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Résumé

L’objectif de ce présent travail est d’étudier la cinétique d’adsorption en batch d’un herbicide
(linuron) sur deux sols provenant de deux sites différents. La quantification de cet herbicide
dans les différents échantillons a été effectuée par HPLC. Le processus de la cinétique pour
les deux types de sols montre 1’existence de deux parties, I’'une caractérisé par une rétention
rapide au début (t<8h) correspondant a 1’adsorption sur les surfaces les plus accessibles,
suivie d’une deuxiéme partie avec une rétention plus lente qui se prolonge au-dela de 54h qui
est due a la diffusion moléculaire. Les résultats obtenus indiquent que linuron est faiblement
adsorbée (32%) sur le sol pauvre en matiere organique et modérément adsorbée (40 %) pour
le sol plus riche en matic¢re organique. Ces taux sont dus a la présence de calcaire et d’argile
(kaolinite) qui augmentent sensiblement les quantités adsorbées sur le sol pauvre en maticre
organique.

Mots clés : linuron, adsorption, cinétique d’adsorption, sol PMO, sol RMO.

Summary

The objective of the present work is to study the adsorption batch of a herbicide (linuron) on
two soils coming from two different sites.The quantification of the herbicide in the different
samples was performed by HPLC. The kinetics of the process for the two types of soils
showing the existence of two parts, characterized by a rapid early retention (t < 8h)
corresponding to adsorption on the most accessible surfaces , followed by a second part with a
slower retention which extends beyond 54 h which is due to the molecular diffusion .The
results indicate that linuron is weakly adsorbed (32%) in the poor soil organic matter and
moderately adsorbed (40%) for the soil richer in organic matter. These rates are due to the
presence of limestone and clay (kaolinite) that substantially increase the amount adsorbed on
the soil poor in organic matter.
Keywords: linuron, adsorption, adsorption kinetics, soil POM ,soil ROM.
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Notations et abréviations

Notations

C.as - Concentration adsorbée.

Cq: Concentration désorbée .

Cuax : Concentration maximale atteinte.

C.: Concentration a I’équilibre.

Cy : Concentration initiale.

K,w : Coefficient de partage nOctanol-eau.

K, : Coefficient de partage carbone organique-eau [L/kg].

K : Coefficient de distribution solide/eau ou coefficient d’adsorption.

K;: Coefficient de Freundlich.

n : Parameétre de Freundlich.

R? : Coefficient de corrélation.

K. : Coefficient d’adsorption relatif au taux de carbone organique.

Kom : Coefficient d’adsorption relatif au taux de matiére organique.

K,w : Coefficient de partage n-octanol/eau ; refléte le caractére hydrophobe de la molécule.
DL 50 : Dose d’un toxique qui cause 50 % de mortalité dans une population exposée au
bout d’un temps donné.

DT 50 : Demi-vie, soit le temps nécessaire a la dissipation de 50 % du produit appliqué
C.as: Concentration adsorbée.

M; : Masse de sol.

PH: Potentiel Hydrogene.

T : Température.

t: Temps.

Q.45 : Quantité adsorbée.

UV: Ultraviolet.
Abréviations

CAS : Chemical Abstracts Service.
CEC :Capacité d’échange cationique.
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MO: Matiere Organique.

MP : Méthyle parathion.

MO : Mati¢re organique.

APG : alkylpolyglycosides

CMC : Concentration Micellaire Critique.

HPLC : High Performance Liquid Chromatography.
HLB : Le rapport hydrophile-lipophile.

EUP : Eau Ultra Pure .

SDS : Sodium dodecyl sulphate.

SER : Surfactant Enhanced Remediation.

HAP: Hydrocarbure aromatique polycyclique.
US-EPA: United States, Environmental Protection Agency.
BCF: Facteur de bioconcentration.

CMR: Cancérogene (ou cancérigéne), mutagene et reprotoxique .

GUS : Indice de mobilité de Gustafson(Groundwater Ubiquity Score).
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INTRODUCTION



Le monde entier affiche aujourd’hui I’intention de passer a un développement durable
congu dans I’intérét des générations futures. Cependant, la mise en place d’un dispositif de
réglementation et de politique d’aménagement pour la protection de 1’environnement et des
ressources qui lui sont associées dans une région ne peut se faire que si ’on dispose de
données scientifiques fiables et suffisantes provenant de la région elle-méme. C’est
pourquoi nous estimons que le choix de ce sujet revét d’une grande importance pour notre
pays.

Parmi les zones a forte activité agricole en Algérie se trouve le périmetre de Mitidja.
Les produits phytosanitaires ont contribu¢ de faire de cette région une des premicres zones
agricoles de notre pays par la qualité et la quantité de ses récoltes, Mais qui engendre des
conséquences environnementales majeures. Face a cette situation, plusieurs recherches
scientifiques ont été réalisées sur la contamination des pesticides, ce qui nous a poussés a
développer cet axe de recherche au niveau de notre unité de recherche.

Parmi les produits phytosanitaires disponibles sur le marché, le linuron est I'un des
principaux herbicides utilisés dans la production de pommes de terre et de carottes a
I’échelle mondiale [1].

En raison de la forte consommation mondiale de linuron, il est donc essentiel de
connaitre le devenir de ce produit dans [’environnement. Aussi, notre étude
bibliographique a pour objectifs, d’analyser ’ensemble des processus et facteurs qui
influence le devenir d’un pesticide dans le sol et de faire le point sur les travaux réalisés
autour de linuron afin d’envisager son comportement dans I’environnement. Nous

examinerons donc un processus clé : la rétention de linuron dans le sol.

C'est dans cette optique que ce travail de thése a été mené. En effet, nous avons choisi
d'étudier la cinétique d’adsorption de linuron dans deux types de sols de la région de la

Mitidja riche en maticre organique et pauvre en maticre organique.

Le mémoire est constitu¢ de deux parties :

A la suite d'une introduction générale, la premiére partie (partic A) comporte trois
chapitres ;
» Le premier chapitre est une étude bibliographique qui consiste en une synthése des
connaissances sur les pesticides et leur devenir dans I’environnement.
= Le deuxiéme chapitre est un complément de la partie bibliographique consacré au

devenir des pesticides dans le sol.



» Le troisiéme chapitre, quant a lui, est consacré a I’état de I’art sur la remédiation

des sols pollués par les pesticides a 1’aide des tensions actifs.

La deuxiéme partie (partie B) est divisée en deux ;

» Chapitre quatre, la démarche expérimentale, les différents matériels, produits et
méthodes d’analyses utilisées, 1’étude de cinétique d’adsorption de linuron, en
réacteurs fermés (mode discontinu, en Batch).

= chapitre cinq consacré aux résultats obtenus lors de ce travail suivie d’une étude
comparatif entre la cinétique d’adsorption de linuron et la cinétique d’adsorption

du Méthylparathion sur les deux sols.

Le mémoire est enfin complété par une conclusion générale récapitulant les résultats

obtenus et les perspectives.



PARTIE A.
REVUE BIBLIOGRAPHIQUE



CHAPITRE.IL
LES PESTICIDES



I.1 Généralités

Le terme Pesticide dérive du mot anglais « Pest » qui désigne tout animal ou plante
(virus, bactérie, champignon, ver, mollusque, insecte, rongeur, oiseau et mammifere)
susceptibles d’étre nuisible a ’homme et a son environnement , et regroupe toute substance
destinée pour protéger les cultures contre leurs ennemis ou bien utilisée pour
I’assainissement des locaux, matériels et véhicules qui sert pour I’¢levage des animaux
domestiques ou encore dans la collecte, le transport, le stockage ou la transformation des
produits d’origine animale ou végétale [2].

Les pesticides, appelés aussi produits phytosanitaires, produits agropharmaceutiques ou

bien méme produits antiparasitaires a usage agricole.

1.2 Classification des pesticides

On classe les produits antiparasitaires d’apres la nature de 1’espéce nuisible que 1’on
veut contrdler en herbicides, insecticides, fongicides molluscicides, nématicides,
rodenticides ou corvicides. On peut méme admettre une classification selon la nature
chimique, le mode et le type d’action, 1’effet obtenu, le moment d’application ou bien

méme le lieu d’application [2] .

1.3. Modes d’action des pesticides

Les modes d’action des pesticides sont divers. Les insecticides tuent les insectes ou
empéchent le déroulement normal d’une des fonctions essentielles de leur cycle de vie
(éclosion des oeufs par exemple). Les fongicides s’attaquent aux spores des champignons
en empéchant leur germination ou bloquent les divisions cellulaires des champignons.
Enfin, les herbicides sont destinés a empécher I’installation d’especes végétales
concurrentes dans les champs de culture en pénétrant par exemple dans la plante par ses

racines (dérivés de 1’urée) [3].

1.4 Formulations commerciales

Les molécules biocides (maticres actives) sont trés rarement employées a 1’état pur pour
des raisons de sécurité d’emploi principalement. Pour en faciliter la manipulation

(particulierement pour les substances trés peu solubles dans I’eau) et obtenir la plus grande



efficacité, ces matiéres actives ne sont plus appliquées seules mais associ¢es a divers
agents de formulation.

Les différents produits entrant dans une préparation commerciale, sont des adjuvants de
formulation. Les adjuvants (tensioactifs, mouillants, huiles, etc.) ont pour role d’optimiser
I’activité biocide de la matiére active, de réduire les pertes par lessivage (épaississant,
moussant, solvant,...) et de faciliter la manipulation (anti-moussants, émulsionnants,
dispersants, colorants). De cette formulation dépendra le comportement du pesticide dans

I’environnement mais aussi la toxicité de la matiére active [4].

L.5 Solubilité des pesticides

La solubilité est la masse de pesticide dissoute dans un litre d’eau ; elle est exprimée en
gL', mg L', pg.L"! ou ng.L", selon que le pesticide est trés soluble ou trés peu soluble
dans I’eau. Elle dépend de plusieurs facteurs :

- La composition et la structure chimique des pesticides ;
- La température ;
- La composition chimique de la phase liquide (pH, sels, composés organiques) ;

En ce qui concerne les interactions des molécules organiques avec les molécules d’eau,
deux catégories de pesticides sont distinguées :

- Les pesticides ionisables, trés solubles dans 1’eau quand ils sont sous la forme d’anions
ou de cations, ce sont :

Soit des molécules d’acides faibles possédant notamment des groupes fonctionnels
carboxylique, phénolique et thiol, qui s’ionisent par dissolution ionique pour donner des
anions.

Soit des molécules de bases faibles possédant des groupes fonctionnels azotés qui
s’ionisent par protonation pour donner des cations.

- Les pesticides non ionisables, beaucoup moins solubles que les précédents et dont la

solubilité dépend de la présence de groupes fonctionnels hydrophiles et hydrophobes [4].

1.6 Devenir des pesticides dans L.’environnement

Les propriétés intrinseques des produits phytosanitaires, celles du sol (structure, type et
quantité¢ d’argiles, teneurs et nature de la MO, pH , propriétés redox), les parametres et

techniques d’application des produits phytosanitaires, (mode, fréquence et taux



d’application, surface traitée, cible...), les pratiques culturales (labours, systémes
d’irrigation, de drainage...) ainsi que les conditions climatiques et hydrologiques
(intensité, fréquence et durée des pluies, évaporation potentielle) interviennent sur leur
devenir dans DI’environnement et doivent étre considérés dans [’évaluation de leur
probabilité d’occurrence et de leur risque potentiel de contamination.

Une des principales caractéristiques qui influence les risques de contamination et
d’impact des produits phytosanitaires, sur le milieu est leur persistance plus ou moins
longue dans un environnement donné. On désigne sous ce terme la durée pendant laquelle
une substance est décelable dans le milieu considéré. Cependant le fait que I’efficacité
d’un produit ne soit plus détectée sur une culture ne signifie nullement que ce produit soit
totalement dégradé ni qu’il soit inoffensif pour ’environnement. La dégradation des
contaminants est évaluée par deux parametres: la demi-vie et le taux de dégradation. La
demi-vie désigne le temps nécessaire pour que la moiti¢ de la dose initiale soit dégradée.
D’autre part, les métabolites et les produits de dégradation ne sont pas forcément
inoffensifs pour le milieu, ils peuvent étre aussi voire plus toxiques que la molécule

initiale.

La mobilité et le transfert sont fonction de leurs propriétés chimiques intrinséques. La
volatilité¢ (constante de Henry), la solubilit¢ dans I’eau, la capacité a se fixer aux matieres
complexantes du sol (coefficient de partage carbone organique-eau - K,.) ainsi que le
coefficient de partage octanol-eau (K,y) déterminent le compartiment dans lequel le
produit va se retrouver préférentiellement. Le dernier indice traduit la lipophilie
(hydrophobie), ou hydrophilie (lipophobie) d'une molécule. Il existe une corrélation entre
la liposolubilit¢ d'une molécule et ses aptitudes a se bioconcentrer (rétention et
accumulation progressive dans un organisme vivant a partir du milieu ambiant) et,
¢éventuellement, se bioamplifier (augmentation cumulative a mesure que 1’on progressive

dans la chaine trophique) dans les écosystémes via les organismes vivants [5].

De part leurs propriétés physico-chimiques, les molécules phytosanitaires, notamment
les herbicides, sont souvent hydrosolubles et aisément exportée par les eaux d’infiltration
ou de ruissellement. Le transfert vers les eaux superficielles est modulé par des processus
d’érosion et d’entrainement des particules du sol sur lesquelles sont retenues les molécules
les plus hydrophobes. De la méme facon, le transfert vers les eaux d’infiltration dépend des

processus de pénétration et d’infiltratibilité de 1’eau dans un sol [6] .



1.7 Toxicité

Les pesticides sont dangereux de part leur vocation méme : ce sont des molécules
synthétisées pour altérer des mécanismes indispensables au développement ou a la survie
des organismes vivants. Bien qu’utilisés contre des organismes cibles particuliers, ils sont

susceptibles d’exercer une activité toxique vis-a-vis d’autres organismes dits non-cibles.

¢ Indicateurs de toxicité

Les parametres principaux qui contrdlent la toxicité des pesticides sont les suivants :

- LMR (Limite Maximale de Résidu) : c’est la teneur a ne pas dépasser dans un produit
alimentaire (en mg.kg" de produit ou en ppm).

- DL 50 (Dose Létale 50) : c'est la quantité de substance nécessaire pour tuer 50 % des
animaux d'un lot expérimental (en mg.kg'1 p. c.).

- DJA (Dose Journaliére Acceptable) : c’est la dose d’un produit qui peut étre ingérée
quotidiennement par un individu pendant sa vie entiére (en mg.kg™ p. c.).

- DES (Dose sans effet) : c'est la dose la plus élevée d'un produit qui ne provoque aucun

effet décelable chez les animaux a expérimentation (en mg.kg'1 p.c.) [4].

e Effets sur la santé humaine

Les effets les plus néfastes sur I’homme sont liés a des intoxications accidentelles
aigués ou chroniques dues a I’inhalation ou au contact cutané de ces substances par les
travailleurs de I’industrie chimique ou les agriculteurs.
Par ailleurs, I’incorporation des produits phytosanitaires herbicides dans la chaine
alimentaire peut conduire au phénomene de bioamplification. Au plan toxicologique,
I’exposition chronique aux résidus de ces produits souléve quelques inquiétudes relatives
aux potentialités cancérogenes de certaines de ces substances, aux effets neurologiques ou
sur la reproduction et a leur action immunodépressive ou au contraire stimulante

(allergies).[7]

e Ecotoxicité
Les apports des pesticides dans I’environnement sont, en dehors d’accidents ponctuels,
de nature diffuse et chronique. Issus pour 1’essentiel des traitements agricoles, les apports

résultent d’épandages multiples au cours de ’année. Environ 2.5 millions de tonnes de



pesticides sont appliqués chaque année sur les cultures de la planéte. La part qui entre en
contact avec les organismes cibles, ou qu’ils ingerent, est minime. Elle est évaluée a 0.3%
ce qui veut dire que 99.7 % des substances déversées s’en vont "ailleurs" dans
I’environnement, principalement dans les sols et les eaux [8].

Comparée a la toxicité humaine, la nocivité pour les espéces environnementales passe
souvent au second plan dans les processus d’homologation qui donnent les normes
réglementaires pour chaque contaminant. Or, de I’utilisation accumulée de pesticide résulte
une dégradation lente et progressive de la biodiversité des sols agricoles qui peuvent ainsi
étre assimilés plus a des systémes artificialisés dévolus a une culture intensive qu’a des
écosystemes terrestres naturels. Ce processus de dégradation de la vie biologique en milieu
terrestre est consécutif a I’intensification du systéme de production qui a longtemps ¢été la

régle en agriculture [9].

1.8 Cadre législatif et réglement, homologation

Le controle des produits phytosanitaires s’est €tabli peu a peu en fonction de la politique
de développement proné par le pays et par la disponibilité des moyens.

En Algérie, ce contréle a connu une évolution dans le temps. La promulgation de la loi
n°87-17 du 01.08.1987 relative a la protection phytosanitaire a permis d’édicter les
mesures relatives a la fabrication, 1’étiquetage, I’entreposage, la distribution, la
commercialisation et 1’utilisation des produits phytosanitaires a usage agricole. Au terme
de la loi, aucun produit phytosanitaire ne peut étre commercialisé, importé ou fabriqué s’il
n’a pas fait I’objet d’'une homologation.

L’homologation des produits phytosanitaires a été instituée en Algérie par le décret

exécutif n° 95-405 du 02.12.1995 [4].
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1.9 Linuron

Le linuron est un herbicide systémique sélectif. Il est homologué pour supprimer en
prélevée et en postlevée les mauvaises herbes a feuilles larges ainsi que les graminées
indésirables annuelles et vivaces de sites cultivés et non cultivés[1]. Homologué pour
l'utilisation sur les asperges, les carottes, le céleri, le mais (cultivé et sucré), de coton, le
persil, panais, pommes de terre, le sorgho, le soja et (bl¢ d'hiver)[10] .Le linuron est
souvent utilisé sous forme de mélange en cuve avec d'autres herbicides afin d'élargir son
spectre d'activité. Certaines utilisations du linuron sont homologuées uniquement lorsque
cette substance est mélangée en cuve avec d'autres herbicides, et non lorsqu'elle est utilisée
seule. Le linuron peut étre appliqué par pulvérisation généralisée ou dirigée, au moyen d'un
équipement d'application au sol ou par pulvérisation aérienne a raison de 0,20 a
4,50 kg m.a.ha™', selon la catégorie d'utilisation. La dose d'application peut aussi varier en
fonction de la texture du sol et de sa teneur en maticres organiques : les doses inférieures
sont appliquées sur les sols légerement colorés d'une faible teneur en matiéres organiques,
et les doses supérieures sur les sols de couleur foncée a teneur élevée en maticres
organiques. [1]

Le linuron est vendu sous diverses appellations commerciales, dont Afalon et Lorox, et
entre dans la composition du Dulain, un produit formulé qui renferme également du

métolachlore[11].

1.9.1 Comportement de linuron dans I’environnement

Le linuron pénétre dans l'environnement lorsqu'il est utilis¢é comme herbicide sur
différentes cultures. En milieu terrestre, le linuron semble étre 1égérement a modérément
persistant, tandis qu'en milieu aquatique, il semble étre non persistant a légeérement
persistant. Le linuron est soluble dans 1'eau et d'une mobilité modérée a Iégeére dans le sol.
Sa mobilité peut s'accroitre dans des conditions environnementales bien précises, par
exemple, dans des sols pauvres en maticres organiques et a texture grossiere. D'aprés sa
persistance et sa mobilité, il est possible que le linuron contamine les eaux souterraines et
les eaux de surface par ruissellement et par lessivage, ainsi que par dérive de pulvérisation.

La biotransformation entraine la dégradation du linuron en plusieurs produits de
transformation dont les concentrations varient en fonction des conditions

environnementales. Les principaux produits de transformation caractérisés au cours

11



d'é¢tudes de biotransformation ont été¢ le linuron déméthoxylé, le norlinuron et le
monolinuron déméthoxylé. La mobilit¢ de ces produits de transformation dans

I'environnement est faible a nulle.[1]

Dans les tableaux ci-dessous des informations rapportées par la littérature scientifique sur

la distribution et la persistance de linuron dans 1’environnement.

e Persistance de linuron dans I’environnement

Tableau 1.1 Persistance de Linuron dans I’environnement [10, 12]

Propriétés Valeurs

Hydrolyse La dégradation du linuron par hydrolyse a des pH compris entre
5 et 9 est trés faible : les temps de demi-vies calculés sont

compris entre 472 et 1372 jours.

Photolyse Une dégradation est observée par photolyse de 43% apres 24
jours.

Le rapport de I'US-EPA mentionne un temps de demi-vie de 49
jours sous lumiére naturelle, a pH 5 et a 25°C.

Linuron est complétement, bien que lentement, dégradé par

la photodécomposition directe dans le

soluté stérile et finalement ayant pour résultat la

formation des composés inorganiques (CO2). Dans

des conditions réalistes d'utilisation, il doit &tre

prévu que la dégradation

photolytique soit considérablement accélérée par les
sensibilisateurs toujours actuels dans les corps naturels de 1'eau

de surface.

Biodégradabilité | Le linuron n’est pas facilement biodégradable : 0% de
dégradation aprés 28 jours Un temps de demi-vie de 48 jours
pour la dégradation aérobie est cité dans la monographie
européenne. Le temps de demi-vie pour la dégradation
(incompléte : formation de métabolites) anaérobie est de 1'ordre

de 3 semaines.
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e Distribution de linuron dans I’environnement

Tableau L.2 Distribution de Linuron dans I’environnement [12]

Propriétés Valeurs

Adsorption Avec une valeur de K. comprise entre 555 et 987 L/kg, et log
Kow 3,2, le linuron a tendance a s’adsorber sur les sédiments et
les particules en suspension dans ’eau.

Volatilisation Le linuron est faiblement volatile.

Bioaccumulation | BCF (poisson) = 38,

concentration testée : 0.95 mg/L BCF (poisson) = 49,
concentration testée : 0.1 mg/L. Par ailleurs, un essai de
bioconcentration a été réalis¢ sur Cyprinus carpio pendant 6
semaines : BCF = 15 — 20, concentration testée : 0.2 mg/L BCF =
13 — 23, concentration testée : 0.02 mg/L.

Un BCF de 49 est utilisé¢ dans la détermination des normes de

qualité.

1.9.2 Mode d’action de linuron

Le linuron est absorbé par les racines des plantes et transporté passivement par le

xyléme vers les feuilles, ou il inhibe la photosynthése en perturbant le fonctionnement du

Photosysteme II (le transport d’électrons dans la photosynthése). Le linuron présente
ordinairement une efficacité maximale lorsqu’il est appliqué sur le sol, I’absorption du
produit par les feuilles et sa translocation a partir de celles-ci étant faibles. Le caractére
sélectif de la phytotoxicit¢ du linuron provient des différences qui existent entre les

caractéristiques d’absorption, de translocation et de métabolisation de chaque espece

végétale. Les plantes résistantes dégradent ou métabolisent le linuron par N-désalkylation,

désamination, décarboxylation ou libération de 3,4-dichloroaniline [11].
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1.9.3 Toxicité et Ecotoxicité
e Effets de linuron sur la santé humaine

Le linuron souléve des risques préoccupants sur les plans de I'exposition par le régime

alimentaire et de I'exposition professionnelle.

Une exposition au linuron est possible par le régime alimentaire (consommation d'eau et
d'aliments) et par le biais d'activités professionnelles (manipulation et application du
produit ou entrée dans des champs traités). Lorsqu'elle évalue les risques pour la santé,[1]
Pour 1'évaluation des effets sur la santé humaine, seuls les résultats sur mammiféres sont
considérés comme pertinents. Contrairement a 1'évaluation des effets pour les prédateurs,

les effets de type cancérigéne ou mutagéne sont également pris en compte [12].

Le linuron s'est révélé étre d'une toxicité aigu€ faible a légere par voie orale et par
inhalation chez le rat et d'une faible toxicité aigué par voie cutanée chez le rat et le lapin.
Chez le lapin, le linuron cause une légere irritation cutanée, sinon aucune, et une légere
irritation oculaire. Le linuron n'est pas considéré comme un sensibilisant cutané chez le
cobaye [1].

Toutefois, comme dans les données de mammiféres, une recherche exhaustive de la

littérature a également été effectué ; les DL50 orale aigué de linuron varient entre :[13]

* 400-1,500 mg kg™ poids corporel (pc) pour les rats.
* 2,400 mg kg™ de poids corporel pour la souris.

« 2,400 mg kg "' de poids corporel pour le lapin.

+ 800 mg kg ™' de poids corporel pour le chien.

Le critere d'effet traduisant la plus grande sensibilit¢ qui peut étre attribué a une
exposition aigué€ au linuron est un effet sur les globules rouges (méthémoglobinémie), tel
qu'il a été observé au cours des études a court terme chez le chien. Comme le linuron s'est
révélé €tre cancérogeéne chez le rat, une évaluation du risque de cancer a été réalisée.
L'exposition au linuron a entrainé des effets nocifs sur le développement du feetus. Lorsque
du linuron a été administré a des femelles gravides, le feetus en développement s'est montré
plus sensible que la mére aux effets de cette substance. En outre, une sensibilité

transgénérationnelle a été observée sur les tissus génitaux males, et ce, a des doses de
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linuron plus faibles chez les petits que chez les parents males. Etant donné la nature de ces
critéres d'effet et leurs répercussions potentielles sur la santé des jeunes, on a appliqué des
facteurs de protection supplémentaires au cours de I'évaluation des risques en vue de

réduire davantage le niveau acceptable d'exposition humaine au linuron [1].

Dans le tableau ci-dessous des informations fournies par les bases de données et les

ouvrages de référence sur la toxicité chronique induite par la linuron sur la sant¢ humaine ;

Tableau 1.3 Toxicité chronique induite par la linuron sur la sant¢ humaine [10, 12, 14]

Propriété Classement CMR

Cancérogenese | Le linuron appartient au groupe C selon la classification de ’US-
EPA (carcinogene possible pour ’homme). US-EPA, 1995 [10]
La substance est inscrite a I’Annexe VI du réglement (CE) No

1272/2008 et est classée Carc. 2 (H351) C.E., 2008[14]

Mutagenése D’apres les études réalisées, il est possible de conclure que le
linuron n’est pas une substance mutagéne. US-EPA, 1995 [10]

La substance est inscrite a I’Annexe VI du réglement (CE) No
1272/2008 mais ne fait pas 1’objet d’un classement pour la

mutagénese. C.E., 2008[14]

Toxicité pour la | La substance est inscrite a I’Annexe VI du réglement (CE) No
reproduction 1272/2008 et est classée Repr. 1B (H360-Df - Peut nuire au
foetus. Susceptible de nuire a la fertilité) [14]

e Ecotoxicité

Le linuron présente des risques pour les organismes terrestres et aquatiques. Les petits
mammiféres sauvages et les oiseaux présents sur les sites traités ou a proximité de ces sites

sont exposés a des risques liés a la consommation d'aliments contaminés par du linuron [1].

Les milieux aquatiques peuvent étre contaminés directement, par épandage du produit,
ou indirectement, sous I’effet de la dérive de brouillards de pulvérisation, de la lixiviation,
du ruissellement pluvial et de phénomenes de dépot sec ou humide. Les déversements et

les opérations de vidange des réservoirs et de lavage des équipements peuvent entrainer

une trés grave contamination. Compte tenu de 1’hydrosolubilité et du K., moyens du
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linuron, le risque que ce produit soit lixivié dans le sol et contamine 1’eau souterraine serait
préoccupant. En 1 mois, 94 % du linuron pulvérisé sur la surface d’un sol 1 jour apres le
semis étaient disparus par lixiviation, ruissellement et photodégradation . D’autres études
ont toutefois montré que le linuron est rapidement adsorbé dans les sols riches en matieres

organiques et se dissipe surtout sous I’effet d’'une dégradation microbienne [11]
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CHAPITRE II.
DEVENIR DES PESTICIDES
DANS LE SOL
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I1. 1. Le sol : Systéme poly-phasique

Le sol peut étre défini comme la couche supérieure de la crolte terrestre composée de
. .y N . ) %t > 5
particules minérales, de matic¢re organique, d’eau, d’air et d’organismes.
D’un point de vue pédologique, le sol représente la partie des formations naturelles
superficielles soumises aux processus pédologiques et subissant des évolutions plus ou
moins importantes de la composition chimique et de la constitution minéralogique. Le sol
résulte de I’évolution de la roche mere sous jacente transformée en surface par divers

facteurs (climat, nature de la roche, activité biologique...).

Le sol est donc un systeme hétérogeéne et complexe. Il est composé d’une phase solide
représentée par les particules du sol, une phase liquide représentée par I’eau du sol (qui
peut étre enrichie en de nombreux composés et particules) et une phase gazeuse constituée
par I’air emprisonné dans le sol. Ceci permet de déterminer un domaine non saturé et un
domaine saturé. La zone non saturée constitue une interface entre 1’atmosphere et
I’hydrosphére. Dans cette partie, les pores du sol ne sont que partiellement remplis par
I’eau et le gaz y prédomine. La zone saturée est une zone ou I’ensemble des pores est

rempli d’eau.

o La fraction minérale est principalement constituée de minéraux primaires (quartz,
feldspaths, micas ...) et de minéraux secondaires, les oxydes métalliques ou les argiles.

o La fraction organique est formée en grande partie de cellulose et d'hémicellulose,
de lignine et de tanins en plus faibles pourcentages, venant du matériel décomposé.
Cette matiere organique (MO) contient également de petites quantités de protéines et
des fragments d'hydrates de carbone, des composés aminés, phénoliques ou aromatiques
issus de l'activité biologique. D'autres types de molécules peuvent entrer dans la
composition de la MO du sol, tels que les acides gras, qui sont incorporés a la matrice

organique par estérification [15] .

- Role de la matiére organique

La mati¢re organique joue un rdle fondamental dans le fonctionnement physique,
chimique et biologique des sols et dans le maintien de leur qualité. En effet, la MO
constitue une niche écologique et un substrat énergétique pour les microorganismes

telluriques et est donc indirectement impliquée dans la biodégradation de différents
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polluants organiques (les hydrocarbures aliphatiques polycycliques, les pesticides ...). De
par sa capacité d’échange cationique et son pouvoir absorbant importants, la MO constitue
¢galement une réserve minérale et hydrique considérable du sol. En outre, elle joue le rdle
d’un ciment qui lie les agrégats du sol et contribue ainsi a sa stabilité structurale. Il en
découle une amélioration de 1’aération, de la perméabilité et de la résistance a 1’érosion.
Par ailleurs, la MO contribue a I’amélioration de la qualité de 1’eau des nappes via la

rétention de nombreux polluants inorganiques et organiques [16].

I1.2 Comportement et devenir des pesticides dans le sol
I1.2.1 La rétention des pesticides dans les sols

Le terme « rétention » englobe I’ensemble des phénomeénes qui font passer les
molécules pesticides de la phase soluble (solution du sol) a la phase solide (constituants
organiques et minéraux). Dans la plupart des cas, I’adsorption est le phénomeéne dominant
de la rétention
La notion de surface disponible a 1’adsorption est difficile a définir. En effet, le sol, de par
la diversité de ses constituants et de leur agencement les uns par rapport aux autres, ne
présente pas, vis-a-vis du pesticide, une surface d’accumulation directement accessible
dans son ensemble.

Aussi, au phénoméne d’adsorption immédiate (sens strict) vont se superposer des
phénomenes de diffusion vers des sites adsorbants peu accessibles situés sur les surfaces de
la microporosité a I’intérieur des agrégats de sol et des processus de convection, qui vont
permettre 4 1’eau et ainsi, a son soluté, d’accéder a de nouveaux sites de fixation
(adsorption retardée). Cet ensemble de mécanismes rend difficile ’appréciation de
I’équilibre qui peut s’installer.

Enfin, la mobilisation du produit pour un transfert par 1’eau libre du sol va dépendre de
I’accessibilité de ces sites a ’eau circulante et de la réversibilit¢ ou de ’énergie des

liaisons établies entre le pesticide et les constituants du sol [17] .
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I1.2.1.1 L’adsorption

L’adsorption joue un réle majeur dans le devenir des pesticides, car elle conditionne
I’équilibre entre les quantités présentes dans la solution du sol et celles retenues par les
constituants organo-minéraux du sol. Elle intervient donc sur la disponibilité du produit
pour une possible dégradation et/ou transfert [17], 1’é¢tude de 1’adsorption/désorption des

pesticides dans le sol sont réalisées le plus souvent au laboratoire[4].

e Techniques d’études

Deux méthodologies sont utilisées dans 1’approche descriptive des expériences
d’adsorption. L’adsorption évaluée par « flow- équilibration » qui consiste a faire percoler
la solution contenant 1’adsorbat a travers 1’adsorbant et I’adsorption évaluée par « batch-
équilibration », méthode normalisée qui est obtenue par agitation d’un mélange intime de
I’adsorbant avec la solution contenant I’adsorbat. Apreés une durée déterminée, la phase
liquide et la phase solide sont séparées par centrifugation pour permettre la mesure de la
quantité d’adsorbat qui reste en solution. Cette dernic¢re technique est le plus souvent
utilisée car elle permet une détermination rapide et facile des quantités adsorbées.

L’expérimentation comporte 2 phases : la recherche du temps d’équilibre (cinétique) et
la description du phénomene suivant la concentration (isothermes). L’expérimentation est
alors effectuée a température constante et en faisant varier les concentrations initiales en
soluté de la phase liquide.

Cette méme méthodologie permet I’étude de la désorption par remplacement, apres
adsorption, de la solution contenant le pesticide par une solution de tensioactif, puis

agitation jusqu’a équilibre. L opération est répétée plusieurs fois.[17]

e Description des phénomeénes d’adsorption sur les sols

Différents modeles mathématiques ont été¢ proposés pour décrire les cinétiques et les
isothermes d’adsorption. Dans la plupart des cas, la démarche est empirique, méme si des

modeles mécanistiques existent [17].
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» Cinétiques d’adsorption

La cinétique d’adsorption (dynamique de 1’adsorption), proprement dite, n’est pas
encore décrite de facon satisfaisante. Les études de cinétiques d’adsorption représentent le

suivi de la quantité de pesticide adsorbée en fonction du temps.[4]

L’étude de 1’adsorption d’un soluté en fonction du temps de contact est souvent décrite
comme comportant deux phases. La premicre phase d’adsorption, non linéaire et rapide,
correspond a I’adsorption au sens strict ; les phénomenes de diffusion étant alors
négligeables. La deuxiéme phase, lin€aire, est interprétée comme étant la phase
d’adsorption lente, ou les processus de diffusion sont limitants. Des chercheurs indiquent
que les liaisons fortes sont formées lors de la deuxiéme phase d’adsorption, aprés qu’un
équilibre réversible ait été établi entre le produit chimique en solution et le produit adsorbé
a la surface du sol lors de la phase initiale rapide d’adsorption.

Différents modeles sont proposés pour décrire la cinétique d'adsorption d'un pesticide.
Parmi ceux-ci, le modele hyperbolique est le plus utilisé. Il est simple, mais purement
descriptif. Il est déduit de I'allure des courbes de cinétique d'adsorption. Dans les modéles a
compartiments, le sol est assimilé a un systéme fermé a 2 ou 3 compartiments. Dans ce cas,
le sol est supposé comporter une phase liquide et 2 compartiments, I’'un a cinétique
d’adsorption « rapide » et I’autre a adsorption « lente », sans échanges entre eux.

L’¢tude de la cinétique d’adsorption est importante car elle renseigne sur le temps
d’équilibre nécessaire pour pouvoir réaliser des isothermes dans des conditions

satisfaisantes [17].
» Classification et modélisation des isothermes d’adsorption

La maniére la plus simple de décrire I’adsorption d’une molécule sur la phase solide du
sol consiste considérer le rapport entre la ‘concentration de molécules sur la phase solide’
et la ‘concentration de molécules dans la phase liquide’ comme constant. Ce rapport, le Kg,
est appelé 'coefficient de distribution', 'coefficient d’adsorption' ou 'coefficient de partage'.

Le calcul du K4 est donné par 1’équation ci-dessous :

Kq = Quantité adsorbée par unité de masse d’adsorbant a 1’équilibre (mg k™)/Concentration

de la solution & I’équilibre (mg 1™")
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Cette relation suppose que 1’équilibre entre la phase liquide et la phase solide est soit
instantané, soit considéré apres un temps suffisant pour que 1’équilibre soit établi.

Elle n’est valable qu’a une température donnée, d’ou son nom d’isotherme.

Adsorption a 1'équilibre

La concentration du produit dans la solution influence généralement directement les
quantités qui seront retenues sur la phase solide a 1’équilibre.

Les quantités de produit adsorbées sont également fonction des caractéristiques physico-
chimiques du produit en solution (par exemple sa solubilité), et de celle de 1’adsorbant (par
exemple sa surface spécifique).

Une isotherme d’adsorption représente la quantité de produit adsorbé a 1’équilibre sur le
sol (masse de produit adsorbé. masse de sol™") en fonction de la concentration a I’équilibre
(Masse de produit en solution .Unité de volume™).

La forme des isothermes d’adsorption est une caractéristique importante puisqu’elle
donne une information sur les mécanismes impliqués lors de la rétention du produit.

Une généralisation des résultats concernant 1’adsorption n’est pas raisonnable. Ceci est,
pour partie, li¢ a 1’existence de propriétés moléculaires trés hétérogénes des adsorbants et
des adsorbats. Néanmoins, une classification distinguant quatre catégories d’isothermes
nomm¢s suivant leur forme S, L, C et H a été établie par Giles; Figure I1.1

chaque forme est assimilée a un ou plusieurs types d’interactions physico-chimiques entre
adsorbant et adsorbat .[18]

La teneur en polluant dans la phase solide (Q.) est généralement calculée a partir de la
différence entre C,, concentration initiale du polluant dans la solution, et C,

concentration finale a 1'équilibre.[19]

Qe=Co-Ce (1)
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Figure II .1 Représentation des différentes isothermes d’adsorption.
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L’isotherme de type C correspond a une partition a 1’équilibre constante du soluté entre
la solution et 1’adsorbant quelle que soit la concentration initiale. Le plus souvent, cette
allure d’isotherme est rencontrée dans le cas de composés a tendance hydrophobe, fuyant
la phase liquide pour rejoindre préférentiellement 1’adsorbant. Dans ce type de

configuration, I’hypothése d’un nombre constant de sites réactifs est acceptée.

L’isotherme de type L correspond a une diminution de la disponibilité des sites
d’adsorption quand la concentration en solution du produit augmente -Cette configuration
est comparable au nombre de places assises dans un bus qui, au fur et a mesure de ses
arréts, accumule les voyageurs- Les isothermes de type L sont couramment rencontrés dans
les travaux traitant de I’adsorption de produits variés tels que les pesticides, les HAP, les
métaux et ce sur des matériaux divers (argile, charbons actifs, sol). Ces isothermes
traduisent une forte affinit¢ entre le produit présent en solution et 1’adsorbant. Les
molécules seraient adsorbées de fagon uniforme et sans concurrence avec les molécules de
solvant. Néanmoins, aucune tendance générale ne peut étre décrite vue I’extréme
variabilité des systémes soluté/adsorbant pour lesquels les isothermes de type L peuvent
étre obtenus. Il arrive fréquemment que des isothermes soient strictement de type L, bien
qu’étant proches du type C qui peut étre dés lors considéré comme une description

approximative possible

Les isothermes de type S et H sont des cas plus particuliers et rencontrés moins
fréquemment lors de 1’étude de la sorption des pesticides sur les sols. L’isotherme de type
S indique que I’adsorption du soluté devient plus aisée au fur et a mesure que sa
concentration augmente en solution. Ceci indique que le solide a une plus forte affinité
pour le solvant que pour le soluté aux faibles concentrations. Les isothermes de types S
sont fréquemment décrites dans le cas des argiles et, en général, pour les sols avec de
faibles contenus en maticres organiques.

L’isotherme de type H est quand a lui dérivé de 1’isotherme de type L dont il est un cas
particulier. L’affinité entre le produit en solution et ’adsorbant est telle, qu’aux faibles
concentrations, I’adsorption est totale. Ce type d’isotherme est souvent décrit dans le cas

de cations organiques[18].
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Formalisme mathématique

Les isothermes d'adsorption peuvent donc étre décrites par des fonctions mathématiques
plus ou moins complexes. Ces représentations mathématiques permettent l'estimation de
I'adsorption des polluants organiques en fonction des propriétés et de la composition du
sol. Ces mode¢les d'estimation s'appuient sur 1'étude des corrélations entre l'adsorption de la
molécule et les propriétés et composition du sol ou bien les propriétés
du polluant considéré[19].

Les équations d’adsorption les plus utilisées pour décrire le phénomene d’adsorption sur

les sols sont celles de Freundlich et de Langmuir.

Modé¢le empirique de Freundlich

La relation de Freundlich décrit ’adsorption d’une molécule sur la phase solide du sol
en fonction d’un coefficient (constant) entre la ‘concentration en molécule sur la phase
solide’ et la ‘concentration en molécule dans la phase liquide’, mais avec un coefficient de
puissance additionnel qui rend la relation non linéaire en fonction des variations de la

concentration de la molécule dans la phase liquide.[20]

Le modéle de Freundlich est le suivant :

Qeq =K. C:q (2)

Les coefficients empiriques issus de 1’équation de Freundlich sont généralement

déterminés apres linéarisation de 1’équation sous une forme type Y =b + a.X

LogQe¢q = LogKs+n.LogC.  (3)

Ou I’ordonnée a ’origine de la droite régression correspondante est égale au terme log K,
et la pente de cette méme droite est égale an .
Avec

Q. = Quantité d’adsorbat adsorbée par unité de poids de sol (en mg.kg ).
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C. = Concentration d’adsorbat par volume de solution a 1’équilibre (en mg.I™).

K¢ (L*.M™ sol) et n sont deux constantes empiriques (avec n < 1) qui dépendent du systéme
adsorbant/molécule ainsi que des conditions physico-chimiques du milieu (T, pH...). La
constante de Freundlich K¢ est un indicateur de la capacité d'adsorption d'un solide. Elle
représente la teneur en polluant dans l'adsorbant a 1'équilibre pour une concentration
unitaire en solution. Plus Ky est élevé, plus la capacité d'adsorption est importante. La
constante n est un indice d'affinité de la molécule pour l'adsorbant[19]. Et qui décrit le

degré de courbature de la fonction.

Coefficient de partage

En plus du coefficient d’adsorption (K¢), indépendant de la concentration et issu de
I’équation de Freundlich, le coefficient dépendant de la concentration (K 4) est également
utilisé. Souvent, la dépendance du paramétre d’adsorption vis a vis de la concentration peut

étre négligée. De¢s lors, sin =1, alors Ky =Ky, d’ou[18] :

Ki=Q./Ce 4)

ot Ky (L*.M™ sol) est la pente de l'isotherme linéaire [19].

On constate expérimentalement que ’adsorption est proportionnelle a la quantité de
matieres organiques, et que la relation entre les deux est assez linéaire. Pour cette raison,
on normalise souvent le Ky par la quantité de carbone organique, ou la quantité de maticre

organique du sol [20] .

I1.2.1.2 Réversibilité de I'adsorption : désorption a I'équilibre

La désorption correspond a la libération dans la phase liquide ou gazeuse, d’ions ou de
molécules préalablement adsorbés a la surface d’un solide. D’une manicre générale, elle se
définit comme étant le phénoméne inverse de 1’adsorption entrainant le re-largage des
molécules dans la solution du sol. La caractérisation du phénoméne de désorption est utile
pour estimer la réversibilit¢ des processus de liaison. Deés lors, en complément des

expérimentations d’adsorption qui fournissent des informations sur les quantités de
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produits retenus par les sols, il est utile de mener conjointement des expériences de
désorption dans le but de caractériser les capacités de re-largage d’un produit.

De plus, la désorption est un processus critique qui affecte le devenir des pesticides dans
les sols. En effet, les molécules qui sont adsorbées aux particules de sol ne sont pas
instantanément disponibles pour une biodégradation, alors que leur désorption dans la
solution les rend disponibles pour les microorganismes du sol.

La désorption d’un composé influence également la mobilit¢ du produit au cours du
temps .En effet, si I’adsorption d’un composé réduit son transport via 1’eau mobile du sol,
la désorption de cette molécule favorisera son lessivage a travers le profil de sol.

Ainsi, les sols peuvent se comporter initialement comme des systémes capables de
retenir les pesticides (fonction de puits), et ensuite comme des réservoirs temporaires re-

larguant ces produits chimiques dans la solution du sol [18].

e Cinétique de désorption

Au contact du sol, les molécules sont retenues par des interactions plus ou moins fortes.
Dans de nombreux cas, une partie des composés reste facilement re-mobilisable en
solution. Dans le cas de pesticides appliqués sur des sols, la caractérisation de cette fraction
est essentielle puisque cette derniere est mobile et pourrait contaminer des composantes de
I’écosystéme. Afin d’estimer la masse de produit re-mobilisable dans la solution,
I’échantillon de sol contenant le produit peut étre mélangé dans un volume (V) d’une
solution donnée.

Des dosages de la quantité de produit présente en solution a différents temps permettent de
construire des cinétiques de re-largage de la molécule présente dans le sol. Ces cinétiques
donnent une information, d’une part sur la vitesse a laquelle les quantités de produits re-
mobilisables retournent en solution et d’autre part elles indiquent le moment a partir
duquel s’établit un équilibre entre les produits remis en solution et ceux restant sur

I’échantillon de sol[18].

e Isothermes de désorption

A I’'image des isothermes réalisées lors de 1’étude des phénomenes d’adsorption, il est
possible d’effectuer le méme type d’expérimentation pour quantifier la masse de produit

pouvant rejoindre la phase liquide. Ce type d’étude se réalise généralement aprés celle de
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I’adsorption, selon le méme principe et en utilisant souvent comme matériel de départ le
complexe adsorbat-adsorbant obtenu lors des expérimentations d’adsorption. La différence
essentielle provient surtout du fait que la vitesse du phénomene de désorption est beaucoup
plus lente .Les isothermes de désorption peuvent caractériser I’intensité des interactions
existant entre 1’échantillon de sol et le produit mis a son contact. Les quantités totales de
produit remises en solution seraient directement liées au nombre de phases successives de
désorption réalisées .En effet, a la suite des phases successives de désorption, utiles a la
construction des isothermes, la totalit¢ de la masse de produit adsorbé sur I’échantillon de
sol devrait, par définition, étre récupérée (conservation de la masse).

Afin de réaliser des désorptions plus ou moins exhaustives, plusieurs types de solvants
peuvent étre employés. L utilisation de solvants organiques comme 1’acétone, le méthanol
et I’acétonitrile, qui sont de bons solvants pour de nombreux pesticides, entraine une

désorption significative et peut casser des liaisons que 1I’eau ne peut casser [18].

Formalisme mathématique

Les isothermes de désorption peuvent étre décrites par le modele de Freundlich modifié.
Ce modele tient compte des quantités de produit préalablement adsorbé. Apres

modification de I’équation d’adsorption, nous obtenons sous forme linéaire :

Ln (Qet — Qo) = Ln (Kgy) + ngg Ln (Cep - Cer)  (5)

Avec :

Q.= Quantité de produit adsorbé a I’instant t (mg.kg’l)

Qo = Quantité de produit préalablement adsorbé (mg.kg™)

Kf = Constante traduisant le pouvoir de désorption du pesticide par rapport au sol
considéré

ngg = Intensité de la désorption

C. = Concentration a 1’équilibre a I’instant t (mg.l'l)

Ceo = Concentration & I’équilibre avant que ne débute la désorption (mg.1™)
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Le phénoméne d’hystérésis

Le phénomene de désorption est fréquemment décrit comme 1’inverse du processus
d’adsorption. Lors de la mise en contact de pesticides avec du sol, il existe généralement
toujours une dissymétrie, nommée hystérésis, entre les isothermes de sorption et de
désorption. En terme énergétique, ce phénoméne indique qu’il est plus difficile de désorber
un produit d’un échantillon de sol que d’adsorber ce méme composé. D’un point de vue
pratique, cette notion est directement perceptible si nous comparons les temps nécessaires
a réaliser les deux types d’isothermes. En effet, les résultats expérimentaux montrent que
les isothermes de désorption des pesticides ne coincident pas avec les isothermes
d’adsorption et ceci pour un méme composé, illustrant le phénomene d’hystérésis.

L’hystérésis est également souvent observée dans les études d’adsorption et de
désorption des pesticides avec d’autres adsorbants.

La quantification et I’interprétation des données de désorption dans les systémes
solide/liquide ne sont pas totalement cernées. Le phénomene d’hystérésis implique qu’une
fraction des pesticides adsorbés est trés fortement ou irréversiblement liée au sol ou encore
qu’elle ait été dégradée. L’hystérésis est directement dépendante du mécanisme
d’adsorption. Une fois adsorbé, une partie des adsorbats peut réagir différemment avec la
surface ou ceux-ci sont présents, par un ou plusieurs mécanismes d’adsorption. Ces
mécanismes sont directement reliés aux propriétés physicochimiques des composés. Le
nombre ainsi que la nature des différents sites réactifs (niveau d’énergie) que présente un
sol conditionne également le re-largage des molécules.

Le phénoméne d’hystérésis est généralement plus prononcé dans les sols ayant un
contenu en maticéres organiques important. Ainsi, la matiére organique serait directement
responsable du processus d’hystérésis. La faible hystérésis observée dans les sols contenant
peu de maticres organiques implique que I’adsorption des pesticides est probablement due,
pour une large part, a des forces de faibles énergies ou encore des forces de dispersion qui
sont caractéristiques des processus physiques d’adsorption.

Les raisons de ce déséquilibre n’ont pas encore été €élucidées. La génération de faibles
gradients de concentration entre les zones éloignées de la matrice du sol et la solution du
sol réduit les phénomenes de diffusion jusqu’a ces sites ¢loignés et peut générer le

phénomene d’hystérésis lors des étapes de désorption [18].
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Formalisme mathématique

Pour quantifier le phénoméne d’hystérésis, un coefficient d’hystérese (H) de désorption
peut étre calculé. Exprimé sous forme d’un pourcentage, il correspond au ratio entre les
paramétres n¢ (adsorption) et ng (désorption), respectifs des isothermes d’adsorption et de
désorption.

H= nf/ Ngq (6)

La différence existant entre les deux parametres (ns et ngg) est souvent attribuable au fait
que I’équilibre entre les phases solide et liquide n’est que partiellement atteint durant les
différentes étapes de la sorption et de la désorption ou encore a des pertes non prises en

compte[ 18].

I1.2.1.3 Mécanismes d’adsorption

Pour mieux qualifier et quantifier la rétention, il convient de s'intéresser aux
phénomenes se produisant a I'échelle moléculaire, c'est-a-dire aux mécanismes

d'adsorption. Les liaisons composés / adsorbants sont de deux types [7] :

- liaisons de fortes énergies (> 80 kJ/mole) : liaisons ioniques et échanges de ligands ;
- liaisons de faibles énergies (< 80 kJ/mole) : interactions dipdle-dipdle, liaisons

hydrogéne, interactions hydrophobes.

Ainsi, on distingue quatre mécanismes principaux [7] :

e Adsorption par liaison ionique ou échange d'ions

Ce mécanisme ne concerne que les produits phytosanitaires sous forme cationique ou
ceux qui peuvent le devenir comme les bases faibles. Il s'agit d'une interaction entre la
molécule et les groupements phénoliques et carboxyliques, ionisés ou facilement ionisables

des substances humiques. Ces liaisons sont trés souvent peu réactives.
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e Adsorption par liaisons hydrogéne

Certaines substances humiques peuvent présenter a leur surface de nombreuses
fonctions oxygénées et hydroxyles. Elles peuvent interagir par liaisons hydrogeéne avec les
groupes complémentaires des produits phytosanitaires, bien qu'il y ait une forte
compétition avec les molécules d'eau pour ces sites d'adsorption.

Ce type d'interaction pourrait jouer un role trés important dans la rétention de plusieurs
pesticides polaires et neutres (urées substituées, phénylcarbamates...), mais aussi de

molécules acides et anioniques (2,4-D, 2,4,5-T...) pour certaines valeurs de pH.

e Adsorption par les forces de Van der Waals

Les forces de Van der Waals sont des attractions dipolaires de faible intensité qui
agissent a courte distance.

Leur action s'additionne a d'autres types d'interactions plus fortes. Dans le cas de
molécules non-ioniques et apolaires, leur participation a la rétention n'est pas négligeable.
Ces forces sont additives : si la molécule est assez volumineuse et qu'elle peut s'adapter a

la surface de l'adsorbant, alors leur réle peut devenir important.

e Rétention hydrophobe

Ce type de mécanisme concerne en particulier les composés non-ioniques et apolaires.
Deux approches se distinguent.

Certains auteurs proposent un mécanisme d'adsorption hydrophobe indépendant du pH.
Les molécules de produits phytosanitaires apolaires interagissent avec les sites
hydrophobes du substrat comme les chaines aliphatiques, les fractions lipidiques, les
dérivés de la lignine (riches en carbone avec peu de groupes fonctionnels) Ces sites sont
relativement accessibles car il n'y a quasiment aucune compétition avec les molécules

d'eau.

D'autres auteurs ne parlent pas d'adsorption mais de partition. Ils assimilent la surface
de I'adsorbant a un solvant liquide non-miscible a l'eau. Le composé se distribue dans les
deux phases. A I'équilibre, il existe une relation du type K,= Cor/Caq. Un tel modéle

permet de corréler le K, avec le K,y (coefficient de partage du produit entre le n-octanol et
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I’eau), qui refléte le caractére hydrophobe de la molécule. Beaucoup de relations ont été

établies mais aucune ne donne de résultats vraiment satisfaisants.

Un auteur considere que I'on ne peut pas différencier les deux approches. La rétention
hydrophobe serait "décomposée" en deux étapes avec dans un premier temps une
adsorption puis une partition. Nous verrons par la suite que le principal inconvénient des
modeles de partition proposés est que le K, ne tient compte que de la teneur en maticre
organique et non de sa qualité. D'autres types de mécanismes peuvent intervenir dans la
rétention. On peut citer entre autres : le transfert de charges la création de liaisons
covalentes ou de coordination, I'échange de ligand et la séquestration. Cependant, ces

mécanismes sont beaucoup plus spécifiques a certains produits et substrats.

11.2.1.4 Facteurs influencant I’adsorption et la désorption

Dans la littérature, la rétention des pesticides par les sols est considérée comme étant
la résultante, a la fois, des propriétés physico-chimiques des pesticides et de celles du
sol[16] .
Nous avons donc fait le choix dans cette synthése bibliographique de présenter les
différents facteurs influant sur la rétention des pesticides en les classant en deux types :

ceux liés aux caractéristiques des sols et ceux liés aux propriétés des pesticides.

e Facteurs liés aux caractéristiques des sols

Les réactions d’adsorption et de désorption dans les sols sont dépendantes des

caractéristiques physico-chimiques de ces derniers. Chaque composante des sols,
organique ou minérale, va influencer ces mécanismes.
L’importance des différentes composantes du sol dans 1’adsorption des pesticides est
généralement évaluée en déterminant la variation de 1’adsorption de composés dans une
gamme de sols sélectionnée. Dans certains cas, certaines investigations ont conduit a
étudier les variations de 1’adsorption en séparant les différentes composantes du sol

(fractions organiques et minérales) [18] ;
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Influence de la composante organique des sols

La matiére organique est considérée comme le principal adsorbant des pesticides dans
les sols, bien que de nombreuses études mettent également en avant des processus
d’adsorption non négligeables sur les surfaces minérales, ceci notamment en dessous d’un
certain taux de matiéres organiques et dans le cas des composés polaires. L’adsorption
augmente quand le contenu en matieres organiques du sol augmente.

Une corrélation significative a été mise en évidence entre les valeurs de Ky et le contenu
en matieres organiques et argiles des sols, en utilisant des groupes de sols avec de fortes
teneurs en matieres organiques. Beaucoup d’études indiquent que le pourcentage de
mati¢res organiques contenues dans les sols est le paramétre le plus important pour
I’adsorption des pesticides .La matie¢re organique présente dans les sols porte de nombreux
sites fonctionnels lui procurant une treés forte réactivité vis a vis des pesticides organiques.
Les liaisons possibles sont multiples : ionique, hydrogeéne, covalente, transfert de charge,
mécanismes d'échange d'ion, forces de London-Van der Waals ou encore de partition ou

hydrophobes[18] .

Ainsi, la relation décrivant 1’adsorption d’une molécule donnée peut étre illustrée d’une
maniére différente en normalisant le parametre du modele de Freundlich (K) ou le
coefficient de partage par la quantité de carbone organique, ou la quantit¢ de maticre

organique du sol.

Normalisation de I’adsorption par le carbone organique

Les composés organiques, ¢lectriquement neutres possedent des solubilités dans I’eau
tres faibles[21].

On constate expérimentalement que ’adsorption est proportionnelle a la quantité de
matieres organiques, et que la relation entre les deux est assez linéaire. Pour cette raison,
on normalise souvent le Ky par la quantité de carbone organique, ou la quantité de maticre

organique du sol :

I<oc= I<d /foc (7)

Kom: I<d /fom (8)
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K : coefficient de partition particule eau (1 kg™)

K. : le coefficient d’adsorption linéaire normalisé par la fo. (1kg™")

foc & la fraction massique de carbone organique (organic carbon) du sol (M de carbone. M
de sol sec™)

Kom : le coefficient d’adsorption linéaire normalisé par la fom (1 kg™).

fom : la proportion de matic¢re organique (en anglais : organic matter) du sol (M de matiére

organique . M de sol sec™)

Le coefficient de partage matiere organique-eau (K,),exprimé souvent en log, quantifié

la répartition relative du composé considéré entre la matiere organique et I’eau[21].

Un coefficient K, ¢élevé témoigne d’une affinité préférentielle du composé pour la
matiere organique éventuellement présente dans le sol, au détriment d’une affinité pour
I’eau ; en d’autres termes, si log K, =n, la part de produit adsorbée par la maticre
organique sera 10" fois plus importante que la part solubilisée ou dissoute dans 1’eau.

Dans le sol, cette affinité se traduit par I’adsorption du composé dans la phase solide au
détriment de sa solubilisation dans 1’eau, et cela proportionnellement a la richesse du sol

maticre organique[21].

Une grande partie de la variabilité spatiale du Ky s’explique par les variations de la
teneur en matiéres organiques du sol. Cependant d’autres facteurs contribuent a
I’adsorption, si bien que le Koc lui-méme est variable dans 1’espace (en fonction de la
teneur en argile ou de variations locales des propriétés des maticres organiques), mais

dans des proportions moindres que le K4 [20].
Par ailleurs, ces coefficients de sorption normalisés sont corrélés avec différents
paramétres de la molécule adsorbée comme sa solubilité dans 1’eau (S) ou encore son

coefficient de partition octanol-eau (K,y) [18].

Meéthodes alternatives pour ’estimation du K,

Dans I’environnent, la plupart des mécanismes impliquant des transferts, entre les
différentes phases liquides, solides ou gazeuses peuvent é&tre caractérisées par un

coefficient de partition. D’un point de vue thermodynamique il est évident que ces
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différents coefficients sont interdépendants. En effet, la plupart des coefficients de partition
sont régis par des processus d’enthalpie libre. Par conséquent, il semble possible d’obtenir
une valeur approximative pour 1’ensemble de ces coefficients en mesurant ou en calculant

quelques uns de ces paramétres et en les reliant entre eux par des équations [18] .

Coefficient de partition octanol-eau, K,w

La constante de partition octanol eau K., est égale au rapport des concentrations qu’une
substance a dans chacune des phases d’un mélange d’octanol et d’eau maintenues a
I’équilibre dans des conditions de température et de pression données. Plus la constante
Kow est grande plus la substance est lipophile, c’est-a-dire qu’elle a plus tendance a se
dissoudre dans les graisses plutdt que dans I’eau. K, est une grandeur sans unité (puisque

c’est un rapport de concentrations).

Kow=Co/Ce (9)

Ou C,et C. sont respectivement les concentrations de la substance dans I’octanol et I’eau.

Les valeurs de K, varient sur une échelle couvrant plusieurs ordres de grandeur. Il est

souvent commode de les exprimer sous la forme de leur logarithme en base 10.

Bien que la définition de ce parameétre soit simple, I’établissement de ses valeurs peut
étre difficile en raison des faibles solubilités des substances dans 1’eau ou dans 1’octanol. Il
en résulte des variations dans les valeurs reportées par la littérature qui peuvent couvrir,
pour certaines substances, plusieurs ordres de grandeurs. Les difficultés analytiques
rencontrées pour établir le coefficient de partition K, ont poussé¢ a la mise au point
d’équations. Celles-ci ont en général été¢ validées et vérifiées pour des familles de
substances définies et leur utilisation doit se faire en connaissant leurs limites

d’applicabilité [22].

Influence de la composante minérale des sols

La fraction la plus fine du sol (inférieure a 2 um) constitue la phase solide la plus

réactive. Elle comprend des composés minéraux cristallisés tels que des argiles, oxydes,
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hydroxydes, carbonates et également des composés minéraux amorphes. Ces particules
présentent les propriétés de substances colloidales. Elles peuvent former une phase
dispersée en étant finement divisées en milieu aqueux ou, au contraire s’agréger. Cet état

dépend de la composition chimique de la solution du sol[18].

Les Argiles

Dans le cas des sols qui ont de faibles teneurs en matic¢res organiques, la mobilité des
pesticides est souvent reliée aux composantes réactives de la fraction inorganique qui sont
représentés, pour une large partie, par la fraction de la taille des argiles. Une augmentation
du contenu en argile entraine une diminution de la mobilité du pesticide, influencée, pour
partie, par la nature des argiles et des cations prédominants dans la solution du sol.

Dé¢s lors, dans son ensemble la fraction argileuse des sols peut étre responsable de

I’adsorption d’une large gamme de pesticides polaires [18] .

Les oxydes et les hydroxydes

Les oxydes et les hydroxydes, qu’ils soient de nature cristalline ou amorphe peuvent
avoir un roéle lors de 1’adsorption des composés dans le sol. Concernant les minéraux
cristallisés, I’adsorption de composés organiques est généralement peu importante dans le
cas des bases faibles et peut devenir significative pour des acides faibles capables
d’interactions avec des hydroxydes de fer et d’aluminium. Les capacités d’adsorption des
minéraux amorphes sont mal connues puisque leur séparation physique des autres

minéraux est relativement destructrice[18].

Les associations organo-minérales

Les composés organiques du sol réagissent avec les surfaces des minéraux, et en
particulier avec les surfaces des argiles. Lors de ’incorporation de ces deux entités dans la
matrice du sol, des liaisons diverses s’établissent (liaisons électrostatiques, liaisons
hydrogéne...) et des complexes se forment entre argiles et mati€res organiques ou oxydes
et matieres organiques.

De¢s lors, la formation de tels complexes a des conséquences trés importantes dans la
régulation des phénomenes d’adsorption au sein des sols. En effet, I’association des

composés organiques et minéraux modifie leur configuration tri-dimentionnelle respective
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ce qui influence directement leur propriété d’adsorption vis a vis des solutés. Il est
fréquemment rapporté dans la littérature que [’adsorption des pesticides n’est pas
seulement reliée au contenu en maticres organiques du sol mais aussi au contenu en
argiles. Dans le cas de ces deux composantes des sols, la corrélation positive généralement
¢tablie pour les quantités adsorbées est le résultat du complexe argilo-humique. Des
travaux ont montré que des inter-associations entre les colloides minéraux et organiques
pouvaient bloquer les sites d’adsorption, ils ont établi des résultats similaires dans le cas
d’adsorption de métaux lourds sur des minéraux ou des substances humiques
individualisées, par comparaison avec I’adsorption observée sur des minéraux recouverts

d’acides humiques[18].

L'eau du sol

L'eau a un rdle essentiel dans tous les phénomenes physiques, chimiques et biologiques
qui se produisent dans le sol. Elle est ainsi un facteur déterminant pour la dépollution
biologique in situ des sols. Dans le domaine de 1'étude des sols, on distingue généralement:
* L'eau de ruissellement, qui circule parallelement a la surface. Elle est susceptible de
lessiver, si la vitesse d'écoulement est suffisante, les particules les plus fines telles que les
argiles ou les limons (et ainsi d'entrainer mécaniquement les polluants adsorbés), et de
solubiliser les polluants présents a la surface du sol.

» L'eau de gravité, entrainée par la pesanteur, qui traverse plus ou moins verticalement les
couches de sol, entrainant avec elle des argiles, des colloides et les solutés minéraux et
organiques.

* L'eau retenue, au cours de l'infiltration, dans les pores fins entre les macroagrégats du sol
(eau de capillarité) et dans les micropores a la surface des particules mémes du sol (eau

lice).

Contrairement a l'eau liée, 1'eau de capillarité est disponible pour les plantes.
Les interactions avec l'eau sont déterminantes vis-a-vis du devenir des polluants dans les
sols. Ces interactions dépendent d'une part de la teneur en eau des sols et du rapport eau
mobile / eau immobile, et d'autre part des caractéristiques physico-chimiques de la

solution du sol (composition, température et pH) [19].
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Teneur en eau

Dans le milieu naturel, l'adsorption des polluants organiques dans les sols s'effectue
principalement en condition insaturée. La teneur en eau du sol est un facteur déterminant
pour la répartition du polluant dans les trois phases du sol. Si le polluant est présent en
phase gazeuse, la présence d'eau a la surface de l'adsorbant peut réduire I'adsorption du
polluant s'il est hydrophobe (par répulsion) ou accroitre sa rétention s'il est hydrophile
(liaisons hydrogene avec les molécules d'eau ou dissolution dans l'eau immobile). L'eau
pourra entrer en compétition avec les molécules organiques pour l'adsorption sur les
matériaux solides du sol, entrainant une baisse de 1'adsorption des polluants lorsque le

taux d'humidité du sol augmente [19] .

Le pH des sols

Le pH du sol est une caractéristique importante qui peut affecter de manicre
significative ’adsorption/la désorption des pesticides. En effet, le pH conditionne les

charges portées par les pesticides ionisables et les surfaces adsorbantes du sol [16].

Effet direct du pH des sols sur ’adsorption

L’effet du pH sur les processus d’adsorption-désorption a été largement étudié.
Des modifications du pH de la solution du sol peuvent entrainer d’importantes
modifications de I’adsorption des pesticides que ceux-ci soient de nature ionique ou neutre.
Un changement du pH peut modifier la charge nette de pesticides ioniques et / ou des
composantes du sol, modifiant ainsi directement les interactions lors des réactions

d’adsorption[18].

Cas des composés ioniques acides

La distribution des formes ionisées et neutres d’un composé ionique est régulée par le
pH qui est lui reli¢ au pKa de la molécule concernée. L’adsorption d’un composé
organique est reliée a son acidité (pKa) puisque I’ampleur de 1’adsorption de ces composés
est maximum aux valeurs proches de celles du pKa de la molécule.

Ceci est le résultat de deux effets combinés : d’une part, aux valeurs proches du point de

charge nulle, I’adsorption est limitée par le nombre de sites positifs a la surface et d’autre
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part, aux valeurs de pH proches de celles du pKa de I’acide, 1’adsorption est limitée par les
concentrations relatives en formes ionique et anionique. L’adsorption maximum intervient
lorsque le nombre de sites actifs de surface et la concentration en espéces anioniques sont
les plus élevés. Ainsi, une augmentation de 1’adsorption avec la diminution du pH a été

notée dans de nombreux travaux traitant de I’adsorption des acides faibles [18].

Cas des composés non-ioniques

L’interaction des composés non-ioniques dans les sols s’effectue en grande partie avec
les sites non-ioniques des surfaces de la matieére organique (liaisons hydrophobes). Ce type
d’interactions est probablement trés peu influencé par le pH .Le mécanisme habituel
d’adsorption aux argiles proposé pour les composés ne possédant pas de charges sont des
liaisons de types Van der Waals ou hydrophobiques. Ainsi, dans la plupart des cas, I’effet
du pH sur I’adsorption de ces composés est due a une effet indirect consistant en une
modification des propriétés physico-chimiques

des composantes du sol [18].

Effet indirect du pH des sols sur I’adsorption

Des effets indirects lors d’un changement de pH, comme la modification du degré
d’agrégation du sol, largement dépendant de la composition de la solution du sol, peuvent
étre observés .D’autre part, la dispersion des argiles sera provoquée par la présence de
cations monovalents (Na", K'), & des pH élevés et & une faible conductivité ionique. En
revanche, la présence d’agrégats stables sera corrélée a la présence de cations multivalents
(Ca®", Mg®", F&’" et AI’"), a des pH faibles et & une forte force ionique de la solution du
sol. La dispersion peut augmenter 1’accessibilité des surfaces de contact et limiter la
diffusion.

Une augmentation du pH dans des sédiments peut également entrainer le re-largage
dans la solution de matiéres organiques (native) et ainsi entrainer une chute de I’adsorption
des pesticides sur la phase solide.

Ainsi, une augmentation du pH peut tendre a augmenter le risque de re-mobilisation des
pesticides a partir de sédiment ou du sol et entrainer la contamination des autres
compartiments. Ce processus de re-largage peut provenir de la modification de la structure

de la matiere organique lors des changements de pH [18].
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Effet de 1a température

La solubilité d’un composé est fonction de la température, de la pression de vapeur mais
aussi de I’excitation moléculaire. La solubilité augmente souvent avec la température et,
I’adsorption chimique étant un phénomene exothermique, devrait théoriquement diminuer
lorsque la température augmente. Cependant du fait que 1’agitation moléculaire augmente

avec la température, la probabilité de choc est multipliée et I’adsorption est favorisée [9].

e Facteurs liés aux caractéristiques de la molécule

L’adsorption et la désorption des molécules dans le sol sont fréquemment rapportées
comme ¢&tant pour partie liées a leurs caractéristiques physico-chimiques. Ces
caractéristiques peuvent influencer notablement, d’une part les quantités de produit retenu

par les sols et d’autre part, I’intensité des phénoménes de rétention mis en jeu [18].

Caractéristiques chimiques

Des caractéristiques chimiques différentes entre deux composé€s peuvent entrainer des
différences de comportement marquées dans un méme sol.
Plusieurs explications se rattachant a la nature chimique des composés peuvent expliquer

ces différences de comportements.

Primo, la nature des groupements fonctionnels d’une molécule déterminera son
caractére acide, basique ou amphotere, sa capacité a établir des liaisons hydrogénes ou
autres liaisons covalentes. Dé¢s lors, les groupements fonctionnels d’un composé organique
déterminent suivant leur nature, leur nombre et leur position 1’intensité et le mécanisme de
rétention mis en jeu.

Secundo, la nature et la position de la ou des substitutions qui peuvent se réaliser sur le
cycle peuvent modifier les caractéristiques de la molécule. Ces modifications peuvent se
rapporter au caractére acido-basique de la molécule, sa solubilité, sa polarité¢ etc. Dans le
cas de ces substitutions, il n’est pas possible d’énoncer des regles générales.

Tertio, la position des substituants vis a vis des groupements fonctionnels peut
déterminer le caracteére hydrophile ou lipophile de la molécule et son affinité pour divers

adsorbants.
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Quarto, le niveau d’insaturation de la molécule peut conduire celle-ci a s’orienter plus ou
moins différemment a la surface de 1’adsorbant déterminant pour partie la contribution de

chaque type de liaison[18].

Constante de dissociation de la molécule (pKa)

Le pKa d’un composé précise son degré d’acidité ou de basicité et peut déterminer

I’adsorption et la désorption du composé sur des systémes colloidaux.
Dans le cas des molécules de type acide ou base faible, le pKa est une donnée essentielle
lors de I’é¢tude des processus d’adsorption. L’état d’ionisation de ces molécules est
dépendant du pH de la solution du sol. En milieu acide, les bases faibles existeront
majoritairement sous forme protonée alors qu’a faibles acides elles existeront sous forme
non dissociée.

La majorité des sols agricoles présente des pH dans une gamme de 4 a 8. Dans ces
conditions, la majorité des acides faibles sont sous forme anionique et les bases faibles sont
partiellement ionisées.

Le caractere acide ou basique de I’herbicide influence son comportement dans le sol.
Ainsi, les herbicides neutres dont la solubilit¢ dans 1’eau est comprise entre 1 et quelques
centaines de milligrammes par litre, ont une forte affinité pour les matiéres organiques. La
majeure partie du produit se trouve dans le sol sous forme adsorbée. Les herbicides qui ont
un caracteére basique peuvent fixer un ion hydrogéne et devenir ainsi un cation, capable de
se fixer sur les sites anioniques des argiles. Ils sont donc présents sous deux formes dans la
solution du sol : une forme neutre qui leur confére une affinit¢é pour les maticres
organiques et une forme cationiques qui peut se fixer sur les argiles comme sur les
matieres organiques. Les herbicides acides, comme les hormones et les sulfonylurées,
forment un anion soluble dans I’eau qui est peu adsorbé (que ce soit par les maticres

organiques ou par les argiles)[ 18].

La solubilité de la molécule

Les pesticides présentent une gamme de solubilité¢ trés large, pouvant varier de la
miscibilité quasi totale (dicamba : 7900 mg.l'l) a la quasi insolubilité¢ (DDT : 0,001 mg.l'l).
Les données traitant de 1’influence de la solubilité d’une molécule et son adsorption a la

surface d’un solide sont contradictoires. Néanmoins, si une généralisation est impossible, il
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semble qu’une relation puisse étre établie, a priori, entre la solubilité et 1’adsorption de
composés d’une méme famille chimique. De maniére générale, si une molécule présente un
caractére hydrophobe elle aura tendance a rejoindre la phase solide (matrice argilo-
humique) et les chances d’observer une rétention de nature chimique ou physique seront

augmentées [18].

Autres caractéristiques des molécules

La taille moléculaire, la délocalisation de charges, la solvatation des molécules sont
également des données propres a chaque molécule pouvant influencer, en partie, son
comportement d’adsorption/désorption dans les sols.

Dans tous les cas, I’ensemble des caractéristiques d’une molécule ne peuvent pas étre

considérées séparément car des interactions existent entre elles [18].

Temps de contact sol-pesticide

Le temps de résidence des produits phytosanitaires dans les sols peut affecter de
manicre significative leur rétention. Le terme de « vieillissement » est généralement utilisé
pour faire référence a 1’augmentation du temps de contact sol-pesticide. De nombreuses
¢tudes ont montré que le vieillissement engendre une augmentation des quantités adsorbées
et une diminution de la fraction désorbée du pesticide. Il s’en suit une réduction du
transfert vers les eaux souterraines.

Le vieillissement est responsable de la formation, au cours du temps, de liaisons
énergétiquement plus fortes du pesticide avec les constituants du sol. L’occlusion des
molécules dans les minéraux, la diffusion vers la microporosité et la séquestration par la
matiére organique sont des processus également impliqués dans la rétention accrue des

pesticides au cours du vieillissement [16].

11.2.2 Stabilisation

La stabilisation des pesticides dans le sol se fait par la formation des résidus de moins
en moins disponibles, c'est-a-dire de moins en moins extractibles. La formation de ces
« résidus liés » dépend de la nature des pesticides mais aussi du type de sols et en

particulier des matieres organiques du sol .Cette stabilisation est physique, chimique mais
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aussi microbiologique. En effet, certains travaux montrent 1’existence d’une relation entre

I’activité microbienne des sols et le taux de formation des résidus liés [23].

I1.2.3 La dégradation

La molécule de pesticide peut subir un certain nombre de processus de transformation
dans le sol engendrant de nouvelles substances. La succession des différentes
transformations peut aller jusqu’a une dégradation totale du produit ou minéralisation

La dégradation est un phénomene qui se déclenche dés que les produits phytosanitaires
sont épandus sur le sol. C’est la transformation du pesticide provoquant des modifications
de sa structure moléculaire avec apparition de métabolites. Chacun de ces derniers possede
ses propres propriétés chimiques incluant toxicité, capacité d’adsorption et résistance a la
dégradation. Dans certains cas, les métabolites peuvent étre plus toxiques et/ou persistants
que le pesticide lui-méme. Dans la plupart des cas, la nature de ces métabolites est
inconnue.

Les phénomenes impliqués dans la transformation du polluant dans le sol peuvent étre
abiotiques et biologiques. 11 est difficile de faire la part entre les deux car, le plus souvent,
ils se superposent dans le temps et peuvent aboutir a des produits de transformation
similaires.

D’un point de vue chimique, la plupart des transformations abiotiques et biologiques
obéissent aux mémes réactions : oxydation, réduction, hydrolyse, etc... .

La dégradation microbiologique est une décomposition par des microorganismes.
Différents microbes peuvent dégrader différents pesticides, et par conséquent, le taux de
dégradation microbiologique dépend de la population microbienne. Il faut souligner que
I’activité des microorganismes est surtout importante dans les premiers centimétres du sol
I1 est également observé une dégradation accélérée au fil des applications répétées, ce qui

traduirait une adaptation de la microflore des sols a la dégradation des substances [4]

I1.2.4 Mobilité

La mobilité de substances organiques actives dans le sol dépend de leur capacité a se
fixer au complexe argilo-humique d’un sol donné. Cette propriété peut étre étudiée et
mesurée grace a des tests sur colonnes ou par des mesures de constantes d’adsorption qui

caractérisent alors indirectement la mobilité d’une substance active dans un sol donné.
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La mobilité est fonction des parameétres du sol (K,., micro-organismes, etc.) de sa texture,
de sa porosité, de sa densité, du taux d’humidité dans les différentes couches du sol, des
vélocités des courants d’eau et de la stabilité des agrégats. Elle dépend aussi de la
substance active (solubilit¢ dans 1’eau, temps de demi-vie, et des phénomenes
d'adsorption/désorption). Ainsi, les herbicides présentent une faible mobilité lorsqu'ils ont
un K, fort (K, > 1000) ce qui va de paire avec une forte adsorption. Dans ce cas, les
produits sont adsorbés soit par le sol, soit sur des sédiments ce qui permet un transport de
ces produits dans le milieu aquatique sous forme adsorbée par ruissellement et drainage.
Inversement, les herbicides présentent une forte mobilité lorsqu'ils ont un K, faible, ce qui
va de paire avec une faible adsorption ou une grande capacité a se désorber. Dans ce cas,
les polluants sont présents sous forme dissoute dans le milieu aquatique et peuvent subir
différents processus de transfert comme le ruissellement, les infiltrations, le lessivage ou

encore les courants ascendants par capillarité [9].

L’indice de mobilité de Gustafson : GUS

Pour apprécier les potentialités d’un herbicide a se mouvoir dans I’environnement,
Gustafson a mis en place un nouvel indice, le GUS 1’a calculé par la formule suivante :
GUS =log DT50. (4- log Ko) (12)

Gustafson a défini trois classes de pesticides a partir de la valeur du GUS :

- Gus > 2,8 pesticides a risque ils sont trés mobiles et donc tres sensibles au lessivage ;
- Gus < 1,8 produits trés peu mobiles donc ils ne présentent pas de risque selon Gustafson ;
- Gus compris entre les valeurs, des études doivent étre menées pour caractériser le

comportement du produit dans le sol.
Certes le GUS est d’une simplicité extréme mais est-on en mesure de bien appréhender la

mobilité d’un produit phytosanitaire sur un sol, simplement par cette valeur ? Sans aucun

doute non [24].
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CHAPITRE III.

ETAT DE I’ART SUR LA
REMEDIATION DES SOLS
POLLUES PAR LES PESTICIDES
A L’AIDE DE TENSIOACTIFS
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II1.1 Introduction

Les différents procédés de décontamination des sols consistent a traiter les sols pour en
supprimer, ou en diminuer fortement, le caractére contaminant. Quant aux diverses actions
de remédiation, elles comprennent a la fois des opérations de dépollution et de remédiation
d'un site en vue d'en permettre un nouvel usage. 1’objectif final étant de faire disparaitre les
nuisances et de supprimer, ou de minimiser, les risques vis-a-vis de l'environnement, des

personnes et des biens [25].

De nombreuses technologies ont ét¢ développées a cet effet. Le choix de la ou des
méthodes envisagées sera orienté par le niveau de dépollution a atteindre, le lieu de
traitement ; in situ (réalisés dans le sol en état), ou ex-situ (les sols sont emmenés vers une
installation extérieure), on site (traitements sur place des sols excavés), le ou les moyens
mis en ceuvre (mécanique, chimique ou biologique) et parfois les moyens financiers
disponibles. Les traitements classiques de dépollution de sols contaminés par des composés
organiques tels que les pesticides sont basés sur des méthodes physico-chimiques : la
neutralisation chimique, l'incinération, l'adsorption sur charbon actif ou sur résines, la
lixiviation des sols par des solvants ou encore la photo-oxydation (UV/O3). Ces méthodes
diminuent les concentrations en polluants mais leur principal défaut est qu'elles ne
restaurent pas les sols. Elles ont aussi un effet néfaste sur I'activité biologique et la fertilité
des sols. Ces méthodes sont lourdes a mettre en ceuvre, trés coliteuses et destructrices, elles
sont donc réservées a des situations d'urgence. Elles sont envisagées pour des petites zones
ou la pression de réutilisation est trés forte ou lorsque les risques de dispersion de la
pollution sont trop importants[26].

Les techniques générales de dépollution des sols sont présentées dans le tableau III.1

suivant ;
Tableau.III .1 Techniques de dépollution des sols [27].
Technique de dépollution Exemples de traitements

méthodes physiques Extraire par voie physique | excavation, tri, broyage

la pollution du milieu ou

elle se trouve
méthodes géochimiques Immobilier physiquement | confinement par

sur place la pollution, soit encapsulation, barriéres

en la confinant, soit en la actives

stabilisant, afin d’empécher
qu’elle ne s’étende
davantage
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méthodes chimiques et réaction d’un solvant, d’un | lessivage et extraction
¢lectrochimiques acide, d’une base, chimique,

¢lectrolyse... stabilisation/solidification,
Pour enlever ou transformer | électromigration

la contamination

méthodes thermiques porter a haute température | désorption thermique,
pour extraire ou au vitrification
contraire immobiliser le
polluant

méthode biologiques utiliser des organismes phytoextraction,
vivants pour réduire, voir phytostabilisation

¢liminer la pollution

I11.2 Les tensioactifs et l1a remédiation des sols pollués par les pesticides

Dans un systéme sol-eau, les polluants organiques hydrophobes sont principalement
localisés dans la phase solide. Cette adsorption a pour effet d'entrainer leur immobilisation,
ce qui se traduit par une protection contre les attaques microbiennes. Il en résulte une
baisse de leur biodisponibilité et de leur biodégradabilité. Les traitements biologiques des
sols pollués par des produits organiques nécessitent donc de favoriser l'accessibilité des
polluants aux agents microbiens. Parmi les différentes techniques envisagées, 1’injection de
solutions de composés tensioactifs, d’origine chimique ou biologique, augmente
généralement la solubilité apparente des polluants et par conséquent leur mobilité dans les
sols.

Le mode d'action de ces surfactants, utilisés a des concentrations relativement élevées,
consiste principalement en des phénoménes de dispersion et de solubilisation
(mobilisation) liés a la formation de micelles. De nombreuses études indiquent que
I'addition de surfactants dans des systémes sol-eau permet la solubilisation des pesticides
adsorbés a la surface des particules du sol par incorporation des polluants organiques dans
les micelles de surfactants.

La concentration de la solution tensioactive utilisée est un paramétre déterminant pour
I’efficacité de la mobilisation. Pour des concentrations supérieures a la
Concentration Micellaire Critique (CMC) la mobilisation augmente avec la concentration
du surfactant. D’autres parametres chimiques, tel que le pH et la force ionique, peuvent
influer sur Pefficacité du surfactant en modifiant la configuration des micelles et les

interactions entre le surfactant et le sol.
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Dans le cas de traitements in-situ, 1’injection de ces tensioactifs dans le sol nécessite de
bien controler leur dispersion dans le milieu souterrain de facon a éviter la migration en
profondeur de composés indésirables. L’emploi de ces agents est notamment approprié¢
dans le cas de traitement hors-site dans lequel le sol est excavé, lessivé avec les tensioactifs
puis remis en place.

Si l'emploi complémentaire de surfactants dans les techniques de bioremédiation est
déja effectif depuis quelques années, il n'existe qu'un nombre relativement limité de
travaux scientifiques s’y rapportant.

Les surfactants non-ioniques apparaissent les plus efficaces pour la solubilisation des
pesticides dans des suspensions sol/eau.

Par ailleurs, les surfactants déstructurent les sols et entrainent la migration des plus fines
particules telles que les argiles. Lors de leur injection, une proportion des surfactants peut
étre immobilisée par adsorption sur le sol. Cette interaction entre les surfactants et le sol,
avec sa toxicité potentielle envers la population microbienne, limite leur application .De
plus, dans le cas de forte pollution, des émulsions peuvent se produire dans le mélange

surfactant/polluant, elles sont difficiles a récupérer ou a digérer par les bactéries [25].

I11.3 Adsorption des tensioactifs sur les sols

Lors des traitements de sols pollués en utilisant des tensioactifs, ces derniers étant de
nature amphiphile ont tendance a s’adsorber sur I’interface sol/phase aqueuse. Ce
phénomene d’adsorption aboutit a une réduction de la concentration du tensioactif en phase
aqueuse, et par la suite a une augmentation du out de I’opération de dépollution.

En générale, les tensioactifs anioniques et non ioniques, reconnus par leur faible
adsorption, sont les plus utilisés pour la dépollution des sols contaminés. Par contre,
I’utilisation des tensioactifs cationiques est pratiquement déconseillée ; a cause de leur
forte tendance a s’adsorber sur les argiles.

Plusieurs travaux indiquent que 1’adsorption des tensioactifs sur les sols et les
sédiments, ou a de faibles concentrations, le surfactant s’adsorbe sur la matrice solide sous
forme de monomeres .Au fur et a mesure que la concentration du surfactant en solution
augmente, les monomeres adsorbés vont s’auto-associer pour donner des hémi-micelles
puis des admicelles. Une fois que la concentration en tensioactif adsorbé sur la surface du

sol est maximale, tout ajout supplémentaire de tensioactif restera en solution.
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En tenant compte de 1’adsorption des tensioactifs sur des matrices solides (sol,
sédiment, charbon actif,...), la notion d’'une nouvelle concentration micellaire critique
(CMC) correspondant au début de micellisation en présence du solide, est largement

évoquée, En théorie, cette nouvelle CMC peut étre calculée par I’équation suivante :

CMCs= (ms. Qmax )/Vi FCMC  (13)

Avec mg: Masse du solide (Kg)
qmax : Concentration maximale de tensioactif adsorbé sur le solide (mol.Kg™)
V) : Volume de la solution (L)
CMC et CMCs : CMC du TA en absence et en présence du solide (mol.L™)

L’adsorption des surfactants sur les sols est un phénomeéne assez complexe. En plus des
conditions physicochimiques du milieu, I’adsorption des surfactants dépend de la nature du
tensioactif, de sa concentration, de la structure et la composition du sol ainsi que sa teneur

en MO, et du temps de contact entre le sol et I’agent de surface.

Dans une étude reportent que la partie hydrophile (I’oxyde d’éthyléne) des tensioactifs
non ioniques polyéthoxylés jouent un réle plus important que la chaine hydrophobe, dans
la détermination de 1’étendue de la sorption. Ce méme chercheur indique qu’il existe une
corrélation entre le rapport atomique Si/ (Al+Fe) caractérisant le sol et la capacité de
sorption de ce dernier. Les sols avec de grandes valeurs de ce rapport, présentent une

affinité plus élevée pour les tensioactifs non ioniques.

Dans la littérature, 1’adsorption des surfactants correspond souvent aux modeles non
linéaires pour les non ioniques et au modele de partage linéaire pour les ioniques.
Néanmoins, il est impératif de signaler, que ces modeles ne peuvent pas toujours expliquer,

ce qui ce passe en réalité lors du processus de sorption[28].

M.S. Rodriguez-Cruz, M.J. Sanchez-Martin, M. Sanchez-Camazano (2005) Reportant
dans une étude comparative basée sur les propriétés physico-chimiques des sols sur
I’adsorption de deux tensioactifs : le sodium dodecyl de sulfate (SDS) (anionique) et
I’octylphenoxypolyethoxyethanol (Triton X-100) (non-ionique). Le procédés réalisés en

batch sur 18 sols avec différents fractions de MO et d’argiles, les isothermes ont été
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obtenues en utilisant des concentrations au-dessous de la concentration micellaire critique
(CMC) des deux surfactants. [29]

Ils ont trouvé différente forme isothermes en fonction de la composition des sols. Les sols
avec une teneur tres €élevée en MO (> 5%) sont de type S indiquant une augmentation de
'adsorption avec une concentration croissante de tensioactif. Les isothermes correspondant
aux sols avec une teneur moyenne et faible en MO et trés faible teneur en argile sont en
général de type L. Lorsque les sols contiennent de tres faibles teneurs en MO et une teneur
importante en argile les isothermes sont de type H en raison de la forte affinité entre
adsorbat et adsorbant, de telle sorte que toutes les molécules de tensioactif adsorbé par la

solution.[30]

Les résultats montrent que les parameétres de sol affectant principalement I'adsorption de
SDS est la MO et la kaolinite. Cependant, l'adsorption de Triton X-100 dépend
principalement de l'argile et les minérales montmorillonites et illite. Les résultats indiquent
I’intérét des caractéristiques de sol et la structure des surfactants sur leur adsorption au

sol[29].

Santanu Paria (2007) a fait une étude sur la remobilisation des sols contaminés par les
polluants organique a 1’aide de différents tensioactifs, il a conclus que l'adsorption de
tensioactifs anioniques sur le sol montre une relation positive entre la teneur MO du sol.
L'effet de type d'argile sur l'adsorption des tensioactifs anioniques montrent adsorption
significative des cations Ca®" et Na' par la montmorillonite pour donner respectivement les
formes montmorillonite-Ca et montmorillonite-Na. Aussi, 1'adsorption de tensioactifs
cationiques sur les argiles dépend également du type d’argile, de la nature des cations
échangeables au départ de saturation de l'argile et de la force ionique de la phase aqueuse
de la solution. La caractéristique de la structure de la couche d'adsorption de tensioactifs
cationiques dans l’intercalaire d'argile est trés complexe, dépend essentiellement de la
nature de I’argile, 1'état initial d'électrolytes (Na argile saturé ou argile Ca saturé), types de

I'anion présent (Cl, Br ou SO4 %) dans la solution [30].
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I11.4 Mode d’action des agents tensioactifs dans les procédés de lavage des sols

Depuis plusieurs années, il a été envisagé l'utilisation des surfactants dans les
traitements des sols pollués par les composés organiques fortement hydrophobes. Les
surfactants ont pour principale propriété de se répartir le long des interfaces solide/liquide
ou liquide/liquide (par exemple dans un systéme eau-sol huile) et de diminuer ainsi les
tensions interraciales. Par ailleurs, a partir d'une certaine concentration, les molécules de
surfactants s'organisent pour former des agrégats colloidaux appelés micelles dans lesquels
une molécule hydrophobe (le polluant) est emprisonnée par plusieurs molécules de
surfactants et ainsi solubilisée. Les chaines hydrocarbonées apolaires des molécules de
surfactants créent des liaisons hydrophobes avec le polluant, alors que les tétes polaires

s'orientent vers le solvant aqueux. La concentration a partir de laquelle il y a formation de

micelles CMC.

Le mode d'action des surfactants utilisés a des concentrations relativement élevées
consiste principalement en des phénoménes de dispersion et de solubilisation

(mobilisation) liés a la formation de micelles[19].

e Mobilisation

La mobilisation est basée sur la capacité d’un tensioactif & diminuer interraciale entre la
phase organique et I’eau. A 1’échelle des pores, la réduction de la tension interraciale fait
diminuer les forces capillaires piégeant la phase organique hydrophobe, permettant ainsi

leur mobilisation[28].
Le mécanisme de la mobilisation se subdivise en deux étapes :
» Le déplacement qui correspond a la libération des gouttelettes organiques du milieu
poreux grace a la réduction de la tension interraciale

» La dispersion de la phase organique dans la phase aqueuse sous forme de fines

émulsions permettant ainsi leur mobilisation
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e Solubilisation

Ce mécanisme est basé sur la capacit¢ du tensioactif en solution a augmenter la
solubilité d’un composé hydrophobe, par I’encapsulation de se dernier a I’intérieur des
micelles. Selon plusieurs auteurs la solubilisation est le mécanisme privilégié¢ dans les
différentes techniques de lavage désignées par SER. Néanmoins, d’un point de vue
pratique, ce mécanisme nécessite I’injection de grandes quantités de solutions tensioactives
par rapport au mécanisme de mobilisation ; cela peut représenter un inconvénient majeur

en terme de cout de dépollution[28].

I11.5 Etat de art sur la dépollution des sols pollués par les tensioactifs

Pendant la décade passée, les laboratoires et les études de situ ont été conduites pour
¢évaluer l'utilité de tensioactif pour augmenter la solubilité des polluants hydrophobes dans
I'eau et de faciliter I'enlévement et la mobilisation de polluants organiques du sol. Ces
travaux ont adressé principalement les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) et
seulement dans quelques cas ils ont inclus des pesticides parmi les composés étudiés.

Les pesticides sont des composés hydrophobes avec a la structure chimique complexe.
Sont fortement adsorbé par la fraction organique du sol, le taux de désorption et le transfert
de masse de la phase de sol a la phase d'eau étant trés limitée. L’étude de 1’ajout des
tensioactifs de ces composés a de grands intéréts. Dans ce sens, quelques études ont montré
que le la présence de surfactants dans le systeme d'eau du sol est capable a modifiez
I'adsorption ou la mobilité de pesticides, tel les changements selon la nature du surfactant

cationique, anionique ou non-ionique.

Nous proposons d'abord d’établir un état de 1’art critique sur les tests de laboratoire

pratiqués de manicre courante sur la rétention des pesticides sur les sols

Une étude réalisée sur la rétention d’un herbicide (Métribuzine) en systéme dynamique
«Flow » sur un sol agricole, ils ont conclus que les quantités d’herbicide retenues
dépendent fortement des propriétés physico-chimiques et de la composition des sols
¢tudiés. Et la capacité d’adsorption sur les échantillons stérilisés est inférieure a ceux des

¢chantillons bruts [9].
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Une autre ¢étude a été faite sur ’adsorption d’un herbicide (Métribuzine) en systéme
discontinu « Batch », ils ont conclus que 1’adsorption de ce dernier sur le sol est influencée

par divers facteurs liés a la nature du sol et du pesticide lui-méme [4].

Une équipe chinoise en 2010 (Yihua Liu, Zhenzhen Xu, Xiaoguang Wu, Wenjun Gui,
Guonian Zhu) a étudié I'adsorption/désorption de I’herbicide diuron en systéme
discontinus « Batch » sur différents sols cultivés Chinois, 1’é¢tude de pH et de la
température, et la teneur en MO sur 1’adsorption du diuron. La teneur en MO avait un effet
positif sur 1'adsorption diuron, et la capacité d'échange de cation avait aussi un effet positif
sur 'adsorption de diuron, bien que I'effet soit considérablement inférieur que cela d'affaire
organique. Cependant, la température et le ph (la solution) avait un effet négatif sur

I'adsorption diuron [31].

Une autre équipe chinoise en 2008(Jun Cao, Hua Guo, Hong Mei Zhu, Lei Jiang, Hong
Yang) Etudie 1’adsorption et la désorption de I’herbicide prometryne en systéme batch
sous diverses conditions de lavage, en utilisant le Triton X-100 (TX100). Les parameétres
de lavage testés étaient les suivants: pH, MO, concentrations de tensioactif. Les
résultats indiquent que la MO du sol était le facteur principal affectant le comportement de
prometryne dans les sols. Il s'est avéré que les dosages du surfactant non-ionique au-
dessus du CMC ¢étaient requis pour mobiliser I’herbicide.

Les résultats indiquent aussi que les sorptions (adsorption et désorption) de prometryne
dans les sols sont réalisés pour des valeurs de pH proches du pKa du soluté étudié. Ainsi
donc, la solution pH de sol peut également affecter les propriétés physicochimiques
des pesticides, de  sorte qu'elle modifiea son tour [’adsorption et la désorption

des herbicides dans les sols [32].

D’apreés Peng Wang, Arturo A. Keller (2008), le chlorure de benzalkonium (BC), un
tensioactif cationique, a été choisi pour étudier son rdle sur la remobilisation de deux
pesticides hydrophobes (atrazine et diuron) dans les systémes sol-eau- tensioactifs. pour ce
fait, Cinq sols différents ont été pris en compte dans cette ¢tude. les résultats ont montré
que la granulométrie des sols est importante dans la remobilisation des deux pesticides,
en présence du tensio-actif cationique. La capacité d'échange cationique (CEC) des sols et
leur fractions (argile, limon, sable) détermine la capacité d'absorption du tensioactif. Et que
les fractions grossiéres peuvent étre plus efficaces d’adsorbés les HOC que les fractions les

plus fines [33] .
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Peng Wang, Arturo A. Keller (2009), on étudiés la remobilisation de ces méme
pesticides (atrazine et diuron) dans un systéme sol-eau- tensioactifs mais avec un
tensioactif anionique (alkylbenzénesulfonate linéaire, LAS). Les résultats ont montrés que
la décontamination des sols en présence d'un tensioactif anionique est assez compliquée
par sa précipitation tel qu'il coopere avec des cations . En plus d'autres interactions, la
partition des COH cause la précipitation du tensioactif. Cela se traduit d'abord par une
augmentation de [D’adsorption des COH sur les phases solides, plutét que la
décontamination. L’adsorption des COH avec le tensioactif anionique est fortement liée a
I'hydrophobicité des pesticides. La CMC du tensioactif anionique doit étre dépassée, a
cause de sa perte en raison de sa précipitation. La capacité d’adsorption du tensioactif
anionique est fortement liée a la dureté¢ de sol, qui est la propriété du sol qui contrdle
l'efficacité des tensioactifs anioniques.

Pour les sols avec une dureté élevée, la perte de surfactant anionique peut étre si
importante que l'utilisation de tensio-actif anionique pourrait ne pas €tre aussi efficace
qu'un actif non ionique. Toutefois, pour les sols dont la dureté basse, un tensio-actif

anionique est toujours un bon candidat [34].

En ce qui concerne linuron, la littérature qui traite sa remobilisation est assez limitée,
comparés a son usage multiples, d’aprés I’équipe espagnol M.J. Sanchez-Martin, M.S.
Rodriguez-Cruz, M. Sanchez-Camazano (2003) qui a étudié la désorption de linuron sur
des sols a 1’aide d'un tensioactif anionique sodium dodecyl sulphate SDS, les isothermes
d'adsorption ont été obtenues en utilisant le systéeme discontinu « batch » .Cinq sols ont été
choisis avec différents teneurs en OM variant entre 1.42 % et 10.3 %. Des concentrations
de surfactant utilis€¢ dans les études de désorption étaient 0.75, 1.50, 5 et 10 cmc. On
conclue que les isothermes d'adsorption sont de type L et ils correspondent a 1’équation
d'adsorption de Freundlich, avec R >0.99. Les coefficients ny varie entre 0.74 et 0.87 et les
coefficients d'adsorption K¢ entre 4.76 et 33.3. Les valeurs d'entre ceux-ci les constantes
augmentent avec la teneur en OM dans les sols et les valeurs de K, vari¢ dans la gamme
étroite (250-335), en montrant 1'affinité¢ de linuron pour la fraction OM du sol enfin ils ont
conclue que la désorption de I'herbicide linuron est préférée par le lavage par le tensioactif
anionique SDS. L'efficacité¢ de ce surfactant dans la mobilisation de linuron est meilleurs

quand les concentrations au-dessous de la CMC du surfactant (C<CMC). L'efficacité
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dépend de la concentration de SDS et sur le contenu de la matieére organique du sol. La

plus grande efficacité est vue dans les sols riches en OM [35].

D’autres auteurs ont remarqué que les fractions de limon et d'argile sont importantes

aussi dans l'adsorption de linuron au sol [35].

Une méthode analytique basée sur HPLC a été développé par une équipe espagnole
M.J. Sanchez-Martin, R. Delgado-Pascual, E. Iglesias-Jiménez, M. Sanchez-Camazano
(1996) pour la détermination de linuron dans les extraits de sol aqueux contenant de
différentes quantités de matiere organique (0.7-11.7 %).

Selon les résultats obtenus, la méthode analytique parait rapide et trés sensible a la
détermination de linuron, les résultats ont indiqué une importante corrélation entre les
valeurs de K et la MO contenu dans les sols (r=0.98), en montrant l'importance de ce
parametre dans la prédiction de la rétention possible ou la persistance de linuron dans les

sols [36].
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PARTIE B.
PARTIE EXPERIMENTALE
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CHAPITREL.LV.

PRODUITS, MATERIELS ET
METHODES
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IV.1 Produits et matériels

Dans cette partie pratique, nous présentons les différents matériels et méthodes

d'analyses utilisées dans cette étude.

Produits

L X4

L X4

X4

D)

*,

D)

*

L’eau bi-distillé préparée au laboratoire par un systéme de bi-distillation congu au
laboratoire, caractérisée par un pH cay vi-gis de 5,5.

Herbicide le Linuron de pureté 98%.

Eau distillée.

Méthanol.

Toutes les solutions ont été préparées avec de 1’eau Bi-distillée.

Matériels

Table oscillante (Figure IV.1)

Verrerie courante de laboratoire (pipette, fiole, béchers ...etc.).
Membrane de porosité 0,45 pm

pH (EUTECH Instruments pH 510, pH/mv/c® meter )

Balance de précision.

Centrifugeuse.

HPLC (JASCO)

Tube en polypropyléne de 50 ml, stérile et avec bouchon a vis.
Flacons de verre brun de capacité de 180 ml.

Filtres seringues (0,45um).

Spectrophotométrie UV-visible.

Figure IV.1 Photo montrant I’appareil d’agitation a oscillations utilisé.
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IV.2 Propriétés des sols et des produits utilisés

IV.2.1 les sols

Au cours de cette étude, nous avons utilisé deux types de sols: un sol vierge (non
contaminé) pauvre en mati¢re organique appel¢é RMO provenant de la station
expérimentale de I’institut agronomique de [’université de Blida et un autre sol agricole,
riche en matiére organique, appelé PMO issu de la région de Ben khlil (situé¢ dans la
plaine de la Mitidja dans la willaya de Blida).

Les deux échantillons de sol ont été prélevés sur des profondeurs allant de [0 - 20 cm].
Les résultats analyses physicochimiques de ces deux sols, réalisées antérieurement, sont

rassemblés dans le Tableau IV.1 suivant ;

Tableau IV.1 Propriétés physico-chimiques des deux sols utilisés[37]

Caractéristiques PMO RMO
@ Argile (%) 49,16 3,70
d}: Limon fin (%) 30,70 22,36
£ Limon grossier (%) | 18,47 31,63
E Sable fin (%) 1,36 9,26
S Sable grossier (%) 0,32 30,06
Matiere Organique MO (%) | 1,55 2,66
Fraction du carbone 0,90 1,55
organique C (%)
Humidité (%) 4,63 1,15
Calcaire actif CaCO3 (%) 12,50 -
CEC (m./100g) 5,88 1,68
PHeau 8,30 6,83
PHia 7,60 5,54

D’un point de vue granulométrique, le sol RMO est plus riche en limons (grossier ) et
surtout en sable grossier. Sa teneur en MO (2,66%) est plus élevée a celle du sol PMO,

contrairement a sa teneur en argiles qui est moins élevée que le sol PMO.

En se basant sur ces résultats, on peut classer le sol PMO comme un sol argilo-limoneux

avec une absence plus au moins marquée de la fraction organique, et un taux de calcaire de
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12,50 % donc Pauvre en Matieére Organique (PMO). Le sol RMO est considérée, quant a

lui, comme un sol limoneux, Riche en Mati¢re Organique (RMO).

Afin de compléter les données et d’affiner notre connaissance de la composition des
fractions minérales des deux sols, une analyse par diffraction des rayons X a été entreprise
pour les deux sols. Ce travail a été réalis¢é antérieurement au Centre des Matériaux de

Grande Diffusion de I’Ecole des Mines d’Ales (CMGD).

Analyse structurale par diffraction des rayons X

L’analyse minéralogique des deux échantillons de sols a été réalisée par diffraction des
rayons X dans le but d’identifier les principales phases constitutives des fractions
minérales des deux sols.

Les diffractogrammes correspondant obtenus sont représentés sur les figures V.2, 3 et 4

ci-dessous ;

150
140
130
120
110 Silica

100

Calcite

kaolinite
kaolinite

Lin (Cps)
T T e T T T ST

3 10 20 30 40 50 60

2-Theta - Scale
@R1 - File: R1.raw - Step: 0.007 ° - Step time: 24.5 s - Temp.: 25 °C (Room) - Time Started: 13 s - 2-Theta: 2.500 ° - Theta: 1.250 ° - Chi: 0.00 ° - Phi: 0.00 ° - X: 0.0 mm - Y: 0.0 mm - Z: 0.0 mm - Aux1: 0.0 - Aux2: 0.0 - Aux3:
Operations: Enh. Background 0.081,1.000 | Smooth 0.150 | Import
EOLDSQ—GSSS (C) - Kaolinite - Al2(Si205)(OH)4 - Y: 6.85 % - d x by: 1. - WL: 1.5406 - Triclinic - a 5.15400 - b 8.94200 - ¢ 7.40100 - alpha 91.690 - beta 104.610 - gamma 89.820 - Base-centered - C1 (0) - 2 - 329.914 - l/lc P
m007047—1376 (N) - Silicon Sulfide - SiS2 - Y: 83.02 % - d x by: 1. - WL: 1.5406 - Hexagonal - a 4.92000 - b 4.92000 - ¢ 5.40200 - alpha 90.000 - beta 90.000 - gamma 120.000 - Primitive - P3221 (154) - 3 - 113.244 - F11= §(

Figure 1V.2 Diffractogramme de rayons X du sol RMO
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[#lo1-089-6538 (C) - Kaolinite - AI2(Si205)(OH)4 - Y: 6.19 % - d x by: 1. - WL: 1.5406 - Triclinic - a 5.15400 - b 8.94200 - ¢ 7.40100 - alpha 91.690 - beta 104.610 - gamma 89.820 - Base-centered - C1 (0) - 2 - 329.914 - I/lc P
01-089-1305 (C) - Calcite, magnesium, syn - (Mg0.06Ca0.94)(CO3) - Y: 19.72 % - d x by: 1. - WL: 1.5406 - Rhombo.H.axes - a 4.96300 - b 4.96300 - ¢ 16.95699 - alpha 90.000 - beta 90.000 - gamma 120.000 - Primitive - R
[4]00-047-1376 (N) - Silicon Sulfide - SiS2 - Y: 74.97 % - d x by: 1. - WL: 1.5406 - Hexagonal - a 4.92000 - b 4.92000 - ¢ 5.40200 - alpha 90.000 - beta 90.000 - gamma 120.000 - Primitive - P3221 (154) - 3 - 113.244 - F11= §(

Figure 1V. 3 Diffractogramme de rayons X du sol PMO
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KR - File: R1.raw - Step: 0.007 ° - Step time: 24.5 s - Temp.: 25 °C (Room) - Time Started: 13 s - 2-Theta: 2.500 ° - Theta: 1.250 ° - Chi: 0.00 ° - Phi: 0.00 ° - X: 0.0 mm - Y: 0.0 mm - Z: 0.0 mm - Aux1: 0.0 - Aux2: 0.0 - Aux3:
Operations: Y Scale Add 77 | Enh. Background 0.098,1.000 | Smooth 0.150 | Import
01-089-1305 (C) - Calcite, magnesium, syn - (Mg0.06Ca0.94)(CO3) - Y: 16.44 % - d x by: 1. - WL: 1.5406 - Rhombo.H.axes - a 4.96300 - b 4.96300 - ¢ 16.95699 - alpha 90.000 - beta 90.000 - gamma 120.000 - Primitive - R

Figure 1V .4 Diffractogrammes comparatif de rayons X des deux sols RMO, PMO.
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L’analyse de tous ces diffractogrammes montre globalement que les deux types de sol

(PMO et RMO) contiennent des fractions argileuses sous forme de kaolinite (raies

apparaissant a des angles de Bragg (206=12,2°, 20°) de silice (26=26,2°, 50°) et de la

calcite (26=29,5°).

IV.2 Choix du pesticide

Notre choix s’est porté sur le linuron, qui est un herbicide souvent utilisé dans la culture

de la pomme de terre et qui est soluble dans I'eau et d'une mobilité modérée a 1égere dans

le sol.

Des détails sur les propriétés physico-chimiques

peuvent étre trouvés ci-dessous ;

de linuron et ces caractéristiques

» Propriétés physico-chimiques de linuron

Le linuron pur est un solide cristallin incolore , inodore [11]

Dans le tableau VI.2 ci-dessous, nous présentons quelques caractéristiques physico-

chimiques du linuron

Tableau VI .2 Propriétés physico-chimiques de Linuron [12, 38]

Propriétés physico-chimiques Valeurs
Poids moléculaire [g/mol] 249.1
Densité 1.49 a 20C°
527apH=5
Hydrosolubilité [mg/L] 63.8apH=7

74.5apH=9eta25°C

Pression de vapeur [Pa]

5.1.10” Pa 4 20°C

carbone organique-
eau (Koc) [L/kg]

0.0019 Pa a 25°C
Constante de Henry [Pa.m’/mol] 2.10"
Log du coefficient de partage Octanol- | 3
eau (log Kow)
Coefficient de partage 555 -987

Corrosivité

Non corrosif
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» Structure chimique de linuron
Le tableau IV.3 suivant présente les différentes propriétés chimiques du linuron.

Tableau 1.3 Structure chimique de linuron [12]

Fonction Herbicide

Numéro de CAS 330-55-2

Famille chimique Phénylurées

Formule brute CoH10C2N20;

Maticre active linuron

Nom chimique : [UPEC N-(3, 4-dichlorophényl)-

N-méthoxy-N-méthylurée

Structure chimique

|
NH\H/N\O/
L]
cl :|:
=]

IV.3. Préparation des solutions
e Préparation des solutions de linuron

Pour les besoins de notre étude, nous avons préparé une solution mére de 21 mg.L™, par
la pesée d’environ 21 mg de matic¢re active linuron qui est solubilisée dans 5 ml de
méthanol. La solution obtenue est transvasée dans une fiole d’un litre puis elle est
complétée par de I’eau bi-distillé et laissée en agitation pendant 3 jours pour permettre sa
solubilisation compléte. La solution est ajustée jusqu’au trait de jauge et conservée a 1’abri
de la lumiére et au frais.

A partir de cette solution, nous avons préparé des solutions filles aux concentrations
désirées de 3 2 21 mg.L™' par dilution.

Le pH de la solution mére est de 5,48 a 25 + 2 °C.

IV.4. Etudes de I’adsorption en réacteur discontinu « Batch »

L’¢étude expérimentale du comportement de linuron dans les sols consiste a déterminer
I’adsorption et la désorption de linuron dans le sol. Nous nous sommes limités a examiner
uniquement la cinétique d’adsorption de linuron. L'évaluation étant faite par la technique

dite en batch . (Figure IV.1).
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Afin de quantifier I’intensité de cette adsorption, nous nous sommes proposés a
effectuer une étude comprative avec le methylparathion : un insecticide trés utilisé comme

insecticide dans le domaine de ’agriculture.

IV. 4.1. Réalisation de la cinétique d’adsorption

Les études de cinétiques d’adsorption représentent le suivi de la quantité de pesticide
adsorbée en fonction du temps. Ces études permettent d’établir le temps de pseudo-

équilibre .

Les expériences de la cinétique d’adsorption de linuron en réacteur discontinu sont
réalisées a la température ambiante du laboratoire (25 + 2 °C) dans des flacons de verre
de capacité de 180 mL, selon le protocole expérimental suivant :

Dans chaque flacon, 25 ml de solution de linuron de concentration Coégale a 21 mg. L™
sont ajoutés a 1 g de sol (ratio : liquide / solide = 25 ; 25 ml de solution dans 1 g de sol).
Les flacons sont fermés hermétiquement et agités latéralement sur une table oscillante a
200 coups .min"'. La cinétique d’adsorption est effectuée en prélevant des échantillons a
des intervalles de temps définis variant de 30 minutes a 54 heures. Au temps de
prélévement "t", le contenu total du flacon est centrifugé pendant 20 min a 2500 tr.min™"
le surnageant est filtré sur un filtre en un filtre seringue en PTFE de porosité 0,45 um, les

filtrats sont analysés par HPLC pour obtenir ainsi la concentration C, du soluté en phase

aqueuse. On accede a la concentration adsorbée C,q sur le sol par différence C,q = C, — Ce.

IV.5 Comparaison des Comportements de linuron et du MP sur les deux sols ; Etude

cinétique
IV.5.1 Le Méthyl parathion

Le méthylparathion (MP) est un insecticide organophosphor¢ trés utilisé aussi bien dans
la lutte anti-acridienne que dans la riziculture. Le parathion méthylique a été a 1’origine,
développé par la compagnie allemande de pesticide Bayer. C’est un pesticide non
systématique qui tue des parasites en agissant en tant que poison d’estomac. Il est employé
pour commander, macher et sucer les insectes dans un éventail de récoltes, y compris les

céréales, le fruit, les vignes, les ornementales, le coton et les cultures de plein champ. Le
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parathion méthylique est généralement appliqué en pulvérisation, principalement comme
formulation émulsifiable de concentré. Les taux recommandés d’application sont 15- 25 g

de substance active par 100 litres [24].

IV.5.2 Les différentes caractéristiques physico-chimiques du MP

Les différentes caractéristiques physico-chimiques du MP, sont données dans le

Tableau IV .4 [24, 39] .

Tableau.IV.4 Caractéristiques physico-chimiques du MP [24, 39]

Produits Meéthyle parathion (MP)

Numéro de CAS 298-00-0

Formule brute CgHoNOsPS

Formule développée R0, ,{fi U;’CH3

P
-~
04M 0

Nom IUPAC 0,0-Diméthyl O-4-nitrophényl phosphorothiate
Famille chimique Organophosphate

Densité 1,36

Masse moléculaire (g/mol) 263,2045

Solubilité dans 1’eau (g.1") 0,050

Log octanol/water (Koy) 2.86

Log Ko 2.7

IV.5.3 Devenir dans ’environnement

Le MP a une demi-vie dans I’eau de 175 jours et de 10 a 60 jours dans un sol. Le taux
de dégradation augmente avec la température et I’exposition a la lumiére du soleil.
Cependant on pense que si de grandes concentrations atteignent le sol, comme dans une
flaque accidentelle, la dégradation se produira seulement apres quelques années. L’agence
de protection de I’environnement (EPA) américaine a pu détecter du paranitrophénol, un
métabolite du MP dans les eaux de puits a des profondeurs importantes.Le paranitrophénol,
qui est un métabolite du méthylparathion, éthylparathion, et méthylparaoxon, résulte aussi

des dégradations d’autres pesticides organophosphorés dans le milieu naturel[24] .
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V.5.4 Cinétique d’adsorption du MP

Les conditions expérimentales utilisées dans 1’adsorption du MP sont identiques a celles
que nous avons utilisées pour le linuron. Les essais d’adsorption ont été réalisés, sauf
indication contraire 2 pH = 20+ 2C et concentration initiale en MP égale a Cy=4,0 mg.L"
[37]. Les différents résultats obtenus tracés sous forme de courbes C .45 = f(t) ou

(Co — C)/Cy = f(t) sont présentées sur les figures V.7, 8, et 9 dans la partie résultats et

discussion.

65



CHAPITRE V.
RESULTATS ET DISCUSSIONS
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V.1 Essais preéliminaires

Pour étudier 1’adsorption de linuron, nous avons procédé¢ au préalable a la détermination

de sa longueur d’onde d’absorption optimale et de la courbe d’étalonnage.

V.1.1 Détermination du pic de linuron

L’analyse de linuron est effectuée par spectrophotométrie UV-visible, dans des cuves en
quartz de trajet optique de 1 cm. Le spectre d'absorption de linuron Figure V.1 révéle

l'existence d'une bande d'absorption, correspond a A ;=221 nm et A 1,;;=246 nm

Figure V.1 Spectre UV-visible de linuron
V.1.2 Etablissement de la courbe d’étalonnage

Courbe d’étalonage

Les analyses des solutions de linuron sont effectuées par la chromatographie liquide

haute performance (HPLC) .

Les conditions d'analyses sont résumées dans le tableau V.1 suivant :

Tableau V.1 Conditions d’analyse par HPLC

Phase mobile (v/v) acétonitrile/eau (50/50)
Débit (ml.min™) 0,5

Temps de rétention (min) 17

Longueur d’onde de détection de linuron | 246

A (nm)

Précolonne de garde Kromasil C18 JASCO PU 15.80
Détecteur UV 1570 JASCO
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La courbe d'étalonnage exprimant la variation de l'aire en fonction de la concentration
en linuron est représentée par la Figure. V.2 ci-dessous. Cette courbe nous servira de base

dans l'analyse quantitative de notre polluant durant toutes les expériences d'adsorption.

1800000 — y = 89624,3895X

R2 =0,9922

1600000 ~
1400000 ~
1200000 ~
1000000
[0} 4
(%]
£ 800000 ~
600000

400000 —

200000 —- /

o —
o 2 4 6 8 10 12 14 16 18

4
Area = f (C) ClmgL5)

Figure V.2 Courbe d’étalonnage de linuron obtenue par HPLC a 246 nm.

V.2 Cinétique d’adsorption de linuron

L’étude cinétique de I’adsorption de linuron a été effectuée sur les deux sols en vue de
déterminer le temps nécessaire a 1’établissement de 1'équilibre, et également de déterminer,
de facon comparative, les quantités de linuron adsorbées en fonction du temps pour une
concentration initiale donnée 21mg.L™.

Cette étude passe donc par le tracé de quantité de linuron adsorbée par le sol en fonction
du temps.

Les figures V.3 et 4, ci-dessous, présentent les cinétiques d’adsorption de linuron
obtenues pour les deux sols étudié€s, pour une concentration introduite d’herbicide égale a

21 mg.L" et a T=25 + 2°C
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Figure V.3 Cinétique d’adsorption de linuron sur le sol RMO
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Figure V.4 Cinétique d’adsorption de linuron sur le sol PMO

Pour les deux sols étudiés, 1’allure des deux courbes indique que les cinétiques
d’adsorption pouvent étre décomposées en deux étapes. : Une étape rapide durant laquelle
il y’a une rétention d’une proportion importante de linuron sur les sites les plus accessibles,
probablement localisés sur les surfaces externes des particules de sol. Cette étape est suivie
par une autre plus lente avec formation d’un plateau indiquant, par 13, un état de pseudo-
équilibre.

Ainsi donc, pour ces deux sols, la diminution de la vitesse d’adsorption est souvent

attribuée, dans les milieux poreux comme le sol, a la diffusion moléculaire de I’herbicide
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vers des sites moins accessibles tels que les micropores du sol, les espaces interfoliaires
des argiles, ou I’intérieur de la matic¢re organique [40].
Les cinétiques d’adsorption de linuron sur les deux sols PMO et RMO sont présentées

sur la Figure .V.5 suivante ;

4 RMO LIN
® PMOLIN
1,0 4
0,9
0,8
0,7
0,6
[=) 4
8 0,5
[}
k-] 1 A A
o 04,
E A
031% @e ° ° . [}
] e
024
0,1
0,0 . : . : . : . : . : . .
0 10 20 30 40 50 60

CLas/Co=f (1)

Figure V.5 Cinétique d’adsorption de linuron sur les deux sols PMO/RMO

Globalement, le sol RMO présente une cinétique d’adsorption plus rapide que celle du
sol PMO. En effet, au bout de 8 heures d’agitation la quantit¢ de linuron adsorbé est
d’environs 40 et 35 % obtenues respectivement par les sols RMO et PMO. Ces résultats
montrent aussi que la vitesse de saturation des sites d’adsorption est influencée par la
nature de la fraction granulométrique du sol.

L’adsorption de linuron sur les différents sols atteint son équilibre a la limite de 8h
mais a des vitesses plus ou moins lentes. L’augmentation de la quantité d’argile dans le sol
semble entrainer une diminution de la mobilit¢ de linuron. En revanche, le sol argilo-
limoneux, pauvre en matic¢re organique retient faiblement le pesticide (30%) alors que le
sol limoneux, riche en matieére organique, retient beaucoup plus le pesticide (40%) due
essentiellement a la présence de la MO. Celle-ci semble étre, en effet, plus importante au

vu d’adsorption de linuron.
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V.3. Cinétique d’adsorption du MP [37]

Les figures V.6, 7 et 8 ainsi que le tableau V.2 ci-dessous rapportent les résultats

obtenus des cinétiques d’adsorption du MP sur les deux types de sols.
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Figure.V.6 Cinétique d’adsorption du MP sur le sol RMO [37] .
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Figure.V.7 Cinétique d’adsorption du MP sur le sol PMO [37] .
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Figure V.8 Cinétique d’adsorption du MP sur les deux sols PMO/RMO [37]

L’allure de ces courbes indique que les cinétiques d’adsorption peuvent Etre
décomposées, elles aussi, en deux étapes. La premicre étape (I) est relativement rapide : en
moins de deux heures, de fortes proportions de MP sont retenues. Ensuite, au cours de la
deuxiéme étape (II), I’adsorption du MP se poursuit mais beaucoup plus lentement.

A I'issue de ces deux étapes (I et II), les quantités retenues de MP cessent d’évoluer et la
présence d’un palier sur la cinétique indique que 1’équilibre d’adsorption est atteint. Les
temps d’équilibre et les pourcentages d’adsorption pour les deux sols PMO et RMO sont

regroupés dans le Tableau. V.2

Tableau. V.2 Parameétres comparatifs des cinétiques du MP sur les deux sols RMO et PMO

Sol PMO RMO
Concentration (mg/L) 4 4
Temps d’équilibre d’adsorption (min) 120 120
% d’adsorption 70 65

L’examen de ces résultats montre que le processus d’adsorption est rapide au début et tres
lent a la fin. L’équilibre d’adsorption est atteint au bout de 2 heures pour les deux sols

riches en matiére organique et pauvre en matiére organique.
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De facon globale, les résultats obtenus ont montré une forte interaction entre I’insecticide
et les deux types de sols. Les capacités d’adsorption de sol argileux sont corrélées avec
leur teneur en matiere organique. Plus le sol est riche en matiere organique et en argile plus

sa capacité d’adsorption pour le MP est grande.

V.4. Comparaison des cinétiques d’adsorptions de linuron et du MP

e Cinétiques d’adsorption sur le sol RMO

La Figure. V.9 ci-dessous présente la cinétique d’adsorption de linuron et du MP sur le sol
RMO.
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Figure.V.9 Cinétique d’adsorption du MP et linuron sur le sol RMO

L’examen de cette courbe montre que le MP s’adsorbe mieux sur le sol riche en matiére
organique que le linuron puisque sa vitesse d’adsorption est supérieure a celle de linuron
sur le méme sol. Le pourcentage d’adsorption du MP est largement supérieur a celui de
linuron ; ce qui laisse a penser que le MP a plus d’affinité pour le sol RMO que linuron.
Les temps d’équilibre d’adsorption pour les deux maticres actives MP et linuron sont

respectivement de 2 et 8 h.
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Tableau. V.3 Paramétres comparatifs des cinétiques du MP et linuron sur le sol RMO

Pesticide Concentration Temps d’équilibre | % d’adsorption
(mg.L'l) d’adsorption (h)

Linuron 21 8 40

MP 4 2 65

e Cinétique d’adsorption de linuron et le MP sur le sol PMO

La Figure. V.10 ci-dessous présente la cinétique d’adsorption de linuron et du MP sur le

sol PMO.
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Figure.V.10 Cinétique d’adsorption du MP et linuron sur le sol PMO.

Des paramétres comparatifs des cinétiques d’adsorption de linuron et du MP sur le sol

PMO sont présentés dans le tableau V.4 suivant ;

Tableau. V.4 Paramétres comparatifs des cinétiques du MP et linuron sur le sol PMO

Pesticide Concentration Temps d’équilibre | % d’adsorption
(mg.L'l) d’adsorption (h)

Linuron 21 8 32

MP 4 2 70
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Ces résultats montrent clairement, pour un méme sol PMO, que le MP s’adsorbe mieux sur
le sol pauvre en maticre organique que le linuron puisque sa vitesse d’adsorption est
supérieure a celle de linuron sur le méme sol .Toutefois les quantités adsorbées sont de
I’ordre de 70 % pour le MP est faible pour le linuron 30%.

Les temps d’équilibre d’adsorption pour les deux maticres actives MP et linuron sont 2 h

et 8 h respectivement.

e Cinétique d’adsorption de linuron et le MP sur les deux sols RMO et PMO

La figure V.11 presente les cinétiques d’adsorption comparative du MP et linuron sur les

deux sol RMO et PMO .
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Figure.V.11 Cinétique d’adsorption du MP et linuron sur les deux sol RMO et PMO.

Les formes des courbes représentées sur la figure ci-dessus sont typiques des courbes
de saturation avec une légere différence qualitative et quantitative. L’équilibre est atteint
plus rapidement pour le MP que linuron.

La durée nécessaire pour atteindre 1’équilibre varie de la fraction de seconde a plusieurs
jours, voire quelques mois comme le montre le schéma (figure V.12). Elle correspond a la

somme de deux temps [4]:

e le temps mis par les molécules pour arriver au voisinage des surfaces adsorbantes

qui représente une durée de transport.
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e le temps mis par ces molécules pour se lier a la surface adsorbante qui représente la

durée réelle de I’adsorption.

: B
part:1cgr|1e solation & particule
poreuse agitée ~._ e
phase solide

T non poreuse
film liquide P
adhérent sur

ossédant
la surface .

des nanopores

Figure. V.12 Représentation schématique des deux différents systémes modeles

permettant de définir la vitesse de sorption d’un pesticide sur le sol [41]

Le systéme A représenté sur la figure V.12 correspond a une suspension d’un matériau
solide adsorbant non poreux dans une solution de pesticide. Dés que la suspension est
agitée mécaniquement, les molécules de soluté s’approchent trés rapidement au voisinage
de la surface (premiére phase de la cinétique).

Le systéme B schématise aussi une suspension mais cette fois avec des particules poreuses.
Méme avec une agitation mécanique de la suspension, toutes les surfaces adsorbantes ne
sont pas €également accessibles. Les surfaces des parois des pores ne sont accessibles qu’a
travers la diffusion des molécules.Ainsi donc, plus les molécules de pesticide (linuron ou
MP) se trouvent profondément dans la particule et plus elles metteront du temps pour les

atteindre (deuxieéme phase de la cinétique)[4].
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Conclusion

La connaissance du devenir des pesticides et du linuron en particulier aprés son
application sur le sol implique I’étude de son adsorption sur ce dernier. En effet, celle ci
joue un réle majeur dans son devenir, car elle conditionne sa présence dans la solution du
sol et de ce fait, sa disponibilit¢ pour une possible dégradation et/ou dispersion dans

I’environnement.

Les cinétiques de rétention décrivent les vitesses de réactions qui permettent de
déterminer le temps de contact mis pour atteindre I'équilibre d'adsorption. Celui-ci est une
étape importante dans toute étude d'adsorption. Pour cela, nous avons suivi les cinétiques

d'adsorption de linuron sur les deux types de sols étudiés.

Les cinétiques d’adsorption présentent deux parties : I’une ou la variation de la quantité
retenue est rapide et correspondant a 1’adsorption sur les surfaces les plus accessibles ;

I’autre a la quantité retenue varie plus lentement et qui est due a la diffusion moléculaire.

Dans cette étude, il est montré d’une part, que le linuron est effectivement adsorbé sur le
sol mais a des quantités modérées. De plus, cette adsorption dépend de plusieurs
parametres. Plus le sol est riche en mati¢re organique plus sa capacité d’adsorption pour le
linuron est grande. Pour le sol argilo-limoneux riche en calcaire pauvre en maticre

organique, il se caractérise par de faibles capacités de rétention de linuron.

Le taux d’adsorption de linuron dans le sol riche en matiere organique est plus élevé que
dans le sol pauvre en matiére organique, indiquant par la, que linuron est mobile dans les
sols PMO et pouvant entrainer un risque de pollution des eaux souterraines. Par contre le
linuron est mieux retenu sur les sols RMO avec des rétentions de grandes quantités de

I’ordre de 40%.
L’¢évolution des capacités de rétention de linuron ou du MP sur les deux sols en fonction

du temps de contact se caractérise par des courbes de saturation de méme forme mais avec

des phénomenes différents.
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I1 a ét¢ montré que le sol riche en MO (2,66 %) présentent les capacités de rétention
plus importantes pour linuron et le MP, tandis que dans le sol pauvre en matic¢res organique
le MP s’adsorbe mieux que linuron d’ou la vitesse d’adsorption du MP est supérieure a la
vitesse d’adsorption de linuron a cause de la diffusion moléculaire. Celle-ci joue, en effet,
un role primordial puisque les molécules mettent un certain temps pour atteindre les sites

de surfaces adsorbantes [41].
A la fin de cette conclusion, nous proposons de poursuivre cette €tude en s’intéressant a la

réalisation des isothermes a différentes conditions sur les deux types de sols afin d’étudier

la rétention de linuron sur le sol, et donc son devenir dans I’environnement.
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