milieu forestier et pour les
ruisseaux ardennais (Février et al., 1999; Party, 1999).

Valeurs minimum
kéq ha-1 an-1

Valeurs maximum
kéq ha-1 an-1

Sables purs, sols podzolisés
Pin maritime

0,1 - 0,2 < 0,2

Grès siliceux, sols podzolisés
Sapin, épicéa, chêne 0,1 - 0,3 0,2 - 0,5

Granites acides, sols podzolisés
Sapin, épicéa 0,2 - 0,4 0,5 - 0,8

Granites, gneiss, micaschistes schistes, sols bruns acides
hêtre, sapin, épicéas, douglas

0,2 - 1,2 0,5 - 1,5

Limons siliceux acides, sols lessivés hydromorphes
Chêne 0,3 - 0,8 1,2 - 2,0

Roches volcaniques basiques, sols bruns ±saturés
Épicéas 2,0 - 6,0 > 2,0

Roches carbonatées, sols bruns calciques à calcaire
Sapin

> 5,0 -10 >> 2,2

Ruisseaux ardennais 0,2 2,0

8.2.2 Charges critiques d’eutrophisation

L’idée qui sous-tend le calcul de charge critique eutrophisante est qu’il ne doit pas y avoir
d’accumulation d’azote dans le système, ni de déséquilibre entre les nutriments (cations
basiques et azote), ni de lessivage d’azote. L’équation de masse doit donc expliciter les
apports (dépôts atmosphériques et fixation de l’azote par les plantes) et toutes les sorties
d’azote du système : l’immobilisation par la matière organique du sol, l’assimilation par les
plantes, l’adsorption sur les particules et les pertes causées par la dénitrification, par
l’érosion, par la volatilisation de l’ammoniac, par le lessivage et par les feux de forêts
accidentels ou faisant partie des techniques de gestion de l’écosystème. Dans bon nombre
d’écosystèmes les connaissances sont insuffisantes pour quantifier chacun de ces
processus. Il est alors conseillé d’utiliser une équation simplifiée telle que (UBA, 1996) :

CCnut(N) = Nimm + Nass + Nde + Nle

Dans cette équation, les taux d’azote immobilisé, assimilé, dénitrifié et lessivé doivent être
évalués selon des procédures proposées par le CEE (UBA, 1996). Des exemples de valeurs
sont donnés dans le Tableau 8-2.

Les charges critiques eutrophisantes sont aussi évaluées de façon empirique, comme
discuté dans la section 7.3. Les valeurs recommandées au sein de la Convention de Genève
sont données dans le Tableau 7-3. Des exemples de charges critiques eutrophisantes
calculées par différents pays sont donnés sur la Figure 8-2, a.

La Figure 8-2 montre que les charges critiques pour l’azote eutrophisant (graphe a) sont
semblables aux charges critiques minimum pour l’azote acidifiant et largement inférieures
aux charges critiques maximum pour l’azote acidifiant. Ceci implique que si l’on veut
protéger les écosystèmes contre l’acidification, les fonctions de charges critiques doivent
prendre en compte CCeut(N) et prennent la forme montrée sur la Figure 6-4, b. De plus,
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puisque CCeut(N) est très proche de CCmin(N), la zone du graphe où il n’y a pas de
dommage est considérablement réduite.

Tableau 8-2 : Valeurs des taux d’azote immobilisé, prélevé par la végétation, dénitrifié
dans les sols et lessivé dans les sols européens selon le RIVM et dans les
sols français. Valeurs rapportées par Party et al. (2001a). (1) Les valeurs
basses ont été retenues pour les sols français (Party et al., 2001b). (2)
Calculé selon la méthode proposée par de Vries et al. (1990). (3) Calculés
selon la méthode suggérée par Hettelingh et de Vries (1992), les valeurs
faibles par rapports aux gammes proposées par le RIVM ont été choisies
par la France.

Valeurs européennes selon le
RIVM

(kéq ha-1 an-1)

Valeurs
françaises

(kéq ha-1 an-1)

Taux d’azote immobilisé :
en plaine (< 1500 m)
en altitude (> 1500 m)

0,14 - 0,21
0,28 - 0,35

0,15
0,30 (1)

Taux d’azote prélevé par :
les feuillus
les conifères

0,038
0,065 (2)

Taux de dénitrification :
dans les sols drainant
dans les sols hydromorphes

0
0,05 (3)

Taux d’azote lessivé :
en plaine, pour les feuillus
en plaine, pour les conifères
en montagne

0,14 - 0,28
0,28 - 0,35

0
0,05
0,1
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Figure 8-2 : Charges critiques eutrophisantes et acidifiantes choisies par le Royaume
Uni (UK), la Slovaquie (SK), la Pologne (PL) et la Belgique (B) pour les
feuillus, les conifères et les eaux de surface. Les données pour la Pologne
correspondent à celles reportées pour le pin et le chêne (Posch et al.,
2001b). Les barres claires représentent les valeurs minimum reportées par
chaque pays, les barres foncées les valeurs maximum et les points les
moyennes.
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9 SOURCES D’INCERTITUDES

Les sources d’erreurs et d’incertitudes d’un modèle peuvent être classées, artificiellement,
en quatre grandes catégories. Celles-ci sont examinées ici rapidement pour le cas des
modèles de charges critiques. Ce chapitre ne prétend pas à l’exhaustivité.

9.1 Propagation de l’erreur le long de la chaîne de calculs

Lorsqu’on effectue une série de calculs, s’il y a une erreur ou une incertitude sur les
données d’entrée, celle-ci sera propagée, peut être amplifiée, le long de la chaîne de
calculs. Il existe des techniques mathématiques qui permettent de quantifier l’erreur à la fin
des calculs. La complexité de leur mise en œuvre est fonction de celle du modèle
mathématique. Les résultats sont bien entendu strictement dépendants des équations du
modèle. Il n’est pas du ressort de ce rapport de calculer ni de discuter l’ampleur de cette
incertitude « mécanique ».

Dans le cas particulier de la méthodologie des charges critiques, il se pose de plus le
phénomène de la propagation des erreurs d’un modèle à l’autre. La Figure 6-1 montre les
différents modèles utilisés dans l’évaluation des excès des charges critiques. Il y a d’une
part le modèle atmosphérique à partir duquel sont évalués les dépôts « réels ». Il y a d’autre
part le modèle biologique (issus des critères discutés dans la section 7) dont les résultats
sont utilisés comme données d’entrées du modèle chimique. Chacun de ses modèles
comporte ses propres incertitudes. Les résultats du modèle chimique et ceux du modèle
atmosphérique sont les données d’entrée du « modèle intégré » qui les compare, les intègre
sur une maille de 50 km x 50 km et les utilise pour établir des scénarios de réduction
d’émission. Les incertitudes de chacun de ces modèles se propagent et se retrouvent dans
les résultats du modèle intégré.

9.2 Hypothèses de conception

La fiabilité d’un modèle est aussi fonction des hypothèses sur lequel il est construit. Ce
sont alors les concepts mêmes du modèle qui peuvent être en cause. Les hypothèses de
conception du modèle, comme les techniques analytiques sur lesquelles les mesures de
terrain sont basées, reflètent les connaissances scientifiques dont on dispose au moment de
l’élaboration d’un modèle. Elles permettent toutefois d’expliquer certaines observations et
de prévoir l’évolution de processus dans la mesure où on reste dans le domaine de validité
des hypothèses utilisées.

Deux types d’hypothèses, parmi d’autres, qui limitent l’applicabilité du modèle de charges
critiques sont décrites ici. Leur effet n’est pas quantifiable mais il est essentiel de connaître
leur existence.

9.2.1 La notion d’équilibre

Il a été vu plus haut que la notion de charge critique était basée sur une représentation des
écosystèmes à l’équilibre. Or les forêts européennes ne sont pas à l’équilibre, car leur
maturité évolue avec le temps et influe naturellement sur les caractéristiques du sol, y
compris sur son acidité. L’histoire, les techniques d’exploitation présentes et passées
influent aussi sur la qualité actuelle du sol. À l’échelle de temps sur laquelle on souhaite
faire des prévisions, c’est-à-dire la décennie et au-delà, la notion de système à l’équilibre
n’est donc qu’une description simpliste des sols, des forêts et des eaux de surface.
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Une des conséquences de cette simplification entre le modèle et la réalité est le manque de
concordance entre les prévisions des charges critiques et les effets attendus sur le terrain :
82 % des forêts nordiques ont été soumises à des dépôts de substances acidifiantes
supérieures aux charges critiques mais on n’a pas observé de défoliation de cette ampleur
(Løkke et al., 1996).

Ce que nous disent les modèles à l’équilibre, c’est que les pressions auxquelles les forêts et
les eaux de surface sont soumises sont incompatibles avec leur bon fonctionnement sur le
long terme. Il est probable que les dégâts qui ne sont pas encore observés arriveront si les
conditions représentées par les équations mathématiques ne changent pas. Le modèle à
l’équilibre ne rend pas compte du temps nécessaire à la restauration du système, il indique
seulement si cette restauration est possible. En l’absence d’informations plus précises, il est
évident que celle-ci reste très utile.

Le modèle à l’équilibre est une représentation adéquate tant que les processus qui
contrôlent les paramètres qu’on cherche à connaître se déroulent à une échelle de temps
très rapide par rapport à la date pour laquelle on cherche à obtenir des prévisions. Dans
l’état actuel des connaissances et des exigences que l’on a des modèles, il devient de plus
en plus évident qu’il y un certain nombre de processus (altération de la roche,
recolonisation des espaces endommagés…) qui se déroulent à une échelle de temps voisine
de celle que l’on souhaite pour les prévisions (dizaines d’années). Dans ces conditions, des
modèles dynamiques doivent être utilisés.

L’avantage de la modélisation dynamique est qu’en principe elle intègre l’évolution dans le
temps de tous les processus. Elle nous permet donc de nous affranchir des problèmes reliés
à la notion d’équilibre. En pratique, elle nécessite une meilleure compréhension de tous les
processus discutés ci-dessus et en intègre de nouveaux.

9.2.2 Le choix des critères biologiques et chimiques

Les résultats d’un modèle dépendent aussi de l’objectif que l’on s’est donné : les charges et
les concentrations critiques seront différentes selon que l’on cherche à atteindre la
restauration d’un écosystème ou que l’on décide de ne pas l’endommager davantage. De
même, les charges critiques pour la production de bois ne seront pas les mêmes que celles
qui protègeront une forêt de l’eutrophisation (les dernières étant probablement beaucoup
plus strictes).

Cela pose la question du choix du critère biologique. La profusion d’indices de
biodiversité, d’acidité, de valeurs choisies pour les concentrations en aluminium, en azote
ou en cations basiques indique bien qu’il n’y a pas consensus (voir Tableau 7-2 et Tableau
7-3). Si nous faisons le choix d’un « mauvais » critère parce que nos connaissances et notre
compréhension des processus sont incomplètes, les résultats du modèle seront également
« mauvais ».

Le choix des critères sera d’autant plus pertinent que notre compréhension des écosystèmes
représentés sera approfondie et les résultats des modèles seront d’autant moins incertains.

9.3 Connaissances insuffisantes des processus pris en compte

Dans le cas des charges critiques, on cherche à représenter relativement simplement un
système que l’on a du mal à appréhender dans son ensemble et dans toute sa complexité.
Alors que la demande de précision grandit, il devient difficile de décider à priori quels sont
les processus importants à prendre en compte et quels sont ceux qu’on peut négliger. Cette
problématique rejoint celle discutée pour les critères biologiques et chimiques.
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Une fois que les bonnes hypothèses de travail ont été établies, que les bonnes équations ont
été écrites, le modèle est prêt à être utilisé. Il est alors nécessaire de décrire
mathématiquement et de quantifier les processus que l’on a jugés importants. Nous
sommes malheureusement confrontés ici encore à notre compréhension imparfaite du
milieu naturel.

Si on estime qu’un processus donné doit être pris en compte, il faut encore pouvoir le
mesurer en laboratoire ou sur le terrain. On peut alors se heurter aux limites de la chimie
analytique, des connaissances en écotoxicologie ou en biologie. C’est le cas pour les
exemples de processus discutés ci-dessous qui nourrissent des polémiques au sein de la
communauté scientifique.

9.3.1 L’aluminium

Il y a plusieurs aspects dans les discussions sur l’aluminium. D’abord, sa toxicité pour les
plantes a été établie en laboratoire sur de jeunes plants d’arbres et la transposition de ces
résultats en milieu naturel est délicate car tous les organismes normalement présents dans
les sols (en particulier les champignons mycorhiziens) ne sont pas présents dans ce type de
cultures. C’est un problème classique de l’écotoxicologie.

Ensuite, s’il est admis qu’à certaines concentrations, l’aluminium devient toxique, il n’est
pas encore établi quelle est la forme chimique de ce métal qui est toxique. En effet, comme
de nombreux autres métaux, l’aluminium est naturellement présent sous forme ionisée libre
(Al3+), sous forme métallique non ionisée (Al), sous forme ionisée associée avec d’autres
molécules inorganiques telles que OH- et tous les cations basiques, ou encore sous forme
complexée par la matière organique présente. Toutes ces formes sont présentes dès lors que
les composés sont présents dans le milieu. On ne peut calculer les concentrations de
chaque que si on admet qu’elles sont en équilibre thermodynamique et que l’on connaît les
constantes d’équilibre pour chacune des réactions. Dans la mesure où ces équilibres sont
fonction de la température, du pH, de la teneur en eau …, on n’a en pratique ni l’équilibre
thermodynamique ni une connaissance précise de la plupart des constantes.

On se contente donc d’approximations. La principale étant de dire que l’équilibre de
l’aluminium observé dans les sols est identique à celui de la dissolution du gibbsite. Cette
hypothèse a été choisie car on connaît les constantes d’équilibre qui la régissent mais le
gibbsite est un minéral qui n’est pas présent dans les sols des régions tempérées. Pour
contourner ce problème, les constantes d’équilibres sont calibrées pour chaque type de sol.
Cela est cependant difficilement faisable si on cherche à réaliser des calculs à l’échelle du
pays ou de l’Europe. En outre, il devient de plus en plus clair que les réactions d’équilibre
qui dominent la partition de l’aluminium dans le sol sont celles qui ont lieu avec la matière
organique. Malheureusement, la « matière organique » est un milieu qui est lui-même
complexe, dont les propriétés varient dans l’espace et dans le temps. Les constantes
d’équilibre que l’on peut établir ne peuvent être qu’imprécises.

Enfin, la validité du critère « BC/Al = 1 » reste aussi à déterminer. Les controverses sur ce
sujet (voir section 4.2) peuvent être reliées au fait qu’on ne connaît pas la fraction toxique
de l’aluminium (Bélanger et al., 2002b; Cosby et al., 1985; Dambrine et al., 1995a; De Wit
et al., 2001 ; Løkke et al., 1996).
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9.3.2 Processus secondaires ou pas ?

La liste des processus qui ne sont pas pris en compte dans les modèles de charges critiques
est longue. Certains n’ont qu’un rôle mineur. Mais dans la mesure où des résultats de plus
en plus précis doivent être obtenus, il faudra inclure dans les modèles nombre de processus
qui ont été négligés jusqu’à présent. Parmi ceux qui sont le plus souvent cités on trouve :

• Le rôle de la matière organique pour la complexation des métaux, mais aussi des
cations et pour leur pouvoir acidifiant.

• Les effets des paramètres environnementaux tels que le pH, la température ou
l’humidité sur les différentes réactions décrites par le modèle.

• La quantification des différentes étapes du cycle de l’azote.

• L’historique de l’utilisation des sols.

• Les compétitions entre les plantes et entre les différents stress possibles (composés
azotés, acidité, stress hydrique).

• L’export des éléments nutritifs lors des récoltes.

• Les effets des différentes formes de l’azote (NH3 vs. NO3
-) sur les écosystèmes.

• La rétention des sulfates et des nitrates par les sols.

9.4 Qualité des données

Un certain nombre de paramètres qui doivent être évalués ou mesurés sur le terrain ont une
influence évidente sur la qualité des résultats du modèle. Il est donc nécessaire d’améliorer
les techniques analytiques qui leur correspondent. Dans ce cadre, les études
d’intercalibration entre laboratoires sont d’un grand recours. Celles du PIC Eaux ont
montré que pour des paramètres qui paraissent être « de base », tel le pH, différentes
équipes obtenaient des résultats significativement différents. Lorsqu’il existe plusieurs
techniques comme c’est le cas pour la mesure de la CEC, une harmonisation est hautement
souhaitable. Cela peut éviter des biais entre les pays.

Un des paramètres auquel le calcul des charges critiques est très sensible est l’altération
des roches (Hettelingh et Posch, 1997). Ce paramètre est habituellement calculé et non
expérimentalement mesuré. Les méthodologies qui permettent ce calcul sont toutefois
fortement entachées d’incertitude (Hodson et Langan, 1999). Sept méthodes sont
préconisées par la convention UNECE. Plusieurs ont été établies en utilisant un seul jeu de
données (suédoises). La profondeur du sol à laquelle l’altération est calculée varie entre 0,5
et 1 m selon les méthodes (sans justification parfois). Ce n’est pas parce qu’une méthode
est plus complexe qu’elle donne un résultat plus précis. Celle qui est basée sur le modèle
numérique PROFILE produit un taux d’altération à l’équilibre tandis que les autres
calculent des taux d’altération présents ou moyennés dans le temps. Peu d’efforts semblent
avoir été appliqués à l’amélioration de méthodes qui ont été développées dans les années
90-95 essentiellement pour des sols peu profonds de l’Europe du Nord. Hodson et Langan
(1999) concluent que le calcul des taux d’altération est une variable environnementale qui
« au mieux, est à la fois spéculative et hautement incertaine ».
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Le LMTG de l’Université de Toulouse s’est efforcé de préciser les calculs de l’altération :
cette équipe a étudié en détail un site vosgien où le sol atteint une profondeur de 9 m et où
la roche mère sous-jacente est fracturée. Les couches profondes de ces sols sont des
sources de cations basiques qui peuvent être prises en compte dans le calcul d’altération du
modèle WiTCh. C’est un des principaux avantages de WiTCh par rapport aux autres
modèles utilisés dans le cadre de la Convention UNECE.

Un effort de mise à disposition des données existe et est très profitable pour tous les
exercices de modélisation. Il facilite les calibrations successives des modèles et leur
précision est augmentée. Toutefois certaines régions en Europe restent sous
échantillonnées et quelle que soit l’ambition des bases de données, les études sur le terrain
et en laboratoire sont nécessaires à une meilleure compréhension des processus décrits plus
haut.
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PARTIE C : LES CHARGES CRITIQUES EN FRANCE

10 OBSERVATIONS EN FRANCE

10.1 Suivis et recherches

La connaissance de l’état des sols et des eaux sur le territoire français est obtenue grâce à
des études de terrain ponctuelles et locales et à des réseaux d’observations qui se sont
développés depuis une vingtaine d’années. Parmi ceux qui apportent le plus d’informations
utiles à l’étude de l’acidification et de l’eutrophisation citons :

• le réseau RENECOFOR (RÉseau National de suivi à long terme des ECOsystèmes
FORestiers) qui s’inscrit dans le réseau européen de suivi des dommages forestiers. Le
réseau RENECOFOR a été créé en 1992 par l’Office National des Forêts pour un suivi
initial de 30 ans sur 102 placettes. Celles-ci ont été choisies pour représenter
l’ensemble des écosystèmes forestiers français, à l’exclusion de milieux spécifiquement
méditerranéens. Financé par l’Union Européenne, l’ONF, le ministère chargé de
l’agriculture et par l’ADEME, ce réseau a pour buts d’obtenir des informations
approfondies sur l’évolution de certains écosystèmes forestiers, de chercher à établir
des corrélations entre la variation des facteurs environnementaux et la réaction des
écosystèmes, de déterminer les niveaux de charges critiques en polluants susceptibles
de déstabiliser un type donné d’écosystème forestier et de permettre de mieux
interpréter les résultats des réseaux systématiques comme le réseau européen (1996).

ð le sous réseau CATAENAT (Charge Acide Totale sur les Écosystèmes Naturels
Terrestres) au sein duquel les dépôts atmosphériques totaux sont mesurés depuis
1993 en plein champ et sous couvert forestier sur 27 des 102 placettes du réseau
RENECOFOR. La solution du sol est analysée sur 16 de ces placettes et les dépôts
humides sur 8. Les premières mesures de ce sous-réseau datent de 1993.

• la base de données de l’Inventaire Forestier National (IFN) qui est un établissement
public à caractère administratif et qui a pour objectifs premiers l’estimation de
l’occupation du sol et l’estimation de la ressource de bois sur pied. Depuis 1992, des
relevés floristiques sont réalisés sur l’ensemble du territoire. Des cycles de mesures de
périodicité de 10 à 12 ans sont prévus jusqu’en 2016. Dans ce cadre, le but est
d’identifier et de caractériser l’évolution de la flore sur le territoire français.

• Le Réseau français de Mesure de la Qualité des Sols (RMQS) dont la mise en place est
récente. Coordonné par l’Unité Infosol de l’INRA d’Orléans et financé par les
Ministères chargés de l’Environnement et de l’Agriculture, l’ADEME, l’IFEN, ce
réseau s’inscrit dans le cadre du réseau EINOT de l’Agence Européenne de
l’Environnement. Il prévoit le suivi d’environ 2000 points répartis uniformément sur le
territoire français, selon une maille carrée de 16 km de côté (calée sur le réseau
européen). Des prélèvements auront lieu à échéances régulières (initialement prévues
tous les 5 ans), une base de données sera couplée à un SIG et une pédothèque sera
constituée.
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• Le réseau de mesures atmosphériques MERA (MEsure des Retombées
Atmosphériques) a été mis en place à partir de 1990 par le Ministère chargé de
l’environnement et l’ADEME et est coordonné par l’École des Mines de Douai. La
mise en place de ce réseau répond aux engagements pris par la France dans le cadre de
la convention de Genève sur le transport des polluants à longue distance. Il a pour but
l’évaluation quantitative des retombées atmosphériques mais aussi l’étude du transport
des polluants d’une région à l’autre, en mettant en parallèle les résultats des mesures
des différents pays. Les dix stations de ce réseau sont situées en milieu rural. La
composition physico-chimique des pluies (acidité) et pollution photochimique (ozone)
y sont mesurées.

Grâce aux premiers résultats de ces réseaux, on commence à identifier quelques tendances
spatiales et temporelles dans l’évolution des sites forestiers. La compilation de résultats sur
de longues périodes permettra aussi de fournir les données nécessaires aux modèles
dynamiques qui se développent.

Un certain nombre de programmes de recherche de moindre ampleur permettent de
compléter les informations acquises par les réseaux cités ci-dessus. À l’échelle de la
France, les efforts de l’équipe du LMTG de l’Université de Toulouse et de JP Party ont été
et restent essentiels pour la production de cartes de charges critiques qui sont transmises au
PIC cartographie de la Convention UNECE sur la pollution transfrontière. Le site internet
mis au point par le LMTG9 donne des informations détaillées sur les charges critiques et
leur cartographie.

À une échelle spatiale plus réduite, des études d’équipes de l’INRA, de l’ONF et d’un petit
nombre d’universités s’attachent à élucider des questions posées par les autorités locales ou
à comprendre des processus spécifiques. En quelque sorte, elles donnent des informations
sur le détail dans lequel les grands réseaux français ou européens ne peuvent pas aller et
développent les bases scientifiques de ces derniers.

Lors de la rédaction de ce rapport, il est apparu que la vaste majorité des études réalisées
sur l’acidification et l’eutrophisation en France et dont les résultats ont été publiés
concernent les milieux forestiers. Peu ou pas d ’études semblent avoir été publiées sur
d’autres types de milieux tels que prairies, landes alpines ou zones humides. Les résultats
présentés ici reflètent cet état de fait. Des études faites dans d’autres pays européens
soulignent toutefois la fragilité des autres écosystèmes face à l’eutrophisation et à
l’acidification. Les forêts méditerranéennes semblent elles aussi avoir peu fait l’objet
d’études reliées aux dépôts atmosphériques. Ceci s’explique car elles poussent
essentiellement sur des sols calcaires, à fort pouvoir tampon, sur lesquels il est peu
probable d’observer une acidification (Badeau et Ulrich, 1998). Cela n’exclut toutefois pas
une potentielle eutrophisation de ces milieux.

10.2 La forêt en France

Les forêts recouvraient 10 % de la superficie de la France au XIXème siècle contre 26 %
aujourd’hui, ce qui représente 14,6 millions d’hectares (valeurs de 1991). L’augmentation
de la productivité des forêts françaises s’est faite à un rythme de 10 % tous les 10 ans
depuis 1981 suite à l’arrivée à maturation de forêts plantées entre 1950 et 1980 et au
remplacement d’espèces peu productives par d’autres qui le sont davantage (Pignard,
2000).

                                                
9 http:/www.lmtg.obs-mip.fr/user/cc
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L’histoire des forêts françaises et celle de l’occupation des sols en France ont fait qu’à
l’heure actuelle, la moitié des forêts en France poussent sur des sols acides (pH < 5) et un
tiers sur des sols plus ou moins désaturés en cations (taux de saturation < 50 %) (Augusto
et al., 2000b). Les sols forestiers se distinguent aussi par un rapport C/N élevé (Badeau et
al., 1999). Ceci s’explique principalement par trois raisons : les sols les plus fertiles sont
traditionnellement gardés pour l’agriculture ; l’exploitation forestière permet
l’incorporation des litières acides dans les sols ; enfin sauf dans quelques cas particulier de
lutte contre l’acidification, l’exploitation n’inclut pas de processus de fertilisation ou
d’amendement qui maintiennent les fortes teneurs en azote et les taux de saturation élevés
présents dans les sols agricoles (Badeau et al., 1999).

Les résultats du réseau RENECOFOR (102 placettes) donnent une image des sols français
plus acide et plus désaturée que les résultats du réseau européen qui comprend
540 placettes en France. Ceci est dû à la stratégie qui a sous-tendu le choix des placettes
RENECOFOR : d’une part les formations végétales complexes ou à caractère économique
peu intéressant ont été écartées. D’autre part, la nécessité de trouver des placettes dans des
forêts publiques a peut être aussi apporté un biais. Il en résulte que les forêts poussant sur
des sols calcaires sont sous représentées mais que les écosystèmes les plus fragiles (sur sols
acides et désaturés) vis-à-vis de l’acidification pourront être bien étudiés (Badeau et
Ulrich, 1998).

10.3 Acidification ou changements climatiques ?

Dans les années 70 - 80, d’importants phénomènes de jaunissement des feuilles des arbres
ont été observés en France, comme ailleurs en Europe, et ont alerté les professionnels et le
public sur la fragilité des écosystèmes forestiers. Initialement, les dépôts atmosphériques
acidifiants (soufre et azote) ont été désignés comme coupables. Des études ont été
engagées pour vérifier ou infirmer cette hypothèse. En France, le programme de recherche
multidisciplinaire DEFORPA a commencé en 1984. Parmi de multiples travaux, une de ses
tâches a été d’évaluer les causes du jaunissement des feuilles des arbres.

A la fin de ce programme d’étude en 1991, il était établi que les concentrations de soufre
dans l’atmosphère étaient en général trop faibles pour engendrer directement le
jaunissement des feuilles des arbres sur la vingtaine de sites étudiés et répartis sur toute la
France (Dambrine et al., 1995c).

En revanche, les déficiences de minéraux, conséquences du lessivage des sols suite aux
dépôts de substances acidifiantes, ont été clairement identifiées comme la cause du
jaunissement des feuilles dans certaines régions. Le magnésium et le calcium ont tendance
à manquer sur des sols acides (Vosges, Ardennes) et le potassium sur des sols riches en
cations bivalents (Jura, le nord des Alpes, certaines zones du Massif Central, les Pyrénées,
Landmann et al., 1995).

Le programme DEFORPA a montré que d’autres facteurs, comme des pratiques sylvicoles
inadaptées, ont également conduit à des carences en cations basiques. Ce fut le cas dans les
Vosges et les Ardennes, où des épicéas ont été plantés à la place de forêts de hêtres dont
les sols avaient été appauvris pendant les siècles précédents par des récoltes intensives de
bois et de litière et par le pâturage des sous bois (Landmann, 1995). Dans les Vosges, c’est
une absence d’éclaircies des forêts pendant les périodes de stress hydrique qui aurait été à
l’origine de jaunissement des feuilles du sapin blanc (Becker et al., 1995).

Enfin, il est aujourd’hui démontré que les changements climatiques ont aussi une influence
potentielle sur la santé des forêts. Les phénomènes inclus sous le terme de changement
climatique sont multiples (augmentation du gaz carbonique, de la température, de la
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fréquence des sécheresses et des inondations) et ont des conséquences variées et parfois
opposées. Par exemple, selon Veselý et al. (2003), une baisse d’environ 10 % des
concentrations d’aluminium dans les lacs tchèques s’explique par l’augmentation de la
température moyenne annuelle car l’aluminium est d’autant moins soluble que la
température augmente. De plus, une augmentation de la température augmente le taux de
matière organique dans les eaux de surface. Il s’ensuit une plus forte complexation des
métaux et donc de l’aluminium, ce qui en limite le pouvoir acidifiant. Toutefois, la matière
organique tend à acidifier le milieu autour d’un pH de 5, c’est-à-dire à un niveau déjà
toxique pour la flore et la faune.

L’alternance accrue d’épisodes de sécheresse et d’inondation pourrait générer de plus
nombreux épisodes d’intense acidification après les sécheresses. Cela peut être causé par le
lessivage des particules acidifiantes déposées à la surface des plantes et par la redissolution
du soufre piégé dans les sédiments. En effet, tant que les sédiments sont couverts d’eau, ils
restent anoxiques (sans oxygène) et réducteurs. Le soufre s’y trouve réduit et immobilisé
sur les particules. Lorsque les sédiments sèchent, l’oxygène y circule davantage et le soufre
est oxydé en sulfate, sa forme acidifiante. À la première inondation, il est dissout dans
l’eau du sol et est lessivé vers les cours d’eau qu’il acidifie (Skjelkvåle, 2003).

Les périodes de sécheresse ont aussi un effet plus direct sur la santé des arbres. Ainsi, selon
Dambrine et al. (1995b), la sensitivité des épicéas aux déficiences en magnésium est
exacerbée par des sécheresses.

Il est à noter que les jaunissements des feuilles se sont produits alors que la productivité
des forêts augmentait. Cette augmentation a été reliée à celle des dépôts d’azote, de la
concentration en dioxyde de carbone et de la température (Bonneau et Landmann, 1993). Il
y a donc là deux phénomènes qui peuvent sembler paradoxaux mais qui sont simultanés :
certaines forêts poussent actuellement davantage bien qu’elles soient relativement en
mauvaise santé.

10.4 Les conséquences d’un siècle de dépôts acides

10.4.1 Observations

Les facteurs identifiés au paragraphe précédent ne doivent toutefois pas être invoqués pour
minimiser l’effet des dépôts acides sur les écosystèmes.

Entre 1970 et 1991, on a observé une baisse significative des taux de Ca et Mg
échangeables et des rapports C/N, excepté pour l’horizon de surface, des sols de hêtraies
des Vosges (Dambrine et al., 1998b).

Les résultats du réseau RENECOFOR montrent que les dépôts de soufre ont diminué entre
1993 et 2002 (Ulrich et al., en préparation). En dépit de cette baisse, le soufre est toujours
estimé être un élément perturbant le fonctionnement chimique et biologique des sols
(Cecchini, 2000a).

En 1998, un bilan des études des forêts du Nord-Est de la France montre que les réserves
en cations basiques sont en baisse, avec des zones où en 30 ans les taux de saturation du
sol ont baissé de plus de 60 %. Les teneurs en azote, d’origine atmosphérique, ont
augmenté mais le pH des sols est resté stable (Dambrine et al., 1998b; Dupouey et al.,
1998). C’est grâce à la baisse des dépôts soufrés que le pH ne diminue plus mais à cause
des dépôts azotés qui restent élevés simultanément à une augmentation de CO2 dans
l’atmosphère, le développement de la flore est favorisé. Il en résulte que le taux de
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croissance des arbres augmente en même temps que baissent les réserves en cations du sol,
une situation qui n’est pas « durable » (INRA, 2002a, b).

La distribution de l’aluminium dans le sol change aussi avec le taux d’acidification. Si
Probst et al. (1995) n’ont pas constaté de lessivage de ce métal acidifiant dans le bassin
versant d’Aubure (Vosges), ils l’ont mesuré en fortes concentrations dans les horizons
profonds.

L’effet des parasites est d’autant plus vigoureux que les arbres sont déjà affaiblis par
d’autres causes de stress. Ainsi certains champignons délétères qui ont été observés dans
des plantations d’épicéas dans les Vosges semblent apparaître lorsque le sol est acide. Ils
pourraient affecter les fonctions racinaires des arbres (Devêvre et al., 1995).

Selon Bonneau et al. (2000), l’acidification que nous observons de nos jours est la
conséquence du cumul des apports depuis plusieurs décennies. Ceux-ci ont causé
l’acidification des horizons minéraux dont la forte teneur en aluminium échangeable ne
permet plus de récupérer les cations basiques (calcium et magnésium) venant de la
minéralisation des couches organiques en surface. Ce phénomène inquiète les gestionnaires
forestiers qui ont bien compris que le sol est une ressource non renouvelable (Ranger et al.,
2000). Il n’y a pas eu de cataclysme écologique à la suite des forts dépôts atmosphériques
de soufre des années 70 et 80, mais nos forêts ne sont pas à l’abri de carence en éléments
minéraux dans les années à venir (Dupouey et al., 1998 ; Duquesnay et al., 2000;
Landmann, 2002).

Dans les années 90, l’acidification des sols et des cours d’eau a été clairement établie dans
les Vosges, les Ardennes, le Massif Central et l’Aquitaine (Landmann, 1996 ; 1997). Une
étude lancée en 1995 dans les Vosges montre que sur 400 ruisseaux échantillonnés dans
des zones identifiées comme étant à risque dans les Vosges, près de 90 % présentaient des
signes de dégradation liés à l’acidification du milieu. Cela conduit à une perte de
ressources en eau potable et a des coûts économiques et environnementaux importants.
Ainsi, il y a quelques années, une commune a dû renoncer à un captage d’eau potable à
cause de la forte acidité de la nappe phréatique. La construction de ce captage lui avait
toutefois déjà coûté quelques millions d’euros… De plus, lorsque les réseaux de
distribution des eaux potables sont encore en plomb, l’acidification des eaux de
distribution peut conduire à des risques sanitaires liés au saturnisme, comme on en a
encore observé dans les années 1990 dans certaines communes des départements de
Meurthe et Moselle et des Vosges. Il a été montré que la diminution du pH de l’eau d’une
unité (observée entre les années 1960 et 1990) pouvait entraîner une multiplication des
teneurs en plomb par un facteur de 8 ou 10 pour l’eau consommée dans la journée
(Dambrine et al., 1999). Enfin, l’eau potable est d’ores et déjà obtenue d’un nombre de
plus en plus restreint de ruisseaux. En aval des captages, les flux diminuent jusqu’à poser
un problème pour la survie des écosystèmes aquatiques.

Le problème est international : diverses études montrent que les problèmes d’acidification
persistent ou apparaissent dans le reste de l’Europe ou du monde : en Norvège, les apports
acidifiants naturels et anthropiques dépassent le pouvoir tampon du sol d’après l’étude de
(Kvaalen et al., 2002). L’étude de Moldan et al. (2004) montre que malgré des baisses
attendues des dépôts azotés et soufrés supérieures à 50 et 65 % entre 1990 et 2010,
l’acidification des sols suédois ne cessera pas d’ici 2010 : l’ANC remonte mais les cations
basiques continuent à être lessivés. Les calculs de charges critiques sur la Suisse suggèrent
que les charges critiques sont dépassées sur tous les bassins versants étudiés et sur 63 %
des forêts (Rihm, 1994). Des études récentes sur 55 lacs alpins italiens suggèrent que 90 %
d’entre eux ont une alcalinité inférieure à 20 méq l-1 ce qui les rend très sensibles aux
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apports atmosphériques acidifiants (Brini et Bonanni, 1999). À l’échelle mondiale,
diverses études suggèrent que l’Amérique du sud, l’Afrique et l’Asie sont aussi des zones
où l’acidification et l’eutrophisation représentent des risques importants (Bouwman et al.,
2002 ; Kuylenstierna et al., 2001; Rodhe et al., 2002).

Au Québec, Bélanger et al. (2002b) craignent que l’accumulation de dépôts acides ait déjà
atteint la limite au-delà de laquelle il faudra plusieurs siècles pour que les écosystèmes
puissent être restaurés. Selon Stoddard et al. (1999), il est possible que certains sols aient
perdu leur réserve de cations basiques par le lessivage résultant d’années de dépôts acides.
Les eaux de surface dont les bassins versants ne contiennent plus de cations basiques ne
peuvent, même si les dépôts acides sont stoppés, se restaurer, leur alcalinité restant trop
faible.

10.4.2 Charges critiques acidifiantes

Les résultats du sous-réseau de surveillance CATAENAT au sein du réseau RENECOFOR
combinés aux mesures de pluviométrie de Météo France permettent de construire des
cartes de la répartition géographique des dépôts de soufre, d’azote et de cations basiques en
France sur une grille de 15 km par 15 km. Les résultats statistiques de cette étude sont
donnés dans le Tableau 10-1 de façon à pouvoir les comparer aux résultats des travaux de
Party sur les charges critiques acidifiantes.

Tableau 10-1 : Statistiques des dépôts acidifiants et eutrophisants en France selon les
résultats du sous-réseau CATAENAT pondérés par la pluviosité (Croise et
al., 2002). Les mêmes dépôts sont donnés avec les deux unités le plus
généralement utilisées pour faciliter les comparaisons.

Substances Moyenne sur la
France

Gamme de dépôts Moyenne sur la
France

Gamme de dépôts

kg ha-1 an-1 kéq ha-1 an-1

Sulfate 5,8 3,3 - 12,0 0,36 0,21 - 0,75

Azote total
minéral

7,8 3,4 - 12,4 0,56 0,24 - 0,89

Nitrate 3,1 1,6 - 5,3 0,22 0,11 - 0,38

Ammonium 4,6 1,8 - 7,1 0,33 0,13 - 0,51

En France sur 60 % du territoire, les charges critiques pour les forêts sont supérieures à
2 kéq ha-1 an-1 et elles sont inférieures à 0,5 kéq ha-1 an-1 sur moins de 10 % du territoire.

Les cinq groupes de sols français dont les charges critiques d’acidité ont les plus faibles
valeurs (< 0,5 kéq ha-1 an-1) sont (Party et al., 2001b) :

1. Les sols bruns acides et podzolisés sur grès et granites acides, notamment dans les
Vosges ;

2. Les sols bruns acides (plus rarement podzolisés) des granites les plus acides du Massif
Central ;

3. Les sols bruns acides (parfois podzolisés) des granites et surtout des schistes de l’Ouest
de la France (Vendée, Bretagne, Normandie) ;

4. Les sols bruns acides des schistes acides des Ardennes ;
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5. Les sols bruns acides, lessivés et podzolisés des sables des Landes et des formations
résiduelles à silex des vallées de la Loire et de la Seine, le groupe le plus sensible
puisque sa charge critique est inférieure à 0,2 kéq ha-1 an-1.

Les ensembles régionaux où les dépôts atmosphériques acidifiants (soufre + azote)
dépassent ou sont proches des charges critiques sont (Party et al., 2001b) :

• Les Ardennes ;

• Les Vosges, l’Alsace et la Moselle ;

• Le sud-ouest de l’Ile de France (Yvelines, Fontainebleau) et plus ponctuellement la
Champagne ;

• La vallée de la Loire et plus ponctuellement la vallée de la Seine ;

• Le rebord est du Massif Central et plus ponctuellement son rebord ouest (Limousin,
Haute Vienne) ;

• Les Landes de Gascogne ;

• La Bretagne et la Normandie ;

• Et dans une moindre mesure, très ponctuellement, les Pyrénées.

Il n’y a pas eu de vérification sur le terrain pour évaluer la correspondance entre ces
prédictions et les cas avérés d’acidification (Party et al., 2001b). Mais une étude de Robert
(2001) confirme que les sols des Landes et des massifs cristallins ont des charges critiques
faibles.

10.5 Écosystèmes terrestres français gravement eutrophisés ?

L’eutrophisation se manifeste sous diverses formes à travers le territoire français ainsi que
le montrent plusieurs études.

Les données de l’IFN indiquent que dans les Ardennes, les espèces nitrophiles et
héliophiles progressent, que de plus en plus d’espèces typiques des milieux ouverts
apparaissent aux dépens de celles des forêts anciennes et que les espèces à caractères
atlantiques se retrouvent là où il y a quelques années seules se trouvaient des espèces
continentales. Ces résultats peuvent s’expliquer par les changements climatiques observés,
par une évolution des techniques sylvicoles employées sur le site étudié ou par des dépôts
d’azote accrus par la pollution atmosphérique (Cluzeau et al., 2001). Il est probable que
c’est la combinaison de ces trois familles de processus qui a modelé la forêt des Ardennes
étudiée.

Suite à une étude sur le chêne pubescent en milieu méditerranéen, Rathgeber et al. (1999)
ont conclu que les dépôts atmosphériques d’azote étaient en partie responsables de
l’augmentation de la productivité des chênes dans le sud est de la France.

Sur les sols acides d’une forêt lorraine, l’eutrophisation est apparue simultanément aux
processus d’acidification (Thimonier et al., 1994). Sur ce site, les charges critiques
acidifiantes étaient de l’ordre de 2 à 4 kéq ha-1 an-1 tandis que les charges critiques
eutrophisantes étaient de l’ordre de 1,1 à 1,4 kéq ha-1 an-1, c’est-à-dire 2 à 4 fois moins que
la charge critique d’acidité (qui comprend en plus de celui de l’azote l’effet des composés
soufrés). Ces valeurs sont dans les gammes proposées par le CCE et sont reproduites dans
le Tableau 7-3.
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Un travail de cartographie important a été réalisé en France pour l’azote eutrophisant par
l’équipe du LMTG de l’Université de Toulouse. Ce travail a été fait en prenant pour parti
pris de valider les hypothèses nécessaires aux calculs des charges critiques pour les
conditions rencontrées en France. Il a nécessité l’élaboration progressive de cartes de
végétation, de la géologie, de l’altération des minéraux du sol à des échelles compatibles
avec l’approche européenne orchestrée par EMEP (voir par exemple (Février et al., 1999 ;
Party et al., 1997 ; Party et al., 2001a ; 2001b ; Probst et al., 2002). Ces auteurs ont ensuite
évalué les charges critiques empiriques pour chaque type de végétation. Parallèlement, ils
ont calculé les charges critiques par la méthode SSMB. Ce travail permet de comparer les
résultats obtenus par la méthode empirique des charges critiques et par la méthode SSMB.
Les pourcentages de territoire couvert par chaque gamme de charges critiques pour
chacune des méthodes sont donnés dans le Tableau 10-2. La méthode SSMB donne une
image plus inquiétante de l’état du territoire français puisqu’elle suggère que partout dans
le pays les charges critiques sont en dessous de 1 kéq N ha-1 an-1. Toutefois, il faut tenir
compte de l’incertitude dans les calculs et signaler que les hypothèses choisies lors des
calculs ont été conservatives.

Ces gammes de charges critiques sont faibles, ce qui suggère que les écosystèmes français
ont une faible tolérance par rapport aux apports d’azote eutrophisant. Sur chaque maille
couvrant la France, les dépôts hors couverts (calculés par EMEP pour 1995) sont
supérieurs aux charges critiques calculées par la méthode SSMB (Party et al., 2001a).

Les mesures du réseau RENECOFOR (Croisé et al. (2002) suggèrent que les dépôts
d’azote hors couvert sur la majorité de la France sont compris entre 0,3 et 0,8 kéq N ha-1

an-1, avec des valeurs maximum de l’ordre de 1,2 kéq N ha-1 an-1. Les mesures du réseau
RENECOFOR se situent donc généralement dans la partie inférieure de la gamme des
charges critiques pour la France calculées par Party et al. (2001b). Les évaluations des
dépassements des charges critiques d’azote eutrophisant sont moins fortes que celles
obtenues avec les dépôts calculés par EMEP mais il y a toujours dépassement.
L’eutrophisation semble donc être un problème généralisé en France.

Remarquons toutefois que ces calculs sont réalisés avec les dépôts d’azote hors couvert
forestier, alors que ce qui affecte vraiment la végétation sont les dépôts sous couvert. Il n’y
pas en France de mesures des retombées sous couvert, mais elles sont estimées de 20 à
50 % supérieures à celles mesurées hors couvert (Croisé et al., 2002). Cela suggèrerait que
l’image de l’europhisation en France décrite ci-dessus serait sous estimée.

Tableau 10-2 : Pourcentages du territoire français couvert par différentes gammes de
charges critiques pour l’azote eutrophisant obtenues par la méthode
empirique et par la méthode SSMB. Les écosystèmes pris en compte
comprennent des zones naturelles et semi-naturelles (forêts, prairies,
landes, zones humides) (Party et al., 2001a).

Méthode empirique Méthode SSMB

Gamme de charges critiques % du territoire
français couvert

Gamme de charges critiques % du territoire
français couvert

0,2 - 0,5 kéq N ha-1 an-1 20 % 0,2 - 0,5 kéq N ha-1 an-1 20 %

0,5 - 1,2 kéq N ha-1 an-1 60 % 0,5 - 1,0 kéq N ha-1 an-1 80 %

1,2 - 2,0 kéq N ha-1 an-1 20 %
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Les résultats des modèles suggèrent que pratiquement tous les écosystèmes européens sont
sensibles à l’eutrophisation avec des charges critiques pour le dépôt d’azote inférieures à
0,4 kéq ha-1 an-1 (Hettelingh et al., 2001). Si toutes les mesures du protocole de Göteborg
sont appliquées, d’après les calculs de charges critiques présentés par Posch et al. (2001c),
il restera de larges zones sensibles à l’eutrophisation en Europe et en particulier en France
(Figure 10-1).

Figure 10-1 : Pourcentages d’écosystèmes où les charges critiques d’azote eutrophisant
sont inférieures aux dépôts (donc d’écosystèmes « protégés ») en 1990 et
en 2010 d’après les calculs du CCE sur l’Europe (Posch et al., 2001b).
Selon ces prévisions, la France est une des zones qui resterait la plus
touchée par l’eutrophisation en Europe d’ici 2010.
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11 ANNÉES À VENIR : PEUT-ON PARLER DE RESTAURATION ?

11.1 Quelques considérations générales

L’expression « restauration d’un écosystème » se comprend intuitivement comme le
processus inverse de celui qui conduit à la détérioration du milieu. Une telle définition du
terme n’est pas satisfaisante pour plusieurs raisons (Wright et Lie, 2002) :

• D’abord, il implique que l’on se fixe les conditions « initiales » existant avant
l’acidification du milieu comme but à atteindre. Cela nécessite la connaissance de ces
conditions ce qui n’est pas nécessairement aisé car les mesures et les études ont
souvent débuté bien après que l’impact de l’acidification ait été ressenti. En l’absence
de données historiques, on peut utiliser des conditions de référence basées sur la
connaissance de la distribution des espèces dans une région non touchée par
l’acidification ou des analyses paléologiques des sédiments.

• D’autre part, les systèmes biologiques changent avec le temps : les forêts et les étangs
vieillissent, les conditions climatiques varient, sous l’influence des activités humaines
ou pas. Le retour vers des conditions « initiales » n’est peut être pas possible, voire pas
souhaitable. Il est donc sans doute nécessaire de considérer que la restauration n’est pas
un retour vers l’état d’avant l’acidification ou l’eutrophisation mais un état dans lequel
toutes les fonctionnalités du système ont été rétablies. Or, la description de toutes les
fonctionnalités d’un écosystème se heurte à une insuffisance de connaissances.

Quand le but de la restauration peut être défini, il faut encore pour la décrire et la prévoir,
en connaître les mécanismes. La recolonisation du milieu par des espèces qui ont été
éliminées suite à l’acidification ou l’eutrophisation peut être lente et irrégulière. Elle
dépend des caractéristiques des milieux (taille des lacs, hydrologie des rivières, nature du
sol…) et des caractéristiques des espèces (de leur système de locomotion, de leur cycle de
reproduction, de leur taille, de leurs proies…). Les périodes de froid, d’inondation, de
sécheresse peuvent aussi ralentir la progression de la restauration ou créer des poches de
recolonisation.

Il est toutefois possible, avec des mesures de gestion appropriées, d’accélérer les processus
de restauration. Plusieurs expériences de chaulage ont eu des effets positifs sur
l’acidification des sols en France. Si pour limiter l’eutrophisation, il est suffisant de réduire
la quantité d’azote dans le système, on peut arracher ou brûler la végétation. Un pâturage
contrôlé peut également aider à diminuer les quantités d’azote dans les écosystèmes. Le
repeuplement des lacs et des rivières en poissons a aussi été largement utilisé avec plus ou
moins de succès. Pour être efficace, ce type de mesures doit être adapté à chaque site.

La connaissance que l’on a actuellement de ces mécanismes, qu’ils soient naturels ou aidés
par l’intervention des gestionnaires du milieu, est très empirique et basée sur des
observations sur le terrain qui restent rares. Il n’y a pas encore de fondations théoriques
solides et généralisables pour décrire ces processus. Il est donc difficile de prédire avec
précision quand les écosystèmes seront restaurés. Certains experts restent donc sur leurs
gardes et prédisent des restaurations sur des échelles de temps de l’ordre de plusieurs
décennies (Figure 11-1).
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Jours à
semaines

Semaines 
à mois

Mois à
années

Années à
décennies

L'augmentation des émissions accroît les dépôts

L'augmentation des dépôts acidifie les sols

L'acidification des sols affecte les forêts

L'augmentation des dépôts acidifie les eaux

L'acidification des eaux tue les poissons

La baisse des émissions diminue les dépôts
La baisse des dépôts permet la restauration du sol

La baisse des dépôts permet la restauration des eaux

La baisse des dépôts permet la restauration des forêts

La baisse de l'acidification des eaux permet 
la restauration de la population de poissons

ACIDIFICATION

RESTAURATION

Figure 11-1 : Les échelles de temps de l’acidification et de la restauration (Galloway,
1995).

11.2 Le cas particulier de la France

Les craintes exprimées dans les années 70-80 ont généré des séries d’études qui ont permis
de mieux comprendre les processus d’acidification. Il y a aussi eu une prise de conscience
de l’importance de la gestion des sites forestiers. On sait aujourd’hui que le sol est un
milieu fragile dont la nature est à prendre en compte lorsqu’on cherche à développer une
exploitation forestière. Ces changements d’attitude combinés à l’application des
recommandations du protocole de Göteborg permettent de prévoir une amélioration : si les
modèles de prédiction sont corrects, la France en 2010 devrait être peu touchée par
l’acidification. Cette amélioration est essentiellement la conséquence attendue et constatée
des réductions d’émission de composés soufrés.

Toutefois, si la baisse des émissions de soufre a entraîné des augmentations de l’ANC et de
pH, celles-ci ne sont pas aussi prononcées ni aussi systématiques que les baisses de
concentrations de sulfate dans l’atmosphère auraient pu laisser espérer ou prévoir. Ceci
peut être dû à trois raisons qui n’ont pas été prises en compte dans les prévisions :
premièrement, l’effet tampon des sols, qui retiennent une partie des ions, anions acides ou
cations basiques, ralentit les processus de restauration. Deuxièmement, la baisse des
émissions de composés soufrés s’est accompagnée d’une baisse des émissions de cations
basiques, qui jusqu’alors contrebalançaient en partie les effets des polluants acidifiants.
Enfin il y a eu aussi une augmentation de la matière organique dissoute, ce qui est un
facteur d’acidité.

In fine, dans l’est de la France, certains cours d’eau qui ont des sensibilités voisines de
celles des forêts ne montrent pas de signes de restauration clairs. Leur pH et leur ANC sont
de nouveau à la hausse mais leur conductivité et leurs concentrations en cations basiques
sont toujours à la baisse. Ces milieux ne sont donc pas en voie de restauration.

D’autre part, les émissions de composés azotés oxydés n’ont pas autant baissé que celles
des composés soufrés. Les émissions d’ammoniac sont restées stables ou sont toujours en
hausse (Figure 11-2). Les effets de l’azote sont donc de plus en plus significatifs dans les
phénomènes d’acidification. De plus, les prévisions prévoient qu’en 2010, plus de 90 %
des écosystèmes seraient touchés par des problèmes d’eutrophisation (Bouchereau et
Oudart, 2000). Ceci est la conséquence de la permanence de ces dépôts mais aussi du
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recyclage rapide de l’azote au cours des saisons qui le maintient dans les écosystèmes.
Ceci implique que les effets de l’eutrophisation risquent d’être très longs à inverser.
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Figure 11-2 : Historique des émissions en France de dioxyde de soufre, de NOx et
d’ammoniac. Source CITEPA, 2003.

Il y a enfin des effets secondaires de l’acidification et de l’eutrophisation qu’il est à l’heure
actuelle impossible d’évaluer : dans quelle mesure le développement de parasites est-il
favorisé par l’augmentation des concentrations d’azote dans les plantes ? Quel sera l’effet
des changements climatiques sur leur développement ? Quel sera l’effet des changements
climatiques et des apports d’azote sur la biodiversité ? Faut-il tenir compte de cela quand
on parle de restauration des écosystèmes ?

Ces questions peuvent trouver une partie de leurs réponses dans les résultats des modèles.
Toutefois ceux-ci ne peuvent répondre qu’en fonction des connaissances imparfaites que
nous avons des milieux. Celles-ci ne seront améliorées que si on continue à faire des
mesures de terrain. En particulier, les questions relatives aux variations sur le long terme
ne pourront trouver de réponses sans l’aide d’observations faites sur le long terme. Il est
donc essentiel de préserver et de poursuivre les observations faites au moyen des réseaux
de surveillance.

Ces réseaux ont plusieurs utilisations possibles : ils permettent une surveillance directe du
milieu de façon à tirer les sonnettes d’alarme avant que les dégâts soient trop importants.
Ils permettent d’améliorer les connaissances des processus approximés par les modèles et
ceux qui ne sont pas (encore) pris en compte par manque de données. Ils permettent aussi
de remplir des bases de données qui sont utilisées pour définir les conditions initiales des
modèles, pour réajuster ou caler leurs résultats lorsque ceux-ci varient d’années en années
et enfin ils permettent de valider ces résultats. Pour tout modèle, il est donc indispensable
d’avoir trois jeux de données indépendantes (un pour l’initialisation, un pour la calibration,
le dernier pour la validation). Dans le cas des modèles de charges critiques, seuls des
programmes de surveillance maintenus sur le long terme peuvent fournir de tels jeux de
données.

Il est certain que les programmes de surveillance ont un coût. En France, le coût total du
système de surveillance sanitaire des forêts est de l’ordre de 7 millions d’euros par an. La
dépollution et la restauration des écosystèmes gravement endommagés ont également un
coût. Dépolluer des milieux acidifiés revient à les chauler, une pratique dont les résultats
sont parfois controversés. Les sols requièrent 3 à 5 tonnes de chaux par hectare tous les 10
à 20 ans. Les cours d’eau doivent être chaulés tous les ans. À titre de comparaison, notons
que de telles mesures coûtent à la Suède entre 15 et 20 millions d’euros pour éviter
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l’acidification de 3 000 lacs sur les 17 000 qui le seraient sans chaulage. Les coûts de la
restauration des écosystèmes sont plus difficiles à évaluer.

Ces coûts sont à comparer avec les revenus que nous apportent les écosystèmes naturels et
semi-naturels. Les revenus de l’exploitation forestière en France peuvent être évalués à
partir de la récolte (environ 50 millions de m3 an-1 déclarés ; il y aurait à peu près la même
quantité non déclarée) et du prix de vente du bois brut (environ 38 € m-3). Il en découle un
revenu brut de l’ordre de 2000 à 4000 millions d’euros, qui ne prennent pas en compte la
valeur du bois transformé (scierie, menuiserie,…). Les revenus dus au tourisme, les
bénéfices en terme de qualité de vie, ou seulement de qualité de l’air et de l’eau que nous
tirons des forêts ne sont pas comptabilisés ici mais, s’ils pouvaient être chiffrés,
s’ajouteraient à ceux de l’industrie forestière.

Le coût du programme de surveillance complet français est donc au maximum de l’ordre
de 0,2 à 0,4 % des revenus que nous procure la forêt française. La surveillance ne permet
pas d’éviter l’apparition de dégâts sur le milieu naturel, mais elle permet d’en éviter les
pires formes et d’avoir à payer ensuite pour les « réparer ». Un tel investissement n’est pas
un investissement à perte, d’autant plus qu’il contribue aussi à une amélioration de la
connaissance du milieu et à une exploitation plus efficace.
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CONCLUSIONS

L’eutrophisation et l’acidification se traduisent toutes les deux par une perte de
biodiversité. De plus, un sol acidifié perd sa fertilité et sa résistance à l’érosion tandis que
dans un écosystème eutrophisé les plantes sont fragilisées vis-à-vis des parasites et des
intempéries et la qualité du bois peut être modifiée. D’autre part, la plus grande
disponibilité de l’azote qui caractérise l’eutrophisation conduit à une croissance plus rapide
des plantes. Cette augmentation de croissance a pour corollaire une plus forte demande en
cations basiques, ce qui peut induire une plus grande sensibilité du milieu à l’acidification.

De façon spécifique, les résultats d’études sur le terrain ont montré que les sols et les cours
d’eau de l’Est de la France sont acidifiés : leur pH est bas, leurs réserves en cations
basiques dangereusement faibles. Il y a peu d’études de terrain sur d’autres régions
françaises mais l’utilisation des modèles de charges critiques pallie en partie ce manque. Il
apparaît que des problèmes relatifs à l’acidification des sols sont à attendre dans plusieurs
régions : les Ardennes, les Vosges, l’Alsace, la Moselle, l’est du Massif central, les
Landes, le sud-ouest de l’Ile de France, la Bretagne, la Normandie et ponctuellement la
Champagne, le rebord ouest du Massif Central, les Pyrénées. Quant à l’eutrophisation, son
apparition est probable sur plus de 90 % du territoire.

Cet état des lieux n’est pas engageant. Il est le résultat de plusieurs décennies de dépôts de
composés soufrés et azotés, les principaux agents de l’acidification et de l’eutrophisation.
Les protocoles internationaux signés et appliqués depuis la fin des années 70 ont cependant
conduit à des baisses sensibles d’émissions de soufre et, dans une moindre mesure, d’azote.
Cela a conduit à une remontée du pH de certaines eaux de surface et on parle de plus en
plus de restauration des écosystèmes. Cette restauration est prédite par certains modèles et
des signes positifs sont observés dans certains pays européens. Si on ne peut pas évaluer
précisément le temps qu’il faudra pour qu’elle soit complète, la restauration de certaines
fonctionnalités détruites en quelques mois ou quelques années ne se fera probablement
qu’après plusieurs années, voire plusieurs décennies.

D’autres enseignements peuvent être tirés des modèles de charges critiques. La
comparaison des charges critiques d’azote acidifiant et d’azote eutrophisant permet de
comparer les flux jugés maximum par les experts avant que les écosystèmes ne soient
acidifiés ou eutrophisés par les quantités d’azote qu’ils reçoivent. Il s’avère que
l’eutrophisation est attendue pour des dépôts d’azote en général inférieurs à ceux qui sont
susceptibles de déclencher l’acidification. Cela signifie aussi que pour la plupart des
écosystèmes français, les limites d’émissions de composés azotés devraient être
calculées en fonction des risques d’eutrophisation plutôt que des risques d’acidification.

Dans le même temps, la part de l’azote dans les processus d’acidification est en
augmentation par rapport à celle du soufre. Ceci s’explique par la forte baisse des
émissions de soufre, et donc des dépôts, depuis les années 1970 alors que simultanément
les émissions de composés azotés ont relativement peu baissé. C’est donc de plus en plus
les apports excessifs en azote qui conduisent à des dysfonctionnements des
écosystèmes.
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Tous ces résultats ont été obtenus en partie grâce aux efforts de modélisation, en partie
grâce aux recherches et aux observations faites sur les milieux naturels et semi-naturels.
Les deux ne peuvent progresser que de pair. Les mesures de terrain sont essentielles pour
confirmer ou infirmer les résultats des modèles. Confirmés et validés, les modèles
permettent de prévoir les évolutions à venir et d’agir en fonction. Infirmés, les principes
sur lesquels ces modèles sont bâtis doivent être revus et améliorés. Actuellement, la valeur
des prédictions quantitatives des modèles est limitée par les généralisations et les
approximations nécessaires pour appliquer un même modèle à un territoire aussi varié que
l’Europe. Ces généralisations et approximations ne peuvent être faites qu’en choisissant de
négliger certains paramètres ou certains processus. Ces choix, plus ou moins orientés par
les conditions particulières à certains pays, sont nécessaires même s’ils sont critiquables.
Proposer des alternatives requiert d’améliorer certaines connaissances fondamentales des
écosystèmes.

Trois points semblent particulièrement propices à des améliorations :
• Les modèles biologiques qui permettent de définir les seuils au-delà desquels les
concentrations de polluants ont des impacts significatifs indésirables sur les écosystèmes ;
• Certains processus géochimiques tels que la spéciation de l’aluminium et l’altération
des minéraux ;
• Les modèles dynamiques qui devraient permettre de s’affranchir de l’hypothèse de
système à l’équilibre. Celle-ci facilite les calculs mais n’est pas vérifiée sur le terrain.
Encore en phase de développement et de validation, ce type de modèles prend en compte
l’évolution au cours du temps des processus décrits. Ils devraient ainsi permettre de prévoir
les délais de restauration des écosystèmes endommagés. L’utilisation des modèles
dynamiques nécessite toutefois que de larges quantités de données soient rassemblées pour
chaque pays européen. Toutes ne sont pas encore disponibles.

L’importance des résultats des modèles dynamiques est à la hauteur de l’utilisation qui en
sera faite : il est vraisemblable qu’ils seront utilisés dans un futur proche (dès 2005) pour
servir de base à la révision de protocoles internationaux sur les émissions de polluants. Il
convient donc d’être vigilant sur la qualité de leurs données d’entrée, sur la fiabilité de
leurs résultats ainsi que sur les techniques qui seront utilisées pour les transférer vers la
modélisation intégrée.

Finalement, l’efficacité des politiques de réduction de la pollution atmosphérique en
Europe dépendra de la qualité des observations de terrain, de la qualité des résultats des
modèles décrits dans ce rapport et de la qualité de l’interface entre ces modèles et les
modèles économiques.
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