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Résumé :

L’utilisation de produits phytosanitaires est a 1’origine d’un probléme majeur a
I’interface de 1’agriculture et de la préservation des ressources en eau. Dans ce contexte, les
effets de différents métaux (Cu, Zn), métalloides (As) et pesticides (Azimsulfuron,
Oxadiazon, Prétilachlore, Fipronil et Alphacyperméthrine) ont été étudiés en terme de
biodisponibilité voire de toxicit¢ sur des algues d’eaux douces (Pseudokirchneriella
subcapitata et Chlorella sp.) sensibles aux pollutions diffuses d’origine agricole, en prenant
en compte I’influence des ligands naturels et I’impact d’une multipollution. L’étude de la
relation potentielle entre spéciation, biodisponibilité et toxicité a été menée, sur trois sites
d’étude associés a une pollution d'origine agricole. Des échantillons d'eaux, collectés dans des
canaux de drainage et des rizic¢res (pollution organique), de drainage prélevés sur des parcelles
soumises ou non a des épandages de lisiers de porcs (Cu, Zn) et de ruissellement issus de
parcelles viticoles (multipollution) ont été caractérisés et analysés. Les résultats de toxicité ont
¢été confrontés avec ceux mesurés sur des solutions standards en conditions contrdlées et les
résultats analytiques ; dosage de résidus de pesticides et des métaux et métalloides traces.
L’analyse d’échantillons non toxiques menée conjointement, aprés additions de Cu, par
biotests et DPASV a permis d’approfondir les relations entre la toxicité et les especes
¢lectrochimiquement labiles détectées. Elle a souligné la présence de complexes labiles du
cuivre (CuL), responsables de la toxicité. Les études de laboratoire et de terrain illustrent de la
complexité¢ de 1'évaluation de I'exposition dans des contextes de multipollution, chaque
molécule nécessitant une évaluation spécifique de son comportement et de ses effets dans un
milieu donné. Par ailleurs, les divers produits phytosanitaires présents sont susceptibles
d'interagir entre-eux (toxicit¢é de mélanges complexes) et avec les ligands naturels
(complexation).

Mots-clés : Pollution diffuse d’origine agricole, Toxicité, Biodisponibilité, Spéciation, DPASV et
Capacité de Complexation, Biotests, Zn, Cu, As, Pesticides.

Abstract :

The use of pesticides seems to be at the origin of a major problem at the interface of
agricultural activities and water resources preservation. In this context, the effects of some
trace metals and metalloids and pesticides were studied in term of bioavailability even of
toxicity, on fresh water algae sensitive to agricultural diffuse pollution, by taking into account
the influence of natural ligands and the impact of multipollution. The study of the potential
relationship between speciation, bioavailability and toxicity was undertaken using three sites
representing contrasting agricultural pollution contexts. Water collected in drainage channels
and paddy field (organic pollution essentially), drainage water sampled in plots with or
without pig slurry applications (Cu and Zn) and vineyard runoff waters (multipollution) were
characterised and analysed. The natural samples toxicity results were confronted with those
obtained on studied compounds in controlled conditions and with analytical results; pesticides
residues and trace metals and metalloids quantification. Water samples initially non toxic
were jointly analysed, after copper additions, by biotests and voltammetry, to study
relationships between toxicity and electrochemically labile species detected. This study
underlines the presence of labile copper complexes (Cul) associated with toxicity emergence.
In conclusion, laboratory studies and fieldwork, show that the exposure evaluation is very
complex in agricultural multipollution contexts; for each context, molecule requiring a
specific evaluation of its behaviour and effects. In addition, pesticides are likely to interact
(mixture toxicity) and with natural ligands (complexation).

Keywords: Agricultural diffuse pollution, Toxicity, Bioavailability, Speciation, DPASV et
Complexation Capacity, Bioassays, Zn, Cu, As, Pesticides.
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DMSO : DiM¢éthyl SulfOxyde.

DPASV :  Differential Pulse Anodic Stripping Voltammetry: Voltampérométrie a
Redissolution Anodique a Tension Différentielle Surimposée.

DPN : Direct Pulse Normal: Polarographie Impulsionnelle.

DSESP : Département Sciences de I’Environnement et Santé Publique.

DTx : Temps de Dégradation de la substance active = nombre de jours nécessaires pour que
X% de le produit soit dégradé, exprimé en jours/heures a un pH et une température donnés.

ECS : Electrode de référence au Calomel.

EDTA : Acide Ethyléne Diamine Trétraacétique.

EIM : Effet expérimental.

ENGREF : Ecole Nationale du Génie Rural des Eaux et Foréts.
ENH : Electrode Normale a Hydrogéne.

Ep : Potentiel de pic.

et al. : et les autres.

ETP : EvapoTransPiration.

F : Site de prélevement sur le canal de drainage de Fumemorte.
FDA : Fluorescéine DiAcétate.
FIAM : Free lon Activity Model : Modéle de I’Ion Libre.

GABA : Gamma Amino-Butyric Acid : Acide gamma amino-butyrique.

GFAAS : Spectrométrie d’ Absorption Atomique au Four Graphite.

GM : Site de prélévement sur le canal de drainage de Grand-Mar.

GSIM : Gill Surface Interaction Model : Mod¢le d’Interaction a la Surface des Branchies.

ha : Hectare.

HAP(s) : Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques.

HG-ICP-MS : Plasma a Haute Fréquence couplé a un Spectrométre de Masse couplé a un
Générateur d’Hydrure.

HMDE : Hanging Mode Drop Electrode: Electrode de Mercure 4 Goutte Pendante.

HNOs : Acide nitrique.

HRAC : Herbicide Resistance Action Committee: Comité d’Action Contre la Résistance des
Herbicides.

I : Force Ionique ou Intensité de Courant (nA).

IA : Independant Addition: Mod¢le prédictif de la toxicité des mélanges complexes d’addition
des réponses.

ICP-AES : Inductively Coupled Plasma — Absorption Emission Spectrometry: Plasma a
Haute Fréquence couplé & une Absorption Atomique a Emission de Flamme.

ICP-MS : Inductively Coupled Plasma — Mass Spectrometry. Plasma a Haute Fréquence
couplé a un Spectrometre de Masse.

IFEN : Institut Francais de I’Environnement.

INRA : Institut National de Recherche Agronomique.

IRA : Résine forte échangeuse d’anions.

IRN : Résine forte échangeuse de cations.

ISE : Jon Selective Electrode: Electrode Tonique Spécifique (Sélective).

ISIM : Institut des Sciences de 1’Ingénieur de Montpellier.



ISTEEM : Institut des Sciences de la Terre, de I’Eau et de I’Espace de Montpellier.

ISO : Organisme de Standardisation International.

IUPAC : International Union of Pure and Applied Chemistry: Union Internationale de
Chimie Fondamentale et Appliquée.

K : Constante de stabilité.

KCIl : Acide Chlorhydrique.

K, et K, : Constantes de dissociation (d) et de formation (f).

KNOs : Nitrate de potassium.

K. et K,y : Coefficients de partage carbone organique/eau (oc) et octanol/eau (ow).
K, : Constante de solubilité.

< LD : Inférieur a la Limite de Détection.

LOEC : Lowest Observed Effect Concentration: Concentration la plus faible entrainant un
effet observable.

<LQ : Inférieur a la Limite de Quantification.

MES : Mati¢res En Suspension.

MHg : Amalgame Métal — Mercure.

ML : Complexe Métal — Ligand.

MMA : MonoM¢éthyl Arsenic.

MO : Matieres Organiques.

MON : Maticre Organique Naturelle.

MS : Matieres Séches.

MSE : Maison des Sciences de I’Eau de Montpellier.

NC : Parcelle expérimentale viticole sur sol ‘Non Carbonaté - acide’, située en 122
(découpage de I’'INRA).

nd : Non Déterminé.

NDIR : Cellule de détection Infra-Rouge Non Dispersif.

NF : Norme Francaise.

NOEC : No Observed Effect Concentration: Concentration la plus forte sans effet observé.
NPOC : Non-Purgeable Organic Carbon: Carbone organique non purgeable.

OCDE : Organisation pour la Coopération et le Développement Economique.

Pa : Pascal.

PC(s) : PhytoChélatines.

PCB(s) : PolyChloroBiphényls.

PM : Poids Moléculaire.

PPO : ProtoPorphyrinogéne Oxidase.
PVC : PolyChlorure de Vinyle.
PVDF : PolyFluorure de VinyliDéne.

RFU : Unité Relative de Fluorescence.
Rh : Site de prélévement sur le Rhone.
RI : Ratio d’Inhibition.

SAA : Spectrométrie d’ Absorption Atomique.
SAU : Surface Agricole Utile.



SMDE : Static Mercury Drop Electrode: Electrode a Goutte de Mercure Statique.

SPE : Solid Phase Extraction: Extraction en Phase Solide.

SPEX : Solution synthétique multi-élémentaire de calibration, de concentrations connues.
TE : Parcelle expérimentale TEmoin.

TIM : Effet estimé par la formule d’ Abbott.

TMPE : Thin Mercury Film Electrode: Electrode a Film de Mercure Fin.

Tr : Temps de Rétention.

TR : Parcelle expérimentale TRaitée.

USEPA : United States Environmental Protection Agency: Agence de Protection de
I’Environnent aux USA.
UV : Ultra-Violet.

V : Volt.
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Introduction

Les micropolluants présents dans 1’environnement ont des origines trés variées. Leur devenir
environnemental ainsi que leur impact potentiel sur les différents écosystémes sont tres
dépendants de leurs interactions avec le milieu environnant. Les principaux micropolluants
impliqués dans les phénomenes de pollutions chimiques sont les métaux (exemples: Cuivre,
Zinc, Plomb, Cadmium), les métalloides (exemples: Arsenic, Sélénium), les molécules
organiques (exemples: Pesticides, Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques - HAP(s),
Polychlorobiphényls - PCB(s)) et certains toxiques minéraux (Cyanure). Les cycles
biogéochimiques des éléments traces métalliques ainsi que des espéces organiques et
inorganiques sont influencés a la fois par les phénomeénes naturels et par les activités
humaines. Contrairement aux métaux, présents naturellement et en proportions diverses dans
la plupart des roches (fond géochimique) et de nombreux minéraux, les produits organiques
sont exclusivement introduits par I’activité anthropique, principalement en agriculture, pour
I’amélioration de la production des cultures. L’utilisation de ces produits phytosanitaires est a
I’origine d’un probléme majeur a I’interface de I’agriculture (amélioration de la productivité)
et de la préservation des ressources en eau. Ces contaminants peuvent étre a 1’origine de
perturbations a long terme des écosystémes aquatiques récepteurs, en particulier vis a vis des
producteurs primaires sensibles aux pollutions aussi bien organiques que métalliques.

L’objectif principal de la these est d’étudier et d’évaluer les effets de différents contaminants

(métaux et pesticides) en terme de biodisponibilité, voire de toxicité, sur des algues

microscopiques d’eau douce. Ces effets sur les écosystémes aquatiques sont étudiés en

prenant en compte:

e D’impact de la présence simultanée de plusieurs pesticides organiques,

e [l’influence des ligands naturels inorganiques et organiques dissous et particulaires sur la
biodisponibilité de contaminants inorganiques,

e larelation entre la spéciation et la biodisponibilité.

L’¢tude de I’impact de contaminants sur les écosystémes aquatiques a ¢té menée au niveau de
trois sites d’étude représentant des contextes de pollution agricole différents:

» L’impact de la présence simultanée de plusieurs pesticides organiques dans les eaux a été
étudié sur un site de riziculture en Camargue. Ce site a été choisi pour I’étude de cinq

pesticides (trois herbicides et deux insecticides) utilisés dans I’amélioration de la
production et de la protection du riz.

» L’influence des ligands ‘naturels’ sur la biodisponibilité du cuivre et du zinc a été étudi¢e
dans un milieu artificiellement chargé en matieéres organiques (Le site atelier Solepur

implanté a Plouvorn dans le Finistére-Nord).

> Larelation entre la spéciation et la biodisponibilité des contaminants a été abordée dans le
cadre d’un site soumis a une pollution métallique combinée a une pollution par des
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pesticides organiques issus du traitement de la vigne (Le bassin versant viticole de Roujan
et de la Peyne, Hérault), ainsi que sur le site Solepur.

Pour chacun des sites, une caractérisation des eaux (irrigation, drainage et ruissellement) a été
effectuée ainsi que I’analyse de spéciation des métaux présents (essentiellement cuivre et
zinc). Des bioessais, menés sur un organisme cible (algues d’eau douce) ont permis d’étudier
la biodisponibilité des produits phytosanitaires, des métaux et métalloides retenus. La toxicité
des composés seuls ou en mélange a été étudiée en conditions contrdlées en laboratoire.

Les informations issues de I’étude de ces sites, permettront de mieux comprendre I’influence
des paramétres environnementaux sur la toxicité observée, ceci dans des contextes de
pollutions agricoles d’origine diverse. La présence d’une multipollution peut également
engendrer des phénoménes de synergie et/ou d’antagonisme qui devront étre intégrés dans
I’évaluation de la toxicité globale. Les études réalisées en conditions contrdlées en paralléle
des études de terrain seront un complément indispensable pour une meilleure compréhension
des résultats obtenus sur des échantillons environnementaux complexes.

Le travail se structure en trois parties: I’étude bibliographique, les méthodologies et la
présentation des résultats.

Le chapitre bibliographique est consacré:

1 - A la présentation des différents polluants étudiés susceptibles d’€tre présents dans les eaux
issues des trois sites d’étude retenus:

- contaminants métalliques: cuivre, zinc et arsenic,

- contaminants organiques: produits phytosanitaires utilisés en riziculture. Trois
herbicides (Azimsulfuron, Oxadiazon et Prétilachlore) et deux insecticides (Fipronil et
Alphacyperméthrine) ont été sélectionnés en accord avec le calendrier des opérations
culturales réalisées sur le riz. Les connaissances acquises sur leur dégradabilité et leur devenir
dans D’environnement ainsi que leurs effets connus sur les écosystémes aquatiques sont
¢galement présentés.

2 - Aux outils d’évaluation de la spéciation et de la biodisponibilité des contaminants.

Cette partie est également 1’occasion de présenter les différentes formes d’apports des
contaminants environnementaux étudi€s, par les activités agricoles retenues dans le cadre de
cette étude (riziculture, épandages de lisiers de porcs et viticulture).

Le chapitre Matériel et Méthodes décrit:
e Les méthodes de caractérisation physico-chimique, d’analyses de 1’¢1ément total et
de spéciation.
e Les biotests sur algues et les différents critéres d’évaluation des effets.
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e Les sites d’étude et le détail des suivis expérimentaux en terme de choix de parcel-
les, de protocole d’échantillonnage spatio-temporel et de méthodologies d’analyses
spécifiques.

Le chapitre Résultats est subdivisé en quatre parties:

[1] La premicre partie est consacrée aux principaux résultats des études méthodologiques
menées sur algues en conditions controlées au laboratoire. Ces essais ont été réalisés en paral-
Iele sur deux algues de laboratoire couramment utilisées: Pseudokirchneriella subcapitata et
Chlorella sp.. Deux parametres de suivi d’effet ont été retenus, a savoir la mesure de linhibi-
tion de la croissance par fluorescence et de 1’activité estérasique. Les résultats obtenus ont fait
I’objet de comparaison.

[2] La seconde partie traite des résultats obtenus lors de 1’étude d’échantillons d’eaux sow
mis a une pollution organique. Le site correspondant concerne deux parcelles rizicoles a mode
de traitement différent, trois canaux de drainage ainsi que le fleuve Le Rhone (captage des
eaux d’irrigation). Lors de cette étude, les résultats de toxicité obtenus sur les échantillons na-
turels (parcelles, canaux de drainage et Rhone) ont été mis en relation avec les résultats analy-
tiques de dosage des résidus de produits phytosanitaires et les résultats d’analyses des princt
paux métaux lourds. Les effets antagonistes ou synergiques potentiels des produits phytosani-
taires recherchés ont également été appréhendés en étudiant la toxicité obtenue a partir de mé
langes de pesticides limités a des mélanges de deux herbicides.

[3 & 4] Les troisiéme et quatriéme parties sont consacrées a la description des principaux
résultats obtenus lors des suivis expérimentaux, respectivement sur le dispositif Solepur
(Partie III) et le bassin versant viticole de Roujan et de la riviere La Peyne (Partie IV), en
terme de répartition des éléments majeurs et d’évolution des concentrations totales en métaux.
Les principaux résultats de toxicité sont également détaillés. L’analyse d’échantillons d’eaux
de ruissellement et de drainage initialement non toxiques, aprés ajouts de cuivre, est menée
conjointement par biotests et par polarographie. Elle permet de présenter 1’étude des relations
potentielles entre la toxicité et les espéces chimiques mises en évidence par 1’analyse
polarographique.
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Dans le cadre de cette étude nous nous sommes intéressés a I’apport de micropolluants issus
de pratiques et activités agricoles en nous appuyant sur trois sites soumis a des pressions
agricoles diverses: la riziculture en Camargue, 1’épandage de lisiers de porcs en Bretagne et la
viticulture en Languedoc-Roussillon.

I- Comportement des principaux contaminants associés aux activités

agricoles sélectionnées

L’activité agricole contribue a I’entrée et a I’accumulation d’éléments traces et de pesticides a
partir de différentes sources dont 1’apport de produits phytosanitaires et de fertilisants. Ces
apports, principalement de cuivre et de zinc par 1’épandage massif de lisiers de porcs, de
produits phytosanitaires d’origine minérale (Cu, Mn, Zn, As) et organique associés a une
exploitation intensive de certaines cultures, ne sont pas sans conséquence pour le milieu
environnant (Alloway, 1995).

I-1 Les pesticides apportés par la production rizicole en Camargue

I-1-1 Propriétés physico-chimiques des pesticides

Les propriétés intrinséques des produits phytosanitaires, celles du sol (structure, type et
quantité d’argiles, teneurs et nature de la matiere organique, 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 I’environnement
et doivent étre considérés dans 1’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. Il ne faut pas confondre cette notion avec le terme de
rémanence qui désigne la durée pendant laquelle les effets d’un traitement restent
perceptibles sur une culture. Cependant le fait que I’efficacit¢é 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 I’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. Le taux de dégradation est associé au
coefficient de la cinétique de dégradation v = Vmax [S / Km + S] avec Vmax: taux de
dégradation maximum (mg/h) et Km: constante de Michaelis-Menten (S (0,5xVmax). D’autre
part, les métabolites et les produits de dégradation ne sont pas forcément inoffensifs pour le
milieu (Kolpin et al., 1998), ils peuvent étre aussi voire plus toxiques que la molécule initiale
(Tessier et Clark, 1995 ; Belfroid ef al., 1998).



La mobilité et le transfert des produits phytosanitaires sont fonction de leurs propriétés
chimiques intrinséques. La volatilité (constante de Henry), la solubilité dans 1’eau, la capacité
a se fixer aux matiéres complexantes du sol (coefficient de partage carbone organique-eau -
K,.) ainsi que le coefficient de partage octanol-eau (Kow) déterminent le compartiment dans
lequel le produit va se retrouver préférentiellement. Le dernier indice traduit la lipophilie
(hydrophobie), ou hydrophilie (lipophobie) dune molécule. Il existe une corrélation entre la
liposolubilité 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 & mesure que [’on progressive dans la chaine
trophique) dans les écosystémes via les organismes vivants.

1-1-2 Toxicité des herbicides

Les algues, bien que n’étant pas les organismes ciblés par I’emploi des herbicides, peuvent
étre affectées par leur présence de par leur similitude physiologique avec les plantes. Les
principaux processus métaboliques des organismes chlorophylliens affectés par les herbicides
incluent la photosynthése (Caux et al., 1996 ; Fairchild et al., 1998), la respiration, la synthése
des acides aminés et des protéines (Nystrom et Blanck, 1998 ; Geoffroy et al., 2002 ; Sabater
et al., 2002), des lipides (Fairchild et al., 1998), des acides gras (Kasai et Hatakemaya, 1993),
des pigments et des acides nucléiques, le maintien de I’intégrité membranaire (Saenz et al.,
2001) et les transferts d’énergie (Peterson et al., 1994) (Tableau I-1). D’autres processus
vitaux peuvent &tre concernés tels la croissance et la différenciation, la mitose et la méiose, le
transport et la translocation des ions et des molécules ainsi que la transpiration (Dexter et al.,
1994) (Tableau I-1). Le tableau suivant (I-1) présente une classification des principaux
mécanismes d’action et niveaux d’action (tissulaire et/ou cellulaire) des principales familles
chimiques d’herbicides.

Parmi les produits phytosanitaires préconisés pour lutter contre le développement des
adventices (se référer a ’annexe 1-I), trois herbicides ont été retenus dans le cadre de cette
étude. Leurs propriétés physico-chimiques, leur comportement dans I’environnement ainsi que
leur mode d’action spécifique et leur toxicité sur certains organismes aquatiques seront
détaillés dans les paragraphes suivants. Toutes les données présentées sont majoritairement
issues des fiches Agritox de I'INRA.



Tableau I-1: Classification des herbicides par famille chimique et mode d’action spécifique
(Adapté de la classification HRAC - Schmidt, 1997).

Groupes HRAC

Mode d'action

Famille Chimique

A Inhibition de I'AcétylCholineA Carboxylase Aryloxyphénoxypropionates
(ACCase) Cyclohexanediones
B Inhibition de I'AcétoLactate Synthase (ALS) et Sulfonylurées, Pyrimidinyl(thio)benzoates
de I'AcétoHydroxyAcide Synthase (AHAS) Imidazolinones, Triazolopyrimidines
C Inhibition de la photosynthése au niveau du Triazines, Triazinones, Triazolinones
photosysteme I Phényl-carbamates, Urées, Amides, Nitriles
Benzothiadiazinones, Phényl-pyridazines
D Perturbation du transport d'électrons au niveau Bipyridyliums
du photosystéme |
E Inhibition de la ProtoPorphyrinogéne Oxidase Oxadiazoles, Thiadiazoles, Triazolinones
(PPO) Phénylpyrazoles, Diphényléthers, N-phénylphthalimides
F1 Inhibition de la biosynthése des caroténoides Pyridazinones
au niveau de la Phytoéne DéSaturase (PDS) Pyridinecarboxamides
F2 Inhibition de la 4-HydroxyPhényl-Pyruvate-Dioxygénase  Trikétones, Isoxazoles, Pyrazoles
(4-HPPD)
F3 Inhibition de la biosynthése des caroténoides Triazoles, Urées, Diphényléthers
(cible inconnue)
Inhibition de la EPSP synthase Glycines
H Inhibition de la glutamine synthétase Acides phosphiniques
| Inhibition de la DiHydroPtéroate synthase (DPH) Carbamates
K1 Inhibition de I'assemblage des microtubules Dinitroanilines, Pyridines, Benzamides
K2 Inhibition de la mitose / organisation des microtubules Carbamates
K3 Inhibition de la division cellulaire Chloroacétamides, Acétamides, Oxyacétamides
L Inhibition de la synthése de la cellulose Nitriles, Benzamides, Triazolocarboxamides
Destruction membranaire Dinitrophénols
N Inhibition de la synthése lipidique Thiocarbamates, Acides Chloro-Carboniques,
Phosphorodithioates, Benzofuranes
(0] Action sur les auxines Acides Phénoxy-Carboxyliques, Benzoiques
Acides Pyridine-Carboxyliques, Quinoline-Carboxyliques
Inhibition du transport des auxines Phthalamates Semicarbazones
Z Mécanismes inconnus Acides arylaminopropioniques, Organoarsenicals

Pyrazoliums




I-1-3 L’ Azimsulfuron

I-1-3-1 Propriétés physico-chimiques
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L’Azimsulfuron ou 1-(4,6-dimethoxypyrimidin-2-yl)-3-[ 1-methyl-4-(2-methyl-2H-tetrazol-5-
yl)-pyrazol-5-ylsulfonyl]urea (International Union of Pure and Applied Chemistry - [UPAC)
fait partie de la famille des Sulfonylurées (Tableau I-2).

Formule brute

C13H16NIOOSS
Poids moléculaire (g/mole) 424.4
Constante de Henry (Pa*m’/mole) 5a9 10"
Solubilité dans I’eau (mg/l) a 20°C et pH=7 1050
Log Kow (25°C, pH=7) 0,043

Tableau I-2: Principales caractéristiques de I’ Azimsulfuron (données Agritox).

Cet herbicide, utilisé en traitement de post-levée pour la culture du riz, n’est pas appliqué
directement sur le sol mais introduit dans la couche d’eau. C’est un composé¢ a action
systémique qui peut étre absorbé par les racines et les feuilles et transporté dans le xyléeme et
le phloéme. Son temps de demi-vie est de 89, 124 et 132 jours aux pH respectifs de 5, 7 et 9 a
26°C.

I-1-3-2 Dégradabilité et devenir environnemental

L’azimsulfuron est susceptible de se dégrader par phototransformation directe dans 1’eau, sa
DTs est alors de 103, 164 et 225 jours a 20°C aux pH respectifs de 5, 7 et 9 (photopériode
24/24 ; données Agritox). Les sulfonylurées sont principalement décomposées par hydrolyse
chimique et par I’action microbienne alors que la photolyse agit avec une moindre importante
sur leur dégradation (Blair et Martin, 1988). Ces composés sont absorbés plus fermement sur
les particules de sol et de la matiere organique lorsque le sol est acide (pH faible). La
persistance de I’azimsulfuron en plein champ donne une DTso de 3 jours et une DTy comprise
entre 8 et 10 jours. Sa persistance mesurée en laboratoire (DTsy) varie, quant a elle, de 21 a
178 jours a pH = 6,1, de 26 a 116 jours a pH = 6,9 sur sols limoneux fins. Sur sols limoneux



sableux, elle varie de 18 a 60 jours (pH = 5,8), sur sols argileux de 98 a plus de 120 jours (pH
= 8,1) et enfin sur sols argileux limoneux de 120 a 134 jours (pH = 8,1). La variation de pH a
I’intérieur d’un champ influence fortement sur la capacité d’un herbicide a persister dans le
sol. Ce qui se traduit par une persistance des sulfonylurées plus élevée aux pH basiques.

I-1-3-3 Mode d’action et Toxicité

L’azimsulfuron appartient a la famille des sulfonylurées, reconnues pour leur effet inhibiteur
de I’AcétoLactate Synthase (ALS) également appelée AcétoHydroxyAcide Synthase (AHAS)
impliquée dans la biosynthése de certains acides aminés essentiels (valine, leucine,
isoleucine). Cette inhibition engendre un arrét rapide de la division cellulaire donc de la
croissance. Cette diminution de la croissance voire la totale destruction de la plante peuvent
étre imputées a un manque en acides aminés essentiels au développement normal ou dues a
une accumulation de produits de synthése intermédiaires et toxiques (Brown, 1990 ; Brown et
Kearney, 1991 ; Sabater ef al., 2002).

Cet herbicide est class¢ N R53 R50 conformément au classement en vigueur de la
Commission d’étude de la toxicité des produits antiparasitaires a usage agricole et assimilé
(CTM du 14/01/98). 11 peut entrainer des effets néfastes a long terme pour 1’environnement
aquatique (R53) et est considéré comme tres toxique pour les organismes aquatiques (R50).
Pour la truite arc-en-ciel et le crapet arlequin, les concentrations en azimsulfuron suffisantes
pour obtenir la CLsy (Concentration Létale engendrant 50% de mortalit¢) varient
respectivement de 0,36 a plus de 2,26 mM pour une durée d’exposition de 96 heures. Par
contre, en toxicité chronique, I’azimsulfuron a des effets sur 1’éclosion des ceufs de truites arc-
en-ciel & une concentration beaucoup plus faible de 0,015 mM (90 jours d’exposition) ainsi
que sur la croissance et la mortalité¢ des juvéniles pour une durée d’exposition de 28 jours, a
une concentration de 0,05 mM. La mobilité de Daphnia magna est également affectée par ce
produit pour une durée d’exposition de 21 jours a une concentration de 0,013 mM. En ce qui
concerne les algues, pour une exposition de 120 heures, I’inhibition de 50% de la croissance
est obtenue pour des concentrations comprises entre 0,03 et 0,05 uM pour respectivement
Selenastrum capricornutum, Skelatonema, Navicula et Anabaena flos-aquae.



I-1-4 L’ Oxadiazon

I-1-4-1 Propriétés physico-chimiques

L’Oxadiazon ou 5-tert-Butyl-3-(2,4-dichloro-5-(isopropyloxy)phenyl)-1,3,4-oxadiazol-2(3H)-
one (IUPAC) fait partie de la famille des Oxadiazoles. Cet herbicide de contact a diffusion
nulle ou tres faible, utilisé en traitement de pré-émergence dans la culture du riz, est un
composé¢ stable a un pH compris entre 5et 7. Le tableau suivant (I-3) présente ses principales
caractéristiques physico-chimiques.

Formule brute C5HsC1LN»O;

Poids moléculaire (g/mole) 345,23
Constante de Henry (Pa*m*/mole) a 25°C 3,57 107
Solubilité dans I’eau (mg/l) a 20°C 1
Coefficient de partage octanol/eau 63100
Log Kow 4,8

Tableau I-3: Principales caractéristiques de 1’Oxadiazon (données Agritox).

I-1-4-2 Dégradabilité et devenir environnemental

L’oxadiazon est susceptible de se dégrader par phototransformation directe dans 1’eau (DTsy =
2,75 jours a un pH de 5) et par photodégradation directe dans le sol (DTso = 165 jours)
(Données Agritox). La persistance de I’oxadiazon au champ est de 2 mois, la DTso plein
champ varient de 15 a 180 jours selon les conditions climatiques et ’humidité du sol (Barret
et Lavy, 1984 ; Wauchope et al., 1991). L’étude menée en laboratoire par Ying et Williams en
2000 (a) donne une valeur de DTs dans 1’eau de 7,38 jours. Ce produit est rapidement adsorbé
lors de tests de lixiviation sur colonnes, les métabolites sont, quant a eux, peu mobiles.
D’apres les études menées, par Das et al. (2003) et Ying et Williams (2000b), le temps de
demi-vie de 1’oxadiazon dans le sol est de respectivement 12 et 14 jours. Les travaux de Das
et al. (2003) démontrent qu’apres 20 jours d’application, le taux de dissipation de I’oxadiazon
est tres rapide (64%), apres 60 jours seulement 0,5% de résidus est encore présent dans le sol
des rizicres traitées. Les oxadiazoles sont fortement adsorbés sur la matiére organique et les
colloides du sol (Ying et Williams, 2000b). Ying et Williams (2000a) concluent qu’en
présence de sédiments, la sorption de 1’oxadiazon est forte (Kd variant de 23 a 28) avec une



fixation préférentielle sur la matiere organique, les composés argileux intervenant dans une
moindre mesure. Par contre, en I’absence de sédiments, la dégradation de 1’oxadiazon
s’effectuera plus rapidement.

I-1-4-3 Mode d’action et Toxicité

Les oxadiazoles sont connus pour affecter la biosynthése de la porphyrine et indirectement la
biosynthése des chlorophylles en inhibant 1’action de la protoporphyrinogéne oxidase ce qui
induit une accumulation non régulée de protoporphyrine IX. Ce pigment photosensible génére
des oxygenes singulets qui a terme sont responsables de la destruction de la membrane par
péroxydation (Dayan and Duke, 1997; Duke et al., 2000; Geoffroy et al., 2002).
Conformément au classement en vigueur de la Communauté Economique Européenne
(30/09/96 adaptation de la directive européenne 67/548/CEE), 1’oxadiazon est répertori¢ N
R53 R50. Tout comme I’azimsulfuron, il est considéré comme trés toxique pour les
organismes aquatiques (R50) et peut entralner des effets néfastes a long terme pour
I’environnement aquatique (R53). En effet, les concentrations en oxadiazon nécessaires pour
obtenir la CLs varient respectivement, pour la truite arc-en-ciel et le crapet arlequin, de 3 a 26
et de 2 a 36 uM pour une durée d’exposition de 96 heures. La concentration entrainant une
immobilisation de 50% de Daphnia magna est supérieure a 7 uM pour un temps d’exposition
de 48 heures. En toxicité chronique, I’oxadiazon agit sur la croissance des juvéniles de vairons
et de truites arc-en-ciel pour des durées d’exposition respectives de 43 et 60 jours a des
concentrations de 0,096 et 0,0025 uM. En ce qui concerne les algues, pour une exposition de
120 heures, I’inhibition de 50% de la croissance est obtenue avec respectivement une
concentration de 10 pM pour Anabaena flos-aquae et de 0,37 et 0,024 puM pour
respectivement Navicula pelliculosa et Selenastrum capricornutum.



I-1-5 Le Pretilachlore
I-1-5-1 Propriétés physico-chimiques

i
C1—CH,—C CH;—CH;—CH,
N—CH;—CH,—0
CHg_HQC CHZ_CHg

Le Prétilachlore ou acétamide-2-chloro-N-(2,6-diethylphenyl)-N-(2-propoxyethyl) -
(Chemical Abstract Service - CAS) ; 2-chloro-2’,6’-diethyl-N-(2-propoxyethyl)acetanilide —
(IUPAC), fait partie de la famille des Chloroacétamides (Tableau I-4).

Formule brute C,7H2CINO>
Poids moléculaire (g/mole) 311,9
Tension de vapeur a 20°C (nPa) 134,6
Solubilité dans I’eau (mg/l) a 20°C 50
Coefficient de partage octanol/eau 12020
Log Kow 4,08

Tableau I-4: Principales caractéristiques du Prétilachlore (données Agritox).

Cet herbicide utilisé aussi bien en pré que post-semis pour la culture du riz, posseéde une demi-
vie supérieure a 200 jours a des pH compris entre 1 et 9 et une demi-vie de seulement 14 jours
pour des pH basiques (>13). Inhibiteurs des pousses, les composés de la famille des
chloroacétamides sont uniquement mobiles dans le xyléme.

I-1-5-2 Dégradabilité et devenir environnemental

La dégradation des chloroacétamides est principalement assurée par les microorganismes. Le
prétilachlore est susceptible de se dégrader par phototransformation directe dans 1’eau (DTso
comprise entre 2,4 et 5,1 jours). Sa persistance en plein champ donne des valeurs comprises
entre 11 et 60 jours et une DTsy de 25 jours en sol inondé. Dans de telles conditions, il n’est
pas persistant et ne fournit pas de métabolites majeurs. Sa persistance est plus grande en
conditions anaérobies et dans les sols frais. Le prétilachlore reste immobile (forte adsorption)
lors de tests de lixiviation sur colonnes sur sols limoneux sableux, limoneux fins et sur sols
sableux (pH = 7,8). Pour un pH inférieur a 6,6, il devient peu mobile (données Agritox).

I-1-5-3 Mode d’action et Toxicité

Le prétilachlore est répertori¢ Xi R43 conformément au classement en vigueur de la
Commission d’étude de la toxicité des produits antiparasitaires a usage agricole et assimilé



(CMT du 18/11/92). C’est un produit irritant (Xi) qui peut entrainer une sensibilisation par
contact avec la peau (R43). Le mode et le site d’action de ce composé sont mal connus mais la
division cellulaire semble affectée (Kasai, 1999). D’apreés Schmalfuss et al. (2000), il agirait
sur la division cellulaire en bloquant la synthése des treés longues chaines d’acides gras.

La concentration en prétilachlore nécessaire pour obtenir la CLso pour la carpe miroir est de
7,4 uM, elles varient de 2,9 4 9,0 et de 6,7 a 8,7 uM respectivement pour la truite arc-en-ciel
et le poisson chat, pour une durée d’exposition de 96 heures. Peu de données de toxicité
chronique sont disponibles pour le prétilachlore. Seule la concentration entrainant 50%
d’inhibition de la croissance d’une algue non spécifié¢e est mentionnée (0,004 pM), pour une
durée d’exposition non précisée.

Méme si le prétilachlore n’est pas répertorié comme néfaste pour les organismes aquatiques,
les données fournies par Agritox le classent comme 1’herbicide étudié le plus toxique pour les
algues (gradient de toxicité suivant pour les algues Prétilachlore > Oxadiazon >
Azimsulfuron). De plus, les conditions expérimentales n’étant pas détaillées dans les fiches de
I’INRA, il semble nécessaire de tester chacun des produits, sur un organisme aquatique cible,
seul et en association, ceci de facon a vérifier le gradient de toxicité dans nos conditions
expérimentales d’analyses et pour chacun des parametres d’effet étudiés et de mettre en
évidence de possibles interactions entre des herbicides possédant des mécanismes d’action
différents.

Des interventions phytosanitaires supplémentaires sur le riz, peuvent étre effectuées pour
prévenir du développement des larves de chironomes (mai-juin) et des pyrales (juillet- aofit).
Elles ne sont pas systématiques et se traduisent par I’emploi d’insecticides appropriés.
Généralement le fipronil est utilisé pour lutter contre les larves de chironomes (Stevens et al.,
1998) et I’alphacyperméthrine pour détruire les pyrales. Ces deux insecticides agissent au
niveau du systéme nerveux des insectes ciblés en affectant certains des canaux ioniques
présents sur la fibre nerveuse des axones (Valles et Koehler, 1998).
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1-1-6 le Fipronil

I-1-6-1 Propriétés physico-chimiques

Le Fipronil ou 1H-pyrazole-3-carbonitrile,5-amino-1-[2,6-dichloro-4-(trifluoromethyl)
phenyl]-4-[(trifluoromethyl)sulfinyl] - (CAS) ; [5-amino-1-(2,6-dichloro- a - o — a — trifluoro-
p-tolyl)-4-trifluoromethyl-sulfinylpyrazole-3-carbonitrile] — (IUPAC) - fait partie de la famille
des Pyrazoles (Tableau I-5).

Formule brute C,H4C1,F¢NL,OS

Poids moléculaire (g/mole) 437,14
Constante de Henry (Pa*m*/mole) a 20°C 3,75 10°
Solubilité dans I’eau (mg/l) a 20°C 24et2,2auxpH Set9
Log Kow 4

Tableau I-5: Principales caractéristiques du Fipronil (données Agritox).
Cet insecticide utilisé pour lutter contre le développement des larves de chironomes possede
un temps de demi-vie de 14 jours au pH de 9 et est supérieur a 30 jours pour des pH compris

entre S et 7.

I-1-6-2 Dégradabilité et devenir environnemental

Le fipronil est susceptible de se dégrader par phototransformation directe dans 1’eau (DTso de
1 jour) et par photodégradation directe dans le sol avec une DTso jour de 34 jours et une DTs
nuit de 49 jours (photopériode 8/16) sur sols limoneux argileux. Sa persistance en plein
champ donne une DTs variant de 96 a 135 jours. Sa persistance mesurée en laboratoire varie,
quant a elle, de 18 a 40 jours sur sols sableux limono-argileux. Elle est de 62 jours sur sols
sableux et de 117 jours sur sols argileux-sablo-limoneux. Ce produit est immobile (fortement
adsorbé) lors de tests de lixiviation sur colonnes sur sols sableux, limoneux, sableux limono-
argileux et peu mobile sur sols argileux sablo-limoneux (Données Agritox).
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I-1-6-3 Mode d’action et Toxicité

Les insecticides de la famille des pyrazoles, dont est issu le fipronil, sont connus pour leur
action inhibitrice du récepteur GABA (‘Gamma-AminoButyric Acid’) qui régule 1’entrée des
ions chlorures dans les neurones (Cole et al., 1993). Ils agissent au niveau du systéme nerveux
central et sont responsables d’une hyper-excitation nerveuse et musculaire (Valles et Koehler,
1998).

Le fipronil est class¢ N R53 R48/25 523/24/25 R55 R57 50 conformément au classement en
vigueur de la Commission d’étude de la toxicité des produits antiparasitaires a usage agricole
et assimilé (CTM du 09/06/93). Ce composé, tres toxique par inhalation, par contact par la
peau et par ingestion (R23/24/25) peut provoquer en cas d’exposition prolongée par ingestion,
de graves effets pour la santé (R48/25). Tout comme 1’oxadiazon et I’azimsulfuron, ce produit
peut entrainer des effets néfastes a long terme pour 1’environnement aquatique (R53). Il est
¢galement considéré comme tres toxique pour la faune (R55), pour les abeilles (R57) et pour
les organismes aquatiques (R50). En effet, les concentrations en fipronil nécessaires pour
obtenir la CLsy, pour le crapet arlequin, la truite arc-en-ciel et la carpe miroir, sont
respectivement égales a 0,19, 0,57 et 0,78 uM pour une durée d’exposition de 96 heures. Pour
Daphnia magna, la Clsy est supérieure a 0,43 uM pour une exposition de 48 heures. En
toxicité chronique, le fipronil agit sur la survie larvaire des truites arc-en-ciel pour une durée
d’exposition de 90 jours a une concentration de 0,03 uM. Le taux de croissance ainsi que la
reproduction de Daphnia magna sont également affectés par ce produit pour une durée
d’exposition de 21 jours pour des concentrations respectives de 0,02 et 0,046 uM. En ce qui
concerne Scenedesmus subspicatus, une concentration de 0,16 uM est nécessaire pour obtenir
une inhibition de 50% de la croissance algale pour une temps d’exposition de 96 heures.
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I-1-7 L’Alphacyperméthrine

I-1-7-1 Propriétés physico-chimiques

o o

G\\_@

cl

L’Alphacyperméthrine ou cyano-(3-phenoxyphenyl)-methyl 3-(2,2-dichloroethenyl)-2,2-
dimethylcyclopropane-1-carboxylate (IUPAC) fait partie de la famille des Pyréthrinoides. Cet
insecticide utilisé en riziculture pour lutter contre le développement des pyrales est un
composé stable a un pH compris entre 3 et 7 et instable a un pH compris entre 12 et 13. Ses
principales caractéristiques physico-chimiques sont détaillées dans le tableau suivant (I-6).

Formule brute C22H19C12NO3
Poids moléculaire (g/mole) 416,3
Tension de vapeur (uPa) 0,17
Solubilité dans I’eau (mg/1) a 25°C <0,01
Coefficient de partage octanol/eau 140000
Log Kow 5,16

Tableau I-6: Principales caractéristiques de 1’ Alphacyperméthrine (données Agritox).

I-1-7-2 Dégradabilité et devenir environnemental

L’alphacyperméthrine est susceptible de se dégrader par phototransformation directe dans
I’eau (1,3 jours). Sa persistance au champ mesurée en laboratoire fournit une DTs, de 189
jours sur sols limono-argileux et de 91 jours sur sols sableux. Ce produit est fortement
adsorbé lors des tests de lixiviation sur colonnes et présente une trés faible solubilité. II est
non biodégradable en 28 jours.

I-1-7-3 Mode d’action et Toxicité

Les pyréthrinoides perturbent la perméabilité des membranes nerveuses en agissant au niveau
des canaux sodium voltage-dépendant ce qui entraine une stimulation nerveuse continue
(Soderlund et Bloomquist, 1989). Les canaux a sodium régulent le flux entrant d’ions sodium
responsables de I’excitation de I’axone. Le site d’action de cette famille d’insecticides n’est
pas connu précisément mais ils semblent agir conjointement sur les systémes nerveux central
et périphérique. Une perte de la coordination des mouvements, des convulsions et une
paralysie totale sont les principaux symptomes observés (Valles et Koehler, 1998).
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L’alphacyperméthrine est répertori¢ N T R53 R25 R50 conformément au classement en
vigueur de la Commission d’étude de la toxicité des produits antiparasitaires a usage agricole
et assimilé (CMT du 16/02/00). Tout comme le fipronil, I’oxadiazon et 1’azimsulfuron, ce
produit peut entrainer des effets néfastes a long terme pour 1’environnement aquatique (R53).
Ce composé est considéré comme trés toxique pour les organismes aquatiques (R50) et
toxique en cas d’ingestion (R25). Pour le vairon a grosse téte et la truite arc-en-ciel, les
concentrations en alphacyperméthrine nécessaires pour obtenir la Cls, sont respectivement
égales a 0,0022 et 0,0067 uM pour une durée d’exposition de 96 heures. Pour Daphnia
magna, la Clso est de 0,0026 et 0,0007 uM pour respectivement une exposition de 24 et 48
heures. En toxicité chronique, I’alphacyperméthrine a une concentration de 0,00007 uM, a des
effets sur la survie des juvéniles de vairons a grosse téte pour une durée d’exposition de 34
jours. A la méme concentration, cette substance agit sur la reproduction de Daphnia magna
pour une durée d’exposition de 21 jours. En ce qui concerne Selenastrum, une concentration
supérieure a 0,24 uM entraine une inhibition de moitié, de sa croissance (données Agritox).

Méme si les organismes aquatiques et en particulier les algues ne sont pas les organismes
ciblés par ’emploi d’insecticides, les données recueillies sur les fiches Agritox nous prouvent
que leur action peut également étre néfaste pour les écosystémes aquatiques. De plus ces
insecticides pouvant également interagir avec les autres produits phytosanitaires utilisés en
riziculture, il nous a semblé judicieux de les inclure dans notre étude.

Parmi les différents produits phytosanitaires utilisés en riziculture afin de protéger la quantité
et la qualité de la récolte, certains peuvent se retrouver a 1’état de traces dans les eaux
d’irrigation et de drainage issues des riziéres. L’impact le plus important de ces traitements
phytosanitaires est li¢ a la réception des eaux d’irrigation des rizi€res et a leur apport potentiel
de résidus phytosanitaires dans les étangs de la Réserve Naturelle de Camargue (Etang de
Vaccares en particulier).

En ce qui concerne I’apport de métaux et métalloides dans I’environnement, le cuivre est
majoritairement introduit par la viticulture et 1’épandage de lisiers de porcs. Il en est de méme
pour le zinc utilisé en agriculture sous forme de sulfate mais également présent dans de
nombreux produits phytosanitaires dérivés de 1’acide dithiocarbamique (zinebe, mancozebe,
ziram...). Du fait de leur stabilité, de leur non-dégradabilité et de leur persistance dans
I’environnement, les métaux et les métalloides sont propices au transport et a I’accumulation
dans les trois compartiments de 1’environnement. Au cours de leur transport ces ¢éléments
subissent des interactions diverses, notamment avec des especes organiques ou minérales, en
suspension ou dissoutes avec lesquelles ils peuvent former des complexes. De ces interactions
dépend fortement leur devenir dans 1’environnement.
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I-2- Le cuivre, le zinc et I’arsenic: apports par les épandages de lisiers de porcs et la
viticulture

La justification du choix de I’étude du cuivre, du zinc et de 1’arsenic ainsi que des généralités
sur I’épandage de lisiers de porcs et la viticulture sont présentées en annexes 1-II et 1-I11.

1-2-1 Comportement du cuivre et du zinc dans [’environnement

Dans I’eau, le cuivre et le zinc (de poids moléculaire respectif de 63,546 et 65,39 g/mole) sont
présents sous forme hydratée (M*"), complexée par des ligands organiques (acides fulviques et
humiques) ou inorganiques ou sont adsorbés sur des particules (Figure I-1).

Milieu aquatique Comp e;;t"?" Organisme
cold Mg,
1 éi.cat%or'\
/ Ion libre

M Complexation M
= —_—
Adsorption

Précipitation

Formes pq1, % ML
Complexées

Figure I-1: Interactions subies par les métaux au cours de leur transport en milieu
aquatique (Gilbin, 2002 adapté de Turner et Tessier, 1995).

Les caractéristiques physico-chimiques de 1’eau (pH, potentiel redox, lumiére, température,
dureté, force ionique, teneur en ligands organiques et inorganiques...) agissent sur le degré de
dissociation entre les formes complexées et ionique. La complexation avec des ligands
organiques et minéraux ainsi que la compétition avec d’autres cations divalents (Ca**, Mg*",
Fe*") influencent notamment le devenir des métaux (Figure I-1). De surcroit, le ruissellement
peut également étre responsable de la dissolution et de la mise en suspension de cristaux
précipités, du transport de la forme dissoute présente dans la lame d’eau, du métal adsorbé sur
les particules de sol érodées ainsi que de leur désorption. La majeure partie du cuivre rejeté
dans I’eau se retrouve sous forme particulaire et tend a se déposer, a précipiter ou a s’adsorber
sur la matiére organique, les argiles et sur les oxydes et hydroxydes de mangan¢se et de fer.
Drailleurs, une quantité importante du zinc et du cuivre présents dans les eaux de surface se
retrouve et s’accumule finalement dans les sédiments des riviéres, des estuaires et des zones
cotieres ou ces métaux se lient a des ligands inorganiques et organiques, réduisant ainsi leur
mobilité et biodisponibilité. Néanmoins, un relargage ultérieur des métaux reste possible
depuis les sédiments contaminés en fonction des conditions physico-chimiques du milieu.
Dans les sols, le zinc et le cuivre s’accumulent en surface sous des formes stables par
adsorption sur la matiére organique et migrent peu en profondeur. Leur comportement dans le
sol est fortement dépendant du pH, du potentiel redox du sol, de sa capacité d’échange
cationique, de la nature, distribution et vitesse de décomposition de la matiére organique, de la
présence d’oxydes, des proportions en sables, limons et argiles.
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1-2-2 Toxicité et mode d’action du cuivre

A faibles concentrations, le cuivre est un ¢lément essentiel pour les algues (Tableau 1-7)
comme constituant et cofacteur de différentes enzymes, il intervient également dans diverses
voies métaboliques comme catalyseur (Franklin et al., 2002). Cependant, a des concentrations
plus importantes que celles nécessaires a un développent optimal, le cuivre inhibe la
croissance et plusieurs processus cellulaires incluant la photosynthése, la respiration, 1’activité
enzymatique mais également la synthése de pigments et de protéines. La division cellulaire
peut, également, étre affectée par le cuivre par oxydation des groupements thiol, sulthydryl et
du glutathion (Stauber et Florence, 1987 ; Raven ef al, 1999 ; Franklin et al., 2000 ; Yruela et
al., 2000).

L’¢lément cuivre est susceptible de se fixer trés rapidement sur la surface membranaire des
algues (Figure I-1), I’introduction dans la cellule étant facilitée par le phénomene de diffusion
(Luoma, 1995). Au niveau membranaire, le cuivre peut engendrer des modifications du
potentiel de membrane et de la perméabilité de celle-ci (Sunda et Huntsman, 1983 ; Cid ef al.,
1996 ; Franklin et al., 2000-2001b). Une fois intégrée dans la cellule, le cuivre peut inhiber les
enzymes présentes dans le cytoplasme comme les catalases (Stauber et Florence, 1987), les
estérases (Arsenault et al., 1993) et la B-D-galactosidase (Peterson et Stauber, 1996 ; Franklin
et al., 2000-2001b). Il peut également causer des modifications de pH et perturber le transport
des ¢électrons au niveau mitochondrial ainsi que la production d’ATP (Cid et al., 1995-1996)
et affecter les organelles subcellulaires comme les chloroplastes. Wong et al. (1994) ont noté
une altération structurale de la membrane des thylakoides de Chlorella sp. ainsi qu’une
inhibition de la photosynthése suite a une exposition prolongée des algues a de fortes
concentrations de cuivre.

Eléments Symbole Indispensable a faibles conc. Toxiques a fortes conc.
Végétaux Animaux Végétaux Animaux

Arsenic As v v v
Bore B v v

Cobalt Co v v v
Chrome Cr v v
Cuivre Cu v v v
Etain Sn v v
Fluor F v

Fer Fe v v

lode | v v
Manganése Mn v v v

Molybdéne Mo . v v
Nickel Ni v v v v
Sélénium Se v v
Silicium Si v v
Vanadium \% v v v
Zinc Zn v v v v
Cadmium Cd v v
Mercure Hg v v
Plomb Pb v v
Thallium Tl v v

Tableau I-7: Eléments métalliques traces indispensables aux organismes biologiques
(animaux et végétaux) et toxicité (Souce Ademe, 1995 ; Juste et al., 1995).
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1-2-3 Toxicité et mode d’action du zinc

Le zinc est un élément essentiel pour I’ensemble des organismes vivants (Tableau I-7), il joue
un rdle spécifique dans de nombreuses réactions biologiques en particulier enzymatiques en
intervenant comme cofacteur. Tout comme le cuivre, en concentrations excessives
(supérieures a sa concentration optimale), il peut perturber les processus métaboliques et
endommager certains tissus intracellulaires (Price et Morel, 1994). L’étude menée par
Paulsson et al. (2000) montre que le zinc interfére avec le phosphore intracellulaire présent
dans les algues et le phosphore extracellulaire, rendant ce nutriment moins disponible pour la
communauté algale.

1-2-4 Comportement de [’arsenic dans [’environnement

L’arsenic existe dans l’environnement sous forme inorganique et sous différents états
d’oxydation (arsenic élémentaire (0), arséniate (+V), arsénite (+III) et arsine (-III)) qui
interviennent dans le comportement, la mobilité, la biodisponibilité¢ et la toxicité de cet
¢lément dans les milieux aquatiques (Stoeppler, 1992 ; Jain et Ali, 2000). L’arsenic forme
¢galement des composés organiques trés stables, tant trivalents que pentavalents. Le
comportement dans I’eau de I’arsenic, métalloide de poids moléculaire de 74,92 g/mole, est
essentiellement sous I’influence de facteurs physico-chimiques d’adsorption, de
complexation, de précipitation-dissolution et de co-précipitation. De plus, 1’arsenic peut subir
diverses transformations chimiques et biochimiques telles que l'oxydation, la réduction,
I’hydrolyse, la méthylation et la déméthylation. Dans les eaux naturelles comme dans les sols,
les arséniates (V) et les arsénites (III) sont les principales formes d’arsenic. En général, les
composés d’As(V) sont dominants dans les milieux aérés alors que les composés d’As(III)
sont dominants en conditions légerement réductrices. Le pH joue alors un role important sur la
spéciation chimique dans les différentes phases liquides et solides en présence, en déterminant
le degré d’oxydoréduction (+III ou +V). A terme les sédiments océaniques constituent
I’accumulateur final d’une bonne partie de 1’arsenic présent dans I’environnement (Molénat et
al., 2000).

1-2-5 Toxicité et mode d’action de [’arsenic

Contrairement au cuivre et au zinc, I’arsenic n’est pas un élément essentiel a la croissance des
algues (Tableau I-7). Sur la membrane algale, I’arsenic se fixe sur les mémes sites que le
phosphate (élément essentiel pour la croissance algale) de par ses propriétés chimiques trés
voisines et est intégré, les algues ne différenciant pas son transport de celui du phosphate.
Dans les cellules algales, 1’As (V) sera biologiquement métabolisé en forme III ou en formes
méthylées (produits de détoxication), MonoMéthylArsenic (MMAs) et DiMéthylArsenic
(DMAs) ainsi qu’en composés plus complexes comme les arsénosucres et les arsénolipides,
I’arsénobétaine et I’arsénocholine (Knauer et al., 1999 ; Beceiro-Gonzales et al., 2000). En
régle générale, la forme trivalente de 1’arsenic est considérée comme soixante fois plus
toxique que la forme oxydée pentavalente pour I’homme et la plupart des organismes
aquatiques (National Academy of Sciences, 1977 ; Squibb et Fowler, 1983 ; Jain et Ali, 2000 ;
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Hughes, 2002 ; Aposhian et al., 2004). Les composés inorganiques sont, quant a eux, bien
plus toxiques que les composés organiques de 1’arsenic (Jain et Ali, 2000 ; Hughes, 2002 ).

I1- Outils d’évaluation de la spéciation et de la biodisponibilité

Face aux nombreuses substances issues des activités anthropiques qui se retrouvent
régulicrement dans I’environnement, leur détection rapide, la détermination de leur toxicité
ainsi qu’une prévention de leur impact potentiel sont nécessaires pour assurer la protection des
écosystémes. Pour répondre a ces besoins, il est possible de s’appuyer sur deux types de
méthodes: I’analyse chimique des contaminants et les méthodes biologiques d’évaluation
de leur potentiel toxique (bioessais).

Aucune méthode analytique ne permet de détecter ni de quantifier I’ensemble des
contaminants présents dans un échantillon de par la sélectivité des méthodes employées et
compte tenu de la diversité des contaminants et sans compter les produits de dégradation et de
transformation et les contaminants non répertoriés. En outre, les techniques analytiques ne
permettent pas d’évaluer les effets de la présence des contaminants sur les organismes vivants
ou I’état de santé des écosystémes considérés. L’approche biologique semble étre un outil
complémentaire de 1’approche chimique dans 1’étude de la biodisponibilité des contaminants
dans I’environnement. Elle intégre la variation des effets écotoxicologiques dépendant de la
forme chimique des contaminants étudiés, les possibles interactions entre eux (effets additifs,
synergiques ou antagonistes) et avec les facteurs biotiques et/ou abiotiques du milieu
(phénomenes d’adsorption/désorption par exemple).

II-1 Approche Chimique

1I-1-1 Méthodes d’analyses des pesticides

Le suivi des pesticides au niveau de l'environnement est complexe: d'une part, il fait appel a
des techniques d'analyses spécifiques et coliteuses (présence a 1’état de traces), d'autre part, il
existe une grande diversité de maticres actives, nécessitant des capacités analytiques tres
différentes. Certaines maticres actives sont trés difficiles a analyser car elles possédent des
caractéristiques physico-chimiques qui rendent leur extraction ou leur détection difficile. Le
probléme devient encore plus complexe si l'on s'intéresse a l'analyse des produits de
dégradation, qui peuvent étre plus toxiques que le pesticide lui-méme (Belfroid et al., 1998 ;
Kolpin et al., 1998). La matiere active peut, en effet, étre transformée en des composés encore
plus toxiques (activation) ou moins toxiques (détoxication). De plus les méthodes d’analyses
sont souvent spécifiques d’une famille de pesticides donnée si bien que des produits pourtant
présents dans un échantillon peuvent ne pas étre décelés si la méthode d’analyse n’est pas
appropriée.

Une analyse multi-résidus ou une analyse de résidus plus spécifique (choix des solvants,

conditions d’extractions et expérimentales spécifiques du composé recherché) peuvent étre
envisagées (Legrand, 1991 ; Kreuger, 1998). Les principales techniques d’analyses utilisées
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sont la Chromatographie en Phase Gazeuse (CPG) ou la Chromatographie en Phase Liquide a
Haute Performance (CLHP) le plus souvent couplées a un spectrometre de masse (MS)
(Kammerbauer et Moncada, 1998 ; Hu et al., 1999 ; Wolska ef al., 1999).

1I-1-2 Méthodes d’analyses des métaux

Les concentrations totales en métaux peuvent étre mesurées par Spectrométrie d’ Absorption
Atomique (SAA) au four graphite ou par émission de flamme, ICP-AES ou par ICP-MS
(Inductively Coupled Plasma — Mass Spectrometry) qui présente I’avantage d’une analyse
multi-¢léments.

11-1-3 Introduction a la spéciation

L’étude de la toxicité des métaux a 1’état de traces dans les eaux naturelles passe par la
connaissance de leur spéciation car leur degré de nuisance n’est pas le méme selon la forme
chimique sous laquelle ils sont présents (Morel, 1983 ; Salomon et Forstner, 1984 ; Tessier et
Turner, 1995). En effet, la concentration totale d’un métal dans les sols et les eaux ne permet
pas d’en déduire sa mobilité ni de connaitre ses risques potentiels de toxicité. Du point de vue
toxicité, I’influence d’un métal sur ’environnement n’est pas la méme selon qu’il se présente
sous forme cationique hydratée, sous forme d’un complexe organo-métallique ou sous forme
d’un complexe minéral. De ce fait, I’analyse de spéciation est a la base de la compréhension
du devenir des métaux traces dans les eaux.

Le terme ‘spéciation’ englobe la séparation, l'identification, la détermination ainsi que la
distribution et la distinction des différentes formes physico-chimiques et différents états
d’oxydoréduction d'un élément (Florence et Batley, 1980 ; Florence, 1982 aet b ; Kyle, 1987 ;
Sigg et al., 1992). Récemment 'ITUPAC a établi les définitions suivantes dans le but de
clarifier le terme ‘spéciation’ (Templeton et al., 2000):

- Chimie élémentaire: I’espéce chimique est une forme spécifique d’un élément défini par sa
composition isotopique, son état d’oxydation ou électronique et/ou sa structure complexe ou
moléculaire,

- Chimie analytique: une analyse de spéciation permet d’identifier et/ou de quantifier une ou
plusieurs espéces chimiques différentes présentes dans un échantillon,

- Spéciation d’un élément: distribution et répartition de ces différentes formes chimiques dans

un systeme.

En phase particulaire, les métaux se présentent sous forme: d’espéces adsorbées plus ou
moins fortement par une phase solide, d’élément intégré dans un réseau cristallin, d’élément
métabolisé sous forme inorganique ou d’organométallique (Florence, 1982b cité par Lara-
Cazenave, 1994 ; Tessier et Turner, 1995).

On distingue, en phase dissoute, le métal sous forme: d’ions libres hydratés, de complexes
dissous labiles organiques ou inorganiques, de complexes dissous non labiles organiques ou
inorganiques, d’organométalliques (Florence, 1982b cité par Lara-Cazenave, 1994 ; Tessier et
Turner, 1995).
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Ainsi dans le cas du cuivre, la forme organique est peu toxique car les complexes formés sont
assez stables alors que les sels minéraux sont beaucoup plus nocifs (Hart, 1981) sans négliger
la toxicité des complexes liposolubles capables de diffuser passivement a travers la membrane
biologique (Phinney et Bruland, 1994, 1997a et b, Croot et al., 1999). Cependant, pour la
majorit¢ des métaux lourds (en particulier le Cd, Cu, Zn et Pb), c’est la forme ionique
hydratée qui semble la plus préjudiciable pour les organismes vivants méme si le plomb, le
zinc et le cadmium sont susceptibles de former des complexes lipophiles (Phinney et Bruland,
1994, 1997b).

Une grande partie des métaux initialement dissous dans une phase aqueuse peut se fixer sur
une phase solide (sédiments ou colloides) selon cinqg mécanismes principaux: I’adsorption et
I’échange d’ions, la précipitation ou la co-précipitation a la surface du solide, ’absorption
et la complexation (Flores-Rodriguez, 1992). Cependant, lors de modification des conditions
physico-chimiques du milieu, les métaux ainsi fixés peuvent étre mobilisés (Gibbs, 1973). Les
molécules organiques présentes dans les systémes aquatiques ont donc une importance
primordiale de par leurs possibilités complexantes vis-a-vis des métaux.

II-1-3-1 Adsorption, Absorption et Echange d’ions
L’adsorption est une accumulation de matiere a I’interface phase solide - phase aqueuse. C’est

un processus significatif dans la baisse du cuivre dissous dans les eaux superficielles avec
I’incorporation finale aux sédiments. Selon les énergies de liaisons mises en jeu, on distingue
I’adsorption physique (attraction électrostatique entre soluté et surface polarisée) et
I’adsorption chimique (établissement d’une liaison chimique).

L’absorption traduit, quant a elle, I’incorporation par diffusion du soluté a I’intérieur de la
phase solide.

Le mécanisme d’échange d’ions est représenté par I’équation suivante:

<«
2 1{-0_1\/[1+ + M22+ 4» (R-O)zMz + 2M*

avec R: -Si, -Al dans les argiles, -Fe dans les hydroxydes de fer, -C dans les groupes
carboxyliques et phénoliques de la maticre organique.

II-1-3-2 Précipitation et co-précipitation avec les hydroxvdes de fer et les oxydes de

manganese
Dans le milieu naturel les métaux lourds M™ peuvent précipiter sous formes d’hydroxydes, de

sulfures ou de carbonates selon 1’équation:

nM™ + mL*™ ———Pp» MnLm (s)

< v

Chaque équilibre est caractérisé par sa constante de solubilité : Ks = [M™]" [L™]"
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Les métaux lourds, comme le cuivre par exemple, peuvent catalyser 1’oxydation du fer et du
manganese influengant de ce fait la formation d’hydroxydes de fer et d’oxydes de manganése
(Stumm et Lee, 1961). Des diagrammes de solubilité peuvent ainsi étre établis (Stumm et
Morgan, 1996), ils permettent de prévoir, pour une concentration donnée en métal, sa
solubilité en fonction du pH et de déterminer les espéces dominantes a 1’équilibre.

II-1-3-3 Complexation

La formation de complexes contribue largement a 1'établissement des équilibres dans
I'environnement. Dans les eaux naturelles, les principaux complexants regroupent les ions
hydroxyls (OH") et carbonates (CO;*) et la matiére organique naturelle. Les complexes
dissous inorganiques du cuivre, les plus fréquemment rencontrés dans le milieu naturel,
incluent les produits d’hydrolyse du cuivre (CuOH', Cu(OH),, Cu,(OH),*) et les complexes
carbonatés (CuCOs, Cu(COs),>, CuHCOs") (Corralés, 1987).

11-1-3-4 Mobilisation des métaux a partir des sédiments

La mobilisation des métaux associés a la matiere en suspension et/ou aux sédiments est un

risque pour les ¢écosysttmes aquatiques. FElle est basée sur les réactions

d’adsorption/désorption, de précipitation/dissolution et d’oxydation/réduction qui controlent
le devenir des éléments traces métalliques. Cette remobilisation des métaux peut étre le

résultat de changements physico-chimiques du milieu aqueux (Flores-Rodriguez, 1992):

e Augmentation de la force ionique: Van der Weiden et al. (1977) concluent que la
désorption des métaux diminue en fonction du rayon ionique selon 1’ordre suivant:

Cd >Zn > Mn > Ni > Co > Cu > Cr (Fe et Pb n’¢étant pas mobilisés).

e Modifications des conditions redox: en I’absence d’oxygene, le fer et le manganése jouent
le réle d’accepteurs d’électrons. Cette réaction s’accompagne d’un relargage des métaux
lourds incorporés ou adsorbés dans les hydroxydes de fer et les oxydes de manganése.

e Diminution du pH: elle permet la dissolution des carbonates et des hydroxydes et la
désorption de métaux de par la compétition avec les ions H'.

II-1-3-5 Interaction des éléments traces métalliques avec la matiére organique
naturelle

L’affinité des métaux lourds pour la matiére organique et pour les produits de sa dégradation

possédant des fonctions carboxyliques voire phénoliques est de grande importance dans le

comportement des métaux toxiques en milieu aqueux. Par exemple, la mati¢re organique

dissoute est capable de:

e Complexer les métaux et d’augmenter leur solubilité.

e Modifier la distribution des métaux entre les formes oxydées et réduites.

e Modifier la biodisponibilit¢ des métaux lourds pour les organismes aquatiques et de
diminuer leur toxicité.

e Modifier la capacité d’adsorption des métaux sur la matiére en suspension ou sur les
sédiments (Singer, 1977).
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Les espéces organiques les plus courantes qui constituent des complexants actifs dans les
milieux naturels regroupent les acides humiques, fulviques et aminés ainsi que les lipides,
glucides (Buffle et Mallevialle, 1974) et les exsudats des organismes vivants (Van der Berg,
1979 ; Moffet, 1997). Le role des biopolymeres (polysaccharides) vis a vis des métaux dans
les eaux naturelles a été évoqué et ne semble pas négligeable malgré leur dégradation rapide
(Hart, 1981). Les substances humiques sont les produits les plus importants de la matiére
organique des eaux naturelles (Kim et al., 1999 ; Ma et al., 1999). De par leur origine variée
(dégradations biologique et chimique des végétaux et des résidus animaux), elles possedent
une composition variable (humines, acides humiques, acides fulviques). Il est admis que les
substances humiques sont les principales responsables du transport des métaux dans
I’environnement (Fish et Morel, 1985).

On considere, dans les modeles de calcul de spéciation, que dans les eaux naturelles, les
substances organiques présentes s’apparentent essentiellement a de la matiére humique avec
une majorité d’acides fulviques et moins de 10% d’acides humiques (Reuters et Perdue,
1977 ; Hart, 1981 ; Neubecker et Allen, 1983).

II-1-3-6 Capacité de complexation (CC) et constante de stabilité conditionnelle (K)

La capacité de complexation (CC) refléte le taux d'agents complexants - substances
organiques et inorganiques, colloides inclus - présents dans les échantillons étudiés. Elle
indique directement la quantité de ligands susceptibles de fixer des ions métalliques en
formant des complexes stables.

Les mesures de la capacité de complexation et de la constante de stabilité conditionnelle
associée (K = [ML] / [M] [L]) impliquent la titration des ligands présents dans 1'échantillon
par ajouts d'ions métalliques. La détermination de la capacité complexante et ’analyse de la
spéciation des eaux naturelles peuvent étre atteintes par une variété de techniques analytiques
(Hart, 1981) incluant les méthodes ¢électrochimiques potentiométriques (Cabaniss et Shuman,
1986) ou voltampérométriques (Tuschall et Brezonick, 1981; Valenta, 1983 ; Florence,
1986 ; Pardo et al., 1994) et les méthodes non électrochimiques regroupant 1’échange d’ions
(Figura et McDuffie, 1979 ; Morrison et Florence, 1989), la dialyse (Hart et Davies, 1981), les
bioessais (Morrison et Florence, 1989).

1I-1-4 Méthodes expérimentales « d’évaluation » de la spéciation des métaux traces

La spéciation peut étre atteinte par une variété de techniques analytiques incluant les
méthodes électrochimiques et les méthodes non électrochimiques regroupant 1’échange
d’ions, la dialyse, les résines échangeuses d’ions, I'ultracentrifugation, 1’extraction par solvant
et la modélisation informatique (Neubecker et Allen, 1983 ; Tiwangye, 1995). Actuellement
se développent des techniques couplant des méthodes séparatives et des détecteurs spécifiques
(Das et al., 2001).

I1-1-4-1 Approche non électrochimique
Elle est basée sur la séparation physique des différentes espéces métalliques et inclut les

méthodes suivantes.
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I1-1-4-1-1 Séparation par la taille

Les constituants chimiques dans les eaux naturelles sont souvent différenciés en phase
dissoute et phase particulaire. La distinction de chacune des phases n'existe pourtant pas de
facon absolue bien que la plupart des chercheurs accepte de considérer comme dissous les
métaux ou fraction de métaux qui traversent une membrane filtrante de 0,45 pm. Cependant,
des particules de diamétre inférieur peuvent passer au travers de pores de cette dimension,
elles représentent la phase colloidale. Le choix du seuil de coupure dissous/particulaire reste
arbitraire et dépend plus des possibilités techniques de séparation que d’une réalité physique.
Actuellement, les techniques d’ultracentrifugation séquentielle (Eyrolle et Benaim, 1999 ; ran
et al, 2000) et a flux tangentiel (Guéguen et Dominik, 2003) permettent de différencier
différentes classes de colloides en fonction de leur poids moléculaire exprimé en Dalton (Da).
Le fractionnement par la taille peut apporter des renseignements intéressants, la fraction
biodisponible des métaux étant généralement associée aux particules les plus fines (Muller,
1996).

I1-1-4-1-2 Filtration sur gel / Chromatographie de Filtration sur Gel
Elle permet de séparer les composés chimiques en fonction de leur poids moléculaire apres
passage sur une phase solide constituée de billes de gel poreuses et €élution par ordre de poids
moléculaire décroissants. Cette technique permet de séparer aisément le métal libre des
complexes organiques de fort poids moléculaire.

I1-1-4-1-3 Dialyse
Cette approche propose d’utiliser des membranes synthétiques de porosité connue et de
mesurer les espeéces métalliques qui peuvent la traverser de fagon a modéliser ce qui se produit
au niveau d’une membrane biologique. La plupart des membranes testées sont perméables aux
cations hydratés et aux complexes dissous inorganiques simples par contre la majorité des
complexes métalliques avec la matiere organique naturelle est non dialysable (Apte et Batley,
1995). Une alternative consiste a utiliser des films de lipides qui permettent d’évaluer la
diffusion des espéces organométalliques. Par contre, elle ne permet pas d’accéder a la mesure
des métaux transportés par les protéines, médiateurs importants pour le transport a travers les

membranes cellulaires (Flores-Rodriguez, 1992).

I1-1-4-1-4 Ultracentrifugation
Cette technique permet comme la dialyse de séparer les complexes organiques des cations
métalliques libres. Elle présente 1’avantage d’étre plus rapide que la dialyse. Néanmoins, les
risques de modifications des équilibres sont plus importants de par le mode de transfert qui
crée des gradients de concentration au sein de la solution (Giannissis, 1986).

I1-1-4-1-5 Echange d’ions et principales résines complexantes
L’utilisation de résines échangeuses d’ions ou résines chélatantes fournit une méthode
alternative pour la détermination de la fraction labile des métaux toxiques. Elles permettent
d’estimer la labilit¢ des complexes métalliques naturels (Florence et al., 1983) et de
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déterminer empiriquement I’affinit¢ des ligands pour les métaux (Vasconcelos et Gomes,
1997). Une résine échangeuse d’ions est formée d’un réseau macromoléculaire
tridimensionnel constitué généralement par un copolymeére de styréne et de divinylbenzéne.
Des groupements fonctionnels ionisés ou ionisables fixés sur ce réseau permettent de classer
les résines en échangeurs de cations ou d’anions.

Par exemple, la résine Chelex qui posséde des groupes iminoacétates (-N-(COOH),) est trés
sensible aux métaux, cette spécificité permet de différencier les fractions labiles et non labiles
des ¢éléments traces par une combinaison de facteurs cinétiques et une exclusion par la taille
(Florence et Batley, 1977). Utilisée en colonne ou en pot «batch », cette méthode a démontré
son utilit¢ pour la quantification des métaux associés aux colloides non labiles pendant la
durée de I’expérimentation (Figura et Mac Duffie, 1979 et 1980). Apte et Batley (1995)
soulignent que la fraction labile du cuivre déterminée par une résine a groupements thiol
(colonne ALSA -ALuminium hydroxide-coated Sulfonic Acid) est en corrélation avec les
mesures de toxicité effectuées par bioessais sur Nitzschia closterium en présence de ligands
naturels tels que les acides fulviques et humiques. Cependant, le temps de contact, la quantité
de résine utilisée et la cinétique de dissociation des complexes naturels présents peuvent
engendrer une surestimation de la fraction labile des métaux traces par cette technique et par
conséquent une sur-évaluation des effets sur les organismes aquatiques (Florence et al., 1983).
Les résines hydrophobes comme les cartouches C18-Sep-Pak et Amberlite*XAD sont
généralement utilisées pour leur capacité de fixation des complexes organiques métalliques
dans les eaux naturelles mais elles s’avérent peu spécifiques et leur utilisation n’est pas
recommandée dans les études de spéciation et de biodisponibilité (Apte et Batley, 1995).

1I-1-4-2 Approche électrochimique
Elle englobe des méthodes qualitatives et quantitatives basées sur les propriétés électriques de

I’analyte en solution (Tiwangye, 1995). Elles permettent de différencier les especes (Mota et
Correia Dos Santos, 1995): labiles, modérément labiles, peu labiles, stables ou inertes
obtenues par différence entre la teneur en métal total et les espéces labiles. La labilité traduit
la facilité avec laquelle un complexe va se dissocier lorsqu’il est soumis a une perturbation
(Corrales, 1987 ; Lara-Cazenave, 1994). Le terme labilité est basé sur I'hypothése d'équilibre
entre les métaux libres hydratés et les complexes.

kf
ML —2 ML
kd
Avec M*": cation métallique; L: ligand; ML: complexe métallique et kd et kf:

respectivement constantes de dissociation et de formation.

La labilité, d’un point de vue expérimental, est une compétition entre la vitesse de dissociation
d’un complexe et les coefficients de diffusion du métal et du complexe. Elle est également
fonction de la durée de la perturbation imposée et de la vitesse a laquelle la mesure est
effectuée (Varney et al., 1983 ; Rodriguez Presa et al., 1998). Lors d’une analyse
¢lectrochimique, si un cation métallique est en présence d’un de ses complexes dissous quasi-

24



labile, la réponse mesurée tiendra compte de la forme ionique ainsi que de la fraction labile du
complexe (Davison, 1978). Ces deux fractions constituant les espéces électrochimiquement
labiles en opposition aux especes inertes non dissociées.

La labilité observée dépend de la technique €lectrochimique qui est utilisée. Elle est fonction
de plusieurs facteurs incluant les propriétés cinétiques et thermodynamiques, le pouvoir de
complexation du métal étudié, son affinité a se fixer sur les particules présentes, les propriétés
intrinséques des ligands présents et les conditions expérimentales (pH, potentiel de
déposition) (Aualiitia et Pickering, 1986).

Parmi les méthodes qui se rapportent a 1’électrochimie, on distingue celles qui sont basées sur
des mesures de potentiel de membrane (Electrode Ionique Spécifique ISE) de celles basées sur
I’interprétation des courbes intensité de courant - différence de potentiel obtenue pour une
concentration donnée (voltampérométrie) (Neubecker et Allen, 1983).

I-1-4-2-1 Méthode potentiométrique (ISE)

L'électrode spécifique permet une mesure directe de I’activité de ’ion libre hydraté M et la
détermination des constantes de stabilit¢ ou des capacités de complexation (Birraux et al.,
1977 ; Bresnahan et al., 1978 ; Florence et Batley, 1980). C’est une technique de mesure
propre a une espéce donnée. Les ions métalliques ne sont impliqués dans aucune réaction
d’oxydo-réduction (Neubecker et Allen, 1983). On mesure la différence de potentiel qui existe
de part et d’autre d’'une membrane perméable a 1’ion étudié. Cette différence de potentiel est
mesurée par rapport a une ¢lectrode de référence de potentiel fixe quelque soit la solution dans
laquelle elle plonge. C’est la seule méthode analytique qui permet de mesurer la concentration
en métal libre sans affecter 1’équilibre de la solution (Florence, 1982b). Son principal
désavantage réside dans ses limites de détection assez éloignées des faibles concentrations
rencontrées dans les eaux naturelles. L’applicabilité¢ de cette méthode est restreinte par le
manque de sélectivité de 1’¢lectrode. En effet, elle n’est pas exempte d’interférences souvent
nombreuses avec d’autres ions, source importante d’erreurs aboutissant en général a une
surestimation de la concentration de I’ion étudié. D’autre part, divers processus de
contamination, comme par exemple une adsorption et/ou une solubilisation sur la membrane
méme, tendent a diminuer la validité de la mesure.

11-1-4-2-2 Méthodes voltampérométriques

Elles font partie des méthodes directes qui permettent d’accéder a de faibles concentrations de
I’¢lément étudié (Laxen et Harrison, 1981) en répondant aux exigences de I’analyse des traces.
Elles permettent de déterminer la concentration en ions libres donc d’évaluer la fraction
biodisponible, en présence de différents ligands. Elles permettent de différencier les valences
pouvant &tre prises par 1’¢lément et de déterminer les différents parametres physico-chimiques
du milieu (coefficient de diffusion, constante de stabilité et capacité de complexation), si
toutefois le composé a doser est directement ou indirectement électroactif (Neubecker et
Allen, 1983).
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Les différents modes d’utilisation des ¢lectrodes et modes d’impulsion des méthodes
voltampérométriques sont présentés en annexe 2-1. Nous développerons, dans ce qui suit, le
principe de la méthode par redissolution anodique, utilisée dans le cadre de ce travail.

11-1-5 Principe de la redissolution anodique (Stripping Voltammetry)

La méthode par redissolution anodique permet de procéder, préalablement a la détermination
voltampérométrique, a une accumulation de substances électroactives dans I’électrode
indicatrice. Elle s’effectue en trois étapes dont deux principales:

[1]- ETAPE DE REDUCTION ET DE RECONCENTRATION

Par une préélectrolyse a potentiel fixe suffisamment faible pour réduire électrochimiquement
les ions métalliques en solution (libres ou complexés) en métal qui se dissout dans le mercure
pour donner des amalgames M-Hg.

On réalise, ainsi, 1’accumulation d’une fraction de 1’élément initialement dilué dans la
solution ¢lectrolytique et qui devient concentré, sous forme d’amalgame (dans la mesure ou le
métal déposé est soluble dans le mercure), dans 1’¢électrode-support.

M* + Hg+2¢ ’ M-Hg
ML + Hg+2e —® M-Hg + L*

Afin d’augmenter I’apport de cations métalliques vers 1’électrode, on assure une agitation
mécanique de la solution. Durant cette étape le transfert de masse est essentiellement assuré
par diffusion et par convection (agitation mécanique).

Cette préélectrolyse sera suivie d’une étape d’équilibrage (seconde étape) durant laquelle on
interrompt 1’agitation. Le transfert de masse passe peu a peu d’un régime de convection a un
régime de diffusion pure. Le potentiel est maintenu constant et la réduction du métal se
poursuit pendant que la concentration dans la goutte s’uniformise.

Electiode 3 Solution non homogéne Solution homogéne
ML 1 |

2 | k, ]‘h I K l
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M el M M M
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1 | 1
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I — ununh!dllzdfffusinn _—
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Figure I-2: Schéma de la fixation de I’ion libre et des complexes labiles sur 1’électrode
a goutte de mercure (D’apres Buftle, 1988).
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Cette figure (I-2) illustre les phénomeénes de diffusion de I’ion libre et des complexes dissous
a la surface de 1’¢lectrode suite aux phénomeénes de dissociation des complexes dans la couche
de diffusion de I’¢lectrode. Les phénoménes d’adsorption a 1’¢électrode seront diminués par un
renouvellement des gouttes de mercure entre chaque mesure (mode HMDE).

[2]- ETAPE DE REDISSOLUTION

Enfin, on procéde a un balayage du potentiel de 1’¢lectrode indicatrice vers les valeurs
positives pour provoquer la réoxydation du métal amalgamé et faire apparaitre par
voltampérométrie anodique un signal de courant correspondant a I’élément métallique pré-
concentre.

M-Hg —» M*» + Hg +2¢

Lorsque le potentiel de I’¢électrode de travail atteint une valeur telle que 1’espéce présente dans
la solution étudiée est oxydée, D'intensité croit brusquement. Quand on représente
graphiquement le courant résultant (nA) en fonction du voltage appliqué (mV) on obtient une
courbe intensité-potentiel (i = f (E)) en forme de pic dont la hauteur, par rapport a 1’axe du
courant, est directement proportionnelle a la concentration de I’espéce en solution. La hauteur
maximale du pic correspond a un voltage (Potentiel de pic: Ep) qui est caractéristique du
compos¢ dans un milieu donné (E, proche du E,» (potentiel de demi-vague) de la
polarographie classique).

Cette technique permet donc une analyse a la fois qualitative et quantitative des ¢léments
dosés. Des concentrations tres faibles peuvent étre déterminées en augmentant le temps de
préélectrolyse. Les limites de détection sont de ’ordre de 10°-10""M, ce qui fait de cette
méthode d’analyse de traces I’une des plus performantes.

En résumé, les différentes méthodes d’analyses de spéciation évoquées peuvent Etre utilisées
seules ou en association. Le tableau (I-8) dresse le bilan des principales techniques d’analyse
de spéciation qui permettent d'effectuer une classification des métaux en fonction de la labilité
et de la stabilité des complexes présents dans le milieu.

L'applicabilit¢ de chaque schéma est liée a la nature de 1'eau étudiée, en effet dans les eaux
douces, il existe des ligands organiques forts tels que les substances humiques (acides
fulviques et humiques) qui peuvent perturber les analyses effectuées par des phénomenes
d’adsorption, fonction du pH, du degré de complexation, de la force ionique et de la présence
des ions majeurs.
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Tableau I-8: Principaux schémas d’analyses de spéciation de la phase dissoute

Références Méthodes analytiques Fractions
Florence et Batley e polarographie Libre
(1977) e rétention sur résine Labile
e non retenue sur résine et libérée par Non labile organique
irradiation UV o )
e non retenue sur résine et non libérée par 1Non labile inorganique
irradiation UV
Figura et Mc Duffie o polarographie Libre - trés labile
(1979) e rétention sur résine en colonne Moyennement labile
e rétention sur résine en pot Peu labile
e minéralisation Inerte
Lecomte (1981) e polarographie Libre - trés labile
e polarographie avec HNO; 1% Libre - tres labile -
facilement libérable
e GFAAS* en HNO; 1% Totale
e rétention sur résine en colonne IRA Non anionique
400** - HNO;3 1% - GFAAS o
e rétention sur résine en colonne IRN Non cationique
T7*** - HNO3 1% - GFAAS
Florence (1983) e polarographie Libre - tres labile
e rétention sur résine Chelex 100 Moyennement labile
e extraction n-hexane/n-butanol Liposoluble
Morrison et Rewitt e polarographie Libre - trés labile
(1987) e rétention sur résine en pot Libre - tres  labile
-moyennement labile
e minéralisation totale Inerte - association aux
colloides
Christensen et Lun  Rétention sur résine Chelex 100
(1989) e rétention en colonne Labile
e rétention en pot 20h Moyennement labile
e rétention en pot 48h Légerement labile
® non retenue Inerte
Lara-Cazenave e polarographie Labile

(1994) e rétention sur résine Chelex 100 Moyennement labile
e polarographie aprés minéralisation a Inerte — association avec les
sec (mélange HNOs/H,0,) colloides
Tubbing (1994) e polarographie Labile électrochimiquement
e rétention sur résine Chelex 1000 Labile en colonne
(colonne) Non labile Organique
e irradiation UV / acide nitrique
Procopio et al. Amberlite XADS
(1997) e Rétention < 0,024s Labile

Rétention comprise entre 0,024 et 3s

Rétention incompléte (>3s)
Non retenue

Quasi-labile
Légerement labile
Inerte

*GFAAS: Spectrométrie d’absorption atomique au four graphite **IRA 400: Résine échangeuse d’anions, forte
***TRN 77: Résine échangeuse de cations, forte.
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I1I-2 Approche Biologique

L’approche biologique est complémentaire de I’approche chimique dans I’étude de la
biodisponibilité des contaminants dans 1’environnement. Elle intégre la variation des effets
écotoxicologiques, dépendante de la forme chimique des contaminants étudiés et des
interactions.

I1-2-1 Evaluation de la biodisponibilité

La biodisponibilité se définit comme le degré avec lequel un contaminant est assimilé par un
organisme (O’Donnel et al., 1985 ; Newman et Jagoe, 1994). Selon Thornton (1999), est
biodisponible la fraction assimilable par un organisme donné dans un milieu défini.

La biodisponibilité¢ est régie par trois processus (Campbell, 1995; Hudson, 1998): la
diffusion depuis la solution vers la surface de la membrane, la fixation sur les sites de
transport et ’assimilation dans 1’organisme via le passage de la membrane lipidique. Elle est
dépendante de la spéciation ainsi que de tous facteurs et propriétés physico-chimiques qui
gouvernent la spéciation et par conséquent de la mobilité mais aussi de 1’espece considérée.

I1-2-1-1 Mécanismes d’assimilation des métaux dans les organismes — Mod¢le de
I’ion libre (Free Ion Model) et ses limites d’application

On distingue trois voies principales de transport des métaux a travers les membranes
biologiques: la diffusion passive, le transport facilité par les composants de la membrane ou
par les ligands extracellulaires et le transport actif gouverné par le gradient de potentiel a
travers la membrane (Sunda, 1989 ; Simkiss et Taylor, 1995).

De nombreux résultats appuient I'hypothése selon laquelle la réponse biologique causée par un
métal dissous est fonction de la concentration de 1'ion métallique libre, M**. Le mod¢le de
biodisponibilité admis pour les métaux est celui de I’ion libre (FIAM - Free Ion Activity
Model) (Figure I-1). Ce mod¢le prend uniquement en compte les especes réactives a la
surface des cellules (ions métalliques hydratés et complexes labiles) pour évaluer la
biodisponibilité des métaux (Campbell, 1995). 11 est basé sur I’équation d’équilibre suivante:

—>
2+ 2- K,
M*+L ML (1)
Avec K, =[ML]/ (IM *][L]) )

Le transport des ions libres est facilit¢ par les pompes transmembranaires et les canaux
ioniques intégrés dans la membrane (Xeansporteur), 1l peut s’effectuer par diffusion passive ou
transport facilité (Figures I-3 et 4).

Il existe également des transporteurs (L’ - molécules liposolubles) qui fixent les métaux sur la
face externe de la membrane, diffusent au travers de celle-ci et transférent les métaux dans la
solution située sur la face opposée par internalisation (Figure I-4).
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—>

K,
M* + {L°} < M* e+ L 3)
Avec ML’ =K, {L°}[M*] 4)

Pour étre intégré, un complexe métallique doit préalablement échanger un de ces ligands
extracellulaires de coordination pour un site de fixation ou d’autre(s) ligand(s) de facon a
former un complexe «transportable» et assimilable. Ce modéle est basé sur une réaction
d’échange de ligands a la surface membranaire traduite par I’expression suivante (Figures I-3

et 4): K
>
—» >
> <+ <+
<
ML + -Xtransporteur L'M .. -Xtransporteur L . ~M'Xtransponeur MXtransponeur + L (5)
<
Ky
Avec MXtra.nsporteur = K3 [_Xtransporteur ][ML]/ [L] (6)
Si on integre 1’équation (2) dans (6) on obtient:
MXtransponeur = K3 Kl [-Xtransporteur ][M 2+] (7)

Le schéma de Campbell ef al. (2002) illustre la réaction d’échange de ligands qui a lieu a la
surface membranaire pour faciliter I’internalisation des métaux :

Membrane Solution

ML-rH\ ~ ML-:-LII‘ At ey ML

A

A
oA A i

" K, K,

Couche de diffusion
Figure I-3: Modéle conceptuel de I’interaction métal — membrane biologique. (Adapté de

Campbell et al., 2002).
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M ion libre, ML: complexe métallique en solution, K;: constante d’équilibre de la
formation du complexe ML, X: transporteur transmembranaire, X-M: complexe métallique a
la surface membranaire, kq et k¢ respectivement constantes de dissociation et de formation des
complexes métalliques et Ki,: constante d’internalisation du métal a travers la membrane
biologique.

A I’équilibre, I’assimilation des métaux est fonction de la concentration en ions libres [M*']
mais également de la constante de complexation a I’équilibre K; et des constantes de
formation/dissociation du complexe M Xiansporiewr @lNsi que des cinétiques de coordination qui
peuvent étre influencées par la spéciation.

Néanmoins, les groupements fonctionnels de fixation des métaux présents aussi bien sur les
protéines de transport membranaire et les enzymes intracellulaires ne sont pas entierement
sélectives a un métal unique (Sunda, 1989). Certains ligands organiques biologiques peuvent
fixer d’autres especes cationiques qui possedent des radicaux ioniques ou une géométrie de
coordination similaires ou proches de ceux de certains métaux essentiels. Ces phénomenes de
compétition (Figure I-1) sont régis par les constantes d’affinité respectives des éléments
impliqués, leurs concentrations respectives en ions libres et les cinétiques de réaction. Par
exemple, un phénomeéne de compétition avec les ions H', Ca*’, Mg*', Na' peut intervenir dans
les mécanismes d’assimilation des métaux par les organismes aquatiques (Playle, 1998). Cette
approche a été développée pour le poisson avec le modéle Gill Surface Interaction Model
(GSIM - Pagenkopf, 1983) et généralisée sous le nom de Biotic Ligand Model (BLM - Di
Toro et al., 2001). Elle constitue une amélioration du modele de 1’ion libre, mais ne prend pas
en compte 1’influence du pH et de la dureté sur la biodisponibilité¢ des métaux.

11-2-1-2 Exceptions au modéle de ’ion libre

Bien que peu de métaux soient suffisamment hydrophiles, une grande part de complexes
métalliques est suffisamment soluble dans les lipides pour étre capable de diffuser rapidement
par absorption métallique passive a travers la membrane lipidique (Figure I-4). Ces complexes
lipophiles constituent une exception au modele de 1’ion libre (Campbell, 1995). De récentes
études ont démontré que des complexes lipophiles et/ou des chélateurs organiques de certains
métaux divalents pouvaient également diffuser a travers les membranes cellulaires en court-
circuitant de ce fait les barriéres cellulaires a 1’assimilation de métaux toxiques. C’est le cas
de certains complexes métalliques associés a la 8-hydroxyquinoline, aux oxines et aux
dithiocarbamates (Phinney et Bruland, 1994 ; Phinney et Bruland, 1997 a et b ; Croot ef al.,
1999).

[I-2-1-3 Mécanismes de défense vis a vis des concentrations métalliques
Les algues ne sont pas des acteurs passifs dans le processus de contamination. Elles sont

capables de mettre en ceuvre un certain nombre de techniques de régulation des flux
(mécanismes de défense et de détoxification) qui vont augmenter ou diminuer le prélévement
des métaux en fonction de leur besoin propre via la modification de leur spéciation. Ces
mécanismes de régulation leur permettent de tolérer de fortes concentrations métalliques
présentes dans 1’environnement en maintenant une concentration intracellulaire en métaux
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optimale pour leur croissance et leur métabolisme. IIs se traduisent par la synthese de ligands
extracellulaires (exsudats) et intracellulaires (phytochélatines) nécessaires a 1’excrétion et/ou
au stockage des métaux en exces (Ahner et al., 1995b ; Knauer et al., 1998 ; Cobbett, 2000 ;
Pawlik-Skowronska, 2001 ; Vasconcelos et al., 2002).

I1-2-1-3-1 Synthése d’exsudats
Les algues sont susceptibles de produire de la matiere organique extracellulaire susceptible de
complexer les métaux (groupements fonctionnels variés: carboxyl, thiol, amino, hydroxo et
hydroxy-carboxyl) (Vasconcelos et Leal, 2001). Ces ligands naturels produits par 1’algue
jouent un role dans la diminution des effets toxiques potentiels des métaux lourds présents
dans I’environnement par la diminution de la concentration en ions libres donc biodisponibles
pour I’organisme. Cependant, les complexes formés peuvent aussi étre lipophiles ce qui va
faciliter leur pénétration dans le cytosol via un processus de diffusion passive. Hudson (1998)
souligne également que les métaux complexés avec des ligands excrétés par les organismes
vivants (MLeeee) peuvent étre directement prélevés. Néanmoins, il s’avére délicat de
déterminer avec exactitude le comportement vis a vis de la membrane lipidique des
complexes MLuaes formés, leur dissociation s’effectuant dans la couche de diffusion limite

—>  —

M2+ + Lexcre’té MLexcrété M2+cell + Lexcrété (8)

des organismes.

Dans I’hypothése d’une concentration en Leewe trés inférieure a celle de I'ion libre, ce
mécanisme constitue une exception au modele de 1’ion libre dans la mesure ou le transport des
métaux n’est plus fonction de la concentration en ions libres mais de la concentration en
ligands extracellulaires excrétés par les organismes (Figure 1-4).

Le schéma suivant (Figure I-4) récapitule les principales voies de transport des métaux a
travers les membranes biologiques en intégrant les exceptions au modele de 1’ion libre:
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Figure I-4: Différents mécanismes de transport intracellulaire des métaux traces au
niveau des membranes biologiques et exceptions au modele de I’ion libre (Adapté de Hudson,
1998).

I1-2-1-3-2 Synthése de phytochélatines
Parmi les mécanismes de détoxication qui existent chez les algues, certains se traduisent par
des processus de formation de ligands intracellulaires (acides organiques, amino-acides,
polypeptides a groupements thiols: glutathione, phytochélatines) capables de réguler les
concentrations métalliques. Dans les plantes, les phytochélatines (PC(s)) sont impliquées
dans la réduction des sulfates et réduisent implicitement la toxicité métallique en séquestrant
certains métaux (cadmium, cuivre, zinc) et en facilitant de ce fait leur transport du cytosol
vers les vacuoles (Gekeler et al., 1988). Elles possédent une structure générale de type (y-
Glutamyl-Cystéine)n-Glycine avec n variant de 2 a 11 (Grill et al., 1985) et peuvent chélater
les métaux grace a une association avec le groupement sulfuryl de la cystéine. La -
glutamylcystéine synthase doit d’abord étre activée pour cliver la molécule terminale (glycine)
du glutathion (y-Glu-Cys),-Gly. Le produit obtenu (y-glutamylcystéine) peut alors étre fixé a
I’acide aminé terminal d’un autre glutathion (n=1) par la y-glutamylcystéine dipeptidyl
transpeptidase et former ainsi un oligomere (la chaine peut étre prolongée den =2 a 11). Cette
enzyme est activée par un excés métallique cellulaire (Gekeler et al., 1988 ; Ahner et al.,
1995a ; Rijstenbil et Wijnholds, 1996). On retrouve également ces phytochélatines chez
certains champignons et certaines algues (Ahner er al., 1995b; Cobbett, 2000 ; Pawlik-
Skowroska, 2001). L’apparition d’un pool de phytochélatines peut étre un excellent indicateur
de pollution métallique. La quantité et la qualité de phytochélatines produites par les algues
peut traduire un aspect important de la disponibilité et du transport des éléments métalliques
(Pawlik-Skowroska, 2001) méme si ces molécules sont mises en évidence en présence de trés

33



faibles concentrations en métaux (homéostasie métallique décrite par Ahner et al., 1995b).
L’induction de la synthése des phytochélatines chez les algues marines est, par exemple, plus
importante avec respectivement le cadmium, le cuivre, le zinc, le plomb et le cobalt, I’argent
n’ayant aucun effet (Ahner et al., 1995b). Cependant, la synthése des phytochélatines et leur
polymérisation sont régulées, de diverses facons, par les différentes especes
phytoplanctoniques, elle n’est pas simplement fonction de la nature de I’excés métallique, ni
proportionnelle a la quantit¢ de métaux présents (stratégies alternatives de détoxification et
gestion du stock de glutathion) (Ahner et al., 1995 a et b). Les phytochélatines sont dosées
suite a la séparation du matériel algal frais du milieu d’incubation ou du milieu naturel par
filtration suivie d’une extraction dénaturant les protéines et les enzymes. L’analyse des
phytochélatines s’effectue par CLHP couplée a un détecteur par fluorescence et en colonne de
post-dérivation apreés ajout du réactif de Ellmann dans I’extrait (Rijstenbil et Wijnholds,
1996). L’identification de chacune des phytochélatines (PC1, PC2, PC3...) est basée sur une
comparaison de leurs temps de rétention par rapport & ceux obtenus sur des thiols de
référence: la cystéine, la y-glutamyl-cystéine et un standard de phytochélatines purifiées
provenant de Silene vulgaris.

La liaison des métaux avec les ligands inorganiques et organiques (matiére organique
naturelle, dissoute, colloidale et particulaire) est un parametre trés important a considérer pour
évaluer I’impact potentiel des métaux sur le biotope. Par exemple, le role des colloides dans la
répartition des métaux traces dans les écosystémes naturels est largement démontré (Benoit et
Rozan, 1999 ; Eyrolle et Benaim, 1999 ; Ran et al., 2000 ; Guégeun et Dominik, 2003). Ils
peuvent contribuer d’une fagon significative a la bioaccumulation des métaux et de ce fait
exercer un controle vis a vis de la toxicité des eaux en modifiant la spéciation des éléments
métalliques donc leur mobilité et leur biodisponibilité pour les organismes aquatiques.

Bien que la connaissance des formes chimiques prises par les métaux soit importante pour
appréhender leur éventuelle toxicité et leur biodisponibilité. Les tests écotoxicologiques font
partie des outils biologiques complémentaires, dont on dispose pour étudier les activités
toxiques des eaux et évaluer I’impact de substances sur I’environnement.

11-2-2 Les tests écotoxicologiques: généralités

Concrétement un test écotoxicologique est un essai expérimental déterminant 1’effet d’un ou
de plusieurs produits sur un groupe d’organismes sélectionnés, dans des conditions bien
définies (Keddy et al., 1994). Leur principe réside dans I’identification de la réponse d’un
organisme vivant a une substance ou a un échantillon de I’environnement. Les tests les plus
couramment utilisés s’effectuent en laboratoire sur une espéce connue en conditions
contrdlées et couvrent les différents niveaux trophiques d’un écosystéme aquatique (cellules,
bactéries, algues, microcrustacés et poissons).

Parmi les biotests couramment utilisés citons le test de luminescence sur Vibrio fischeri
(bactérie marine bioluminescente, test Microtox), le test d’inhibition de la croissance sur
Pseudokirchneriella subcapitata (algue verte unicellulaire, anciennement Selenastrum
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capricornutum) et le test d’immobilisation ou de reproduction sur Daphnia magna Straus
(microcrustacé d’eau douce). Tous ces tests sont standardisés au niveau international (OCDE,
ISO...), américain (EPA), canadien (Environnement Canada) et national (AFNOR). Ils sont
faciles a conduire (par rapport a un petit écosysteme artificiel reconstitué) et les effets faciles a
mesurer. En revanche, leur représentativité pour I’environnement est discutable puisque 1’effet
sur des organismes de laboratoire est difficilement comparable aux effets sur les écosystémes
pris dans leur intégralité. Les bioessais sont complémentaires aux analyses chimiques et aux
observations des effets in situ pour les milieux pollués. Ils sont choisis pour répondre a
certaines contraintes:

e Cohérence entre les différents tests existants qui se traduit par I'utilisation de
tests standardisés et validés afin de permettre la comparaison des résultats
obtenus avec les données de la littérature,

e Sensibilité vis a vis des composés étudiés,

e Représentativité vis a vis des écosystemes étudi€s, prise en compte de
différents types de parametres d’effet,

o Faisabilité in vitro, précision et bonne reproductibilité, colit raisonnable.

1I-2-2-1 Tests de toxicité aigué et chronique

On définit deux types de toxicité: aigué et chronique. Les tests aigus se déroulent pendant une
durée trés bréve de la vie d’un organisme. Ils permettent d’évaluer I’effet immédiat du produit
libéré dans le milieu. Ils sont avantageux du fait de leur faible colt et de leur rapidité.
Cependant les concentrations utilisées pour produire un effet doivent étre relativement élevées
de par la faible durée des tests. Or la plupart des problémes environnementaux sont liés a des
concentrations résiduelles engendrant des effets a long terme qui ne peuvent étre mis en
évidence par ce type de test. Les tests chroniques se déroulent quant a eux pendant une durée
relativement longue de la vie de I’organisme et les effets sont mesurés sur des parameétres
généralement plus sensibles comme la reproduction par exemple sur la daphnie, les
modifications du comportement, [’histologie. Ils permettent de se faire une idée des
implications a long terme de la présence d’un ou de plusieurs polluants dans I’environnement.

11-2-2-2 Interprétation des tests, valeurs remarquables

L’utilisation des tests pour 1’évaluation de I’impact d’un ou de plusieurs produits passe par la
définition de valeurs remarquables déterminées sur la base de données fournies par le biotest
utilisé. Elles sont issues de la corrélation qui existe entre la dose d’exposition (concentrations
croissances du composé testé ou dilutions de 1’échantillon naturel étudié) et I’effet toxique
(inhibition de la croissance par exemple), représentée sous la forme d’une courbe dose-
réponse (Figure I-5).
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La CEx ou ECx (Concentration Effective/Efficace) correspond a la concentration en toxique
qui engendre un effet de X% par rapport a la réponse des contrdles (milieu de culture standard
sans effet). Classiquement, on détermine la CEs qui correspond a la concentration qui
engendre 50% d’effet. Dans le cadre de la protection de I’environnement, il paraissait plus
judicieux de définir une valeur de «non effet» et/ou de «faible effet ». La NOEC (No
Observed Effect Concentration) et la LOEC (Lowest Observed Effect Concentration) ont été
proposées (Figure I-5). Elles se définissent comme respectivement la concentration maximale
dont I’effet sur les organismes n’est pas différent de celui des contrdles et la concentration
minimale pour laquelle un effet est observé. La détermination de ces valeurs s’effectue sur la
base d’un test statistique des moyennes. Elles varient beaucoup d’un auteur a I’autre, de plus
pour assurer leur fiabilité il faut un nombre important de réplicats (méme expérience, méme
concentration) qu’il n’est pas souvent possible d’effectuer lors d’un test écotoxicologique
(Laskowski, 1995). Toutes ces valeurs sont représentatives d’une espece, des modes d’action
et d’entrée des polluants dans I’organisme et du temps de contact.
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Figure I-5: Exemple d’une courbe dose-réponse (concentration-effet) et valeurs
remarquables NOEC, LOEC, CEs, (D’aprés Forbes et Forbes, 1997).

11-2-2-3 Choix de la cible biologique étudiée: les algues

Parmi les organismes pris en considération dans les biotests, les algues sont largement
étudiées et acceptées en tant qu’outil d’évaluation du potentiel toxique (Couture et al., 1985).
Ceci est di au fait que le phytoplancton est a la base (producteur primaire) du réseau
trophique des milieux aquatiques. Il représente donc un maillon trés important de 1’équilibre
du systeme qui doit étre pris en considération lors de I’évaluation des risques pour
I’environnement. Un effet quelconque ressenti sur les communautés algales peut avoir des
répercussions directe ou indirecte sur I’ensemble des organismes des niveaux trophiques
supérieurs avec pour conséquence un déséquilibre de 1’écosystéme aquatique pris dans son
intégralité. Les algues semblent plus sensibles aux contaminations que les invertébrés et les
poissons de par leur membrane cellulaire en contact direct avec le milieu d’exposition
(Joubert, 1980 ; Walsh et Merill, 1984). En comparaison avec les bactéries, les algues sont
moins sujettes a des variations génétiques et leur bonne sensibilité, comparée a d’autres tests
microbiologiques, a ét¢ démontrée (Joubert, 1980 ; Van Coillie et al., 1981). La toxicité étant

36



fonction de la durée d’exposition, les tests de toxicité chronique semblent plus adaptés que les
tests de toxicité aigué lorsque I’on s’intéresse a des écosystémes naturels. Les bioessais sur
microorganismes (bactéries, champignons, levures, algues et protozoaires) semblent donc plus
faciles a mettre en ceuvre du fait de leur temps de génération plus courts (Bitton, 1983). Dans
ce sens, une évolution logique a conduit a la miniaturisation des procédures (Wells et al.,

1997).

11-2-2-4 Mesure de la toxicité
La toxicité peut étre estimée par la mesure de la densité algale, de la concentration en

chlorophylle @ ou de tout autre parametre permettant d’estimer la densité cellulaire ou
I’activité des algues. Les résultats de toxicité observée sont influencés par divers facteurs qui
englobent les conditions opératoires (température, durée d’exposition, milieu de culture,
parametres d’effets considérés, especes étudiées), la nature (eaux naturelles, effluents) et la
composition de 1’échantillon testé (présence de métaux, de composés organiques).

I1-2-2-4-1 Durée d’exposition
Plus le temps d’incubation est long, plus divers facteurs peuvent affecter la réponse mesurée
(par exemple: évolution et modification du pH, complexation des composés par les exsudats,
adaptation des algues, photodégradation e/ou dégradation bactérienne de certains composés
organiques).

11-2-2-4-2 Effets globaux

L’effet toxique d’un échantillon ou d’un polluant peut étre évalu¢ en mesurant 1’inhibition du
taux de croissance (diminution de la division cellulaire) ou la réduction de la biomasse algale
totale apres 24 a 96 heures d’exposition. Il est estimé en comparant les résultats obtenus dans
le milieu de culture standard. Ce parametre d’effet a une signification environnementale
puisque des modifications du taux de croissance d’une population algale peuvent avoir des
répercussions sur la structure de la communauté en influengant la compétition et la succession
des espéces (Stauber et Davies, 2000).

11-2-2-4-3 Parameétres physiologiques
Les processus physiologiques et/ou biochimiques peuvent étre altérés par la présence d’un
toxique en particulier les herbicides qui affectent généralement la photosynthése des plantes
cibles. Les parametres physiologiques comprennent ¢galement par exemple, la respiration, la
reproduction, le transport des nutriments.

I1-2-2-4-4 Activités enzymatiques
Les enzymes jouent un rdle crucial dans le métabolisme de tous les organismes et peuvent étre
utilisées comme indicateurs d’effets toxiques. De plus les métaux lourds et les pesticides ont
des modes d’action visant ou perturbant certaines activités enzymatiques (péroxidases,
catalases, estérases, uréases). Certaines de ces activités enzymatiques sont mesurées par
fluorimétrie apres addition d’un substrat fluorochrome dans 1’échantillon testé, c’est par
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exemple le cas de la B-D-galactosidase, des estérases (Peterson et Stauber, 1996 ; Franklin et
al., 2001b). Dans ce cas, la diminution de la fluorescence est interprétée comme une inhibition
de I’activité enzymatique et la CEx correspond a la concentration en contaminants qui réduit
de X% la fluorescence par rapport aux controles.

11-2-3 Interactions entre polluants

L’estimation de valeurs remarquables n’est pas suffisante en elle-méme pour évaluer I’effet
d’un toxique sur I’environnement. De plus, les réactions d’un organisme isolé en laboratoire a
I’exposition d’un produit unique ne sont pas comparables aux réactions d’un écosysteéme
complexe. En présence de plusieurs toxiques, deux types d’actions peuvent étre attendus
(Marking, 1985 ; Kénemann et Pieters, 1996 ; Feron et Groten, 2002):

- Les interactions: qui peuvent étre synergiques ou antagonistes. Une action synergique
(réciproquement antagoniste) est telle que la toxicit¢ du mélange est supérieure
(réciproquement inférieure) a la somme des toxicités des deux polluants, pour un effet
défini.

- L’absence d’interaction: on distingue, dans ce cas, les toxiques qui agissent
différemment et de manicére indépendante de ceux qui possédent un mode d’action
similaire.

D’aprés Konemann et Pieters (1996) et Feron et Groten (2002), en 1’absence d’interaction il
existe deux types d’action combinée: action identique simple (‘simple similar action’) et
action indépendante (‘dissimilar action’) traduisant respectivement I’addition des doses et
I’addition des réponses. Hewlett et Plackett (1959) ont élaboré des formules permettant de
prédire la toxicité résultante de ces deux types d’action. Formules reprises dans des travaux
menés récemment par Boedeker et al. (1992), Altenburger et al. (2000), Backhaus et al.
(2000), Faust et al. (2001, 2003) et Cleuvers (2003) et présentées comme les deux concepts
fondamentaux de prédiction de la toxicité des mélanges complexes.

11-2-3-1 Présence d’interactions: La formule d’ Abbott
Une fagon simple d’étudier 1’effet toxique d’un mélange binaire en présence d’interactions,

est de comparer I’effet individuel de chacun des composants du mélange (méme paramétre
d’effet, mémes conditions et durée d’exposition) a la réponse combinée. On choisit d’étudier
des combinaisons associant différentes concentrations de chacun des deux produits testés en
mélange. On note X I’effet observé pour le premier produit considéré seul, Y celui du second
produit et EIM (effet expérimental) qui traduit I’effet observé en combinant les deux produits.

On compare ensuite EIM a TIM, effet estimé par la formule d’Abbott développée par Gisy.
(1996):
TIM = X+Y - YX/100 (1)

en utilisant le rapport d’inhibition: RI = EIM/TIM.

38



Les effets potentiels d’interaction sont évalués en comparant la valeur du RI a 1. On parle de
synergie si RI > 1, d’antagoniste si RI <1 et d’effet additif si R = 1.

1I-2-3-2 Absence d’interaction: Concepts de prédiction de la toxicité des mélanges

complexes
Classiquement deux types de concepts sont utilisés pour prédire la toxicité des mélanges

complexes (plus de deux composés), appelés «concentration addition » et «independant
action ». Ils reprennent respectivement les concepts d’addition des doses (CA) et d’addition
des réponses (IA).

I1-2-3-2-1 Addition des doses - CA

Pour une mixture a n composés, ce modele est défini par I’équation suivante (Berenbaum,
1985):

n

> Ci/ECxi=1 (2)

i=1
Dans cette équation C; représente les concentrations de chacune des substances présentes dans
le mélange qui engendrent un effet total de x%. ECx; traduit les concentrations qui engendrent
le méme pourcentage d’effet que la mixture mais pour les substances considérées
individuellement. Le quotient C/ECx; est alors appelé «toxic unit» ou unité toxique
(Sprague, 1970). Pour que cette équation soit valide, chaque substance doit étre en proportion
déterminée (pi) par rapport a la concentration totale finale (cmix) pour chacune des associations
de concentrations testées (pi= ci/Cmix). La concentration totale finale de chacune des substances
(ci) va engendrer un effet E(cmix) de X qui par définition équivaut & ECxmix. Dans 1’équation (2)
le terme ¢; peut €tre remplacé par 1’expression piIECxmix ce qui donne une nouvelle équation

(3):

n

ECXmix= (Zp. / ECX; )'1 (3)
i=1

Ce modéle est basé sur I’idée que chacun des composants du mélange possede le méme site
et/ou mécanisme d’action. L’interprétation du terme « méme mode d’action » peut différer
totalement en fonction du parametre d’effet considéré. Au sens large, si on considere la mort
cellulaire ou I’inhibition de la croissance, ce modele peut s’appliquer a I’ensemble des
contaminants environnementaux, alors que le sens strict de cette expression se rapporte a la
cible moléculaire ou le processus physiologique et/ou métabolique altéré dans I’organisme
considéré (Poch, 1993), ce qui restreint le nombre des molécules pouvant étre impliquées.
Pour ce concept, toutes les substances présentes contribuent a la toxicité du mélange quelle
que soit sa concentration et son effet lorsqu’elle est considérée individuellement (<KNOEC).
Un mod¢le alternatif a alors été proposé par Bliss (1939), il sera décrit dans le chapitre
suivant.
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I1-2-3-2-2 Addition des réponse - IA
Contrairement au modele CA, il est basé sur le concept que chacune des substances possede
un site et/ou mode d’action différents. L’effet des composés du mélange pris individuellement
est indépendant au sens mathématique du terme. Le mode¢le est basé sur 1’équation suivante:
n
E (Cui) = I-T] (1- E (Cy) 4)

i=l

ou C; et Cyixreprésentent respectivement les concentrations de chacun des constituants du mé-
lange et la concentration totale du mélange. E(C;) traduit I’effet du composé 1 pris individuel-
lement et E(Cmix) I’effet total du mélange.

Ce concept est basé sur 1’addition des réponses/effets. De ce fait, chacune des substances du
mélange doit €tre présente a une concentration engendrant un effet supérieur a zéro lorsqu’elle
est considérée individuellement, pour étre susceptible de contribuer a la toxicité globale du
mélange.

11-2-4 De l’intérét de coupler ’approche biologique et I’approche chimique

Les biotests permettent d’évaluer les niveaux d’effet des métaux et des pesticides. Ils fournis-
sent une réponse globale par rapport aux différentes especes chimiques présentes en intégrant
les possibles interactions. Il semble tout de méme nécessaire de coupler les résultats de toxici
té observée avec ’analyse chimique compléte (caractérisation physico-chimique, concentra-
tion en métaux totaux, ¢léments majeurs et présence et quantification des résidus de produits
phytosanitaires) et la spéciation des métaux. Les méthodes polarographiques permettent de dé-
terminer la spéciation des métaux dans les eaux naturelles avec une estimation de la fraction
labile généralement en accord avec la biodisponibilité des organismes. Avec certaines restric-
tions le transport des métaux au niveau membranaire (Modele de 1’ion libre) est proche des
phénomenes mis en jeu au niveau de la couche de diffusion de I’¢lectrode de mercure. La
complémentarité des résultats obtenus par une technique de d’analyses de spéciation et par des
bioessais sur algues permet de se faire une premicre idée de la biodisponibilité des éléments
métalliques traces et de leur éventuel impact fonction de leur forme chimique. Néanmoins cer-
tains processus peuvent perturber la comparaison entre les mesures voltampérométriques et le
transport biologique: présence de complexes lipophiles, excrétion de ligands organiques par
les organismes et adsorption de molécules organiques sur I’¢électrode de mercure.

Dans cette étude, on s’intéressera exclusivement a I’impact de certains produits phytosanitar
res utilisés en riziculture camarguaise sur le milieu récepteur, a la biodisponibilité¢ du cuivre et
du zinc en contexte de multipollution viticole et en présence de maticres organiques dissoutes
variées en couplant les approches chimique et biologique. Ce travail permettra de tester 1'ap-
plicabilité du modele FIAM dans des eaux naturelles de composition complexe et d’étudier
les interactions qui peuvent exister entre contaminants en terme de biodisponibilité voire de
toxicité sur des algues aquatiques d’eau douce. Les principaux résultats obtenus seront discu-
tés en tenant compte des remarques précédemment évoquées.
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I- Méthodologie de prélévement, de filtration et de conservation des
échantillon

Avant utilisation, tout le matériel (verrerie, flaconnage) susceptible d'entrer en contact avec
I'échantillon est soigneusement décontaminé et nettoy¢ selon les protocoles décrits ci-dessous.

I-1 Flaconnage de prélévements

Pour les eaux de ruissellement de parcelles viticoles, de drainage et de la riviere la Peyne, les
prélévements s’effectuent dans des flacons en polyéthyléne préalablement nettoyés a I’acide
nitrique 10% et rincés abondamment a ’eau MilliQ (De Mora et Harrison, 1983). Les
prélevements des eaux de rizieres, des canaux de drainage et du Rhone s’effectuent dans des
bouteilles en verre préalablement nettoyées au méthanol et a I’acétone en vue de ’analyse de
résidus de produits phytosanitaires.

I-2 Prélévements manuels sur le terrain

Dans le cadre d’un prélévement manuel, chaque flaconnage nettoyé comme précisé ci-dessus
est préalablement rincé trois fois avec I’échantillon a prélever de fagon a conserver une
certaine représentativité de I’échantillon. Les prélévements se font, dans la mesure du
possible, dans une zone ou 1’eau n’est pas stagnante et dans le sens du courant. La zone en
amont doit étre dégagée de matériaux contaminants ponctuels. Le prélévement est effectué en
immersion compléte, on limite la présence d’air afin de limiter au maximum les
contaminations d’une part et I’évolution des échantillons d’autre part.

I-3 Filtration et Conditionnement définitif des échantillons

Le conditionnement définitif doit étre effectué assez rapidement, apres le prélévement, pour
prévenir tout risque de contamination. L’étiquetage doit étre rigoureux pour éviter tout risque
de confusion sur I’identité des échantillons (lieu et date de prélévement). Avant filtration,
chacun des échantillons est homogénéis¢é de facon a remettre toutes les particules en
suspension. Les filtrations doivent étre effectuées le plus rapidement possible apres les
prélévements pour éviter tout processus de dissolution, précipitation et sorption susceptible de
modifier les équilibres (cinétiques lentes).

[-3-1 Eléments Majeurs

La filtration s’effectue sur filtres 0,45 um (PVDF, acétate de cellulose). Les échantillons
réservés a I’analyse des cations sont conservés a +4°C et a I’obscurité, en milieu acide (1%
d’acide nitrique suprapur concentré) en tubes polypropylénes de 10 ml préalablement nettoyés
a ’acide nitrique dilué puis rincés a 1’eau MilliQ. Ceux réservés a I’analyse des anions sont
conservés sans ajout d’acide a —24°C dans des tubes simplement rincés a 1’eau milliQ.

1-3-2 COD

Les échantillons filtrés a 0,45 pm sont conservés jusqu’aux analyses a 4°C et a I’obscurité. Ils
sont conditionnés, apres stabilisation par ajout de 1% de chlorure mercurique (HgCL a 1g/1)
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empéchant tout développement bactérien, dans des flacons en verre borosilicaté de 50 ml
préalablement calcinés (8 heures a 550°C).

1-3-3 Métaux Traces

Les exigences nécessaires a la détermination d’¢léments traces ne dépend pas de la teneur en
substance trace recherchée, mais du rapport entre cette teneur et celle de I'environnement de
travail. La premiere préoccupation dans l'analyse des traces sera donc de maitriser son
environnement de travail. C’est pourquoi la filtration s’effectue avec un systeme Sarforius en
polyéthyléne sous hotte a flux laminaire. Les filtres utilisés sont de type Millipore® 0,2 um
(PVDF- 47 mm de diamétre) initialement trempés dans une coupelle d’acide nitrique suprapur
puis rincés plusieurs fois a I’eau MilliQ avant utilisation. En fin de filtration, les échantillons
sont acidifiés avec du HNO; (Merck Suprapur) a 1%o toujours sous la hotte a flux laminaire.
Les échantillons sont conservés dans des flacons en nalgene préalablement nettoyés comme
suit. Le flaconnage est laissé a tremper dans de l'acide nitrique pour analyse (10%) pendant au
moins 2 jours puis rincé a I’eau MilliQ. Les flacons sont conservés pendant au moins 8 jours
remplis d’un mélange eau MilliQ et acide nitrique (1% Merk suprapur). Ils sont ensuite rincés
a l'eau MilliQ et stockés dans des sachets plastiques.

L’analyse de spéciation a été réalisée sur des échantillons filtrés a 0,45 um et conservés dans
des flacons en polyéthyléne (préalablement nettoyés a I’acide nitrique 10%).

1-3-4 Pesticides

Apreés homogénéisation des échantillons, les extractions sont réalisées sur 1’eau brute. Apres
évaporation a sec et reprise dans une phase mobile, les extraits sont conservés dans des tubes
en verre a -18°C jusqu’a analyse.

1-3-5 Biotests

Les échantillons sont filtrés a 0,45 pm et conservés dans des flacons en polyéthyléne
(préalablement nettoyés a I’acide nitrique 10%) pour la mise en évidence d’une toxicité due
aux métaux et dans des flacons en verre (préalablement nettoy€s au méthanol et a 1’acétone)
pour I’étude d’une toxicité associée a des produits phytosanitaires organiques. Dans la mesure
du possible, les biotests sont effectués dans un laps de temps relativement court apres la
filtration, sinon les échantillons sont stockés a -24°C jusqu’a I’exécution des tests.

II- Caractérisation physico-chimique

II-1 Paramétres physico-chimiques généraux

Le pH a ¢été mesuré avec un pH-métre (WTW pH96 Microprocessor a €lectrode combinée pH
et sonde de température intégrée SenTix 977T) et la conductivité par un conductimetre a
microprocesseur (WTM LF325) associé a une cellule de conductivité standard (Tetracon 325)
selon la norme AFNOR (1977). La mesure de 1’alcalinité a été effectuée par titration acide
(HCI, 1,2 N et 25ml d’échantillon). Le pH des eaux des différentes études se situant entre 6 et
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8, les ions CO;™ sont négligeables dans cette gamme de pH, 1’alcalinité correspond donc a la
concentration en ions HCOs'.

II-2 Carbone Organique Dissous (COD)

Cette mesure s’effectue avec un analyseur de Carbone Organique Total (Shimadzu TOC-
Analyser 5500). Le principe de la mesure repose sur la détection du dioxyde de carbone
(cellule de détection InfraRouge Non Dispersif (NDIR)) formé aprés oxydation catalytique a
haute température (680 - 950°C) de la mati¢re organique. La cellule NDIR génére un signal de
détection représenté par un pic dont la surface est calculée par unité de traitement. Les
analyses ont été effectuées en mode NPOC (Non-Purgeable Organic Carbon) suivant la norme
AFNOR (1985) a I’Institut Forel (Suisse). Le carbone organique est mesuré¢ dans un
échantillon acidifi¢ avec du HCI (pH<2) dont la composante Carbone Inorganique a été
¢liminée par un flux gazeux (O/NO).

II-3 Analyse des éléments majeurs

Les analyses effectuées sur la phase dissoute (<0,45 pm) concernent les principaux éléments
majeurs: Ca*", Mg*, Na’, K*, CI', SO et NO;. On considére un élément comme majeur
quand sa concentration atteint le mg/l. Toutes les analyses ont ¢été effectuées par
¢lectrophorese capillaire (ISTEEM et Maison des Sciences de 1I’Eau- Montpellier 1T -
Laboratoire d’Hydrosciences) pour les échantillons de viticulture et les eaux de la Peyne et par
chromatographie ionique (CI, SOs* et NOs) et absorption atomique four et émission de
flamme pour les échantillons d’eaux de drainage et les solutions de sol (ISIM, Montpellier).

11-3-1 Dosage des éléments majeurs par l’électrophorese capillaire

II-3-1-1 Principe de I’électrophorése capillaire

L’appareil utilisé est de type CIA™ (Capillary Ion Analysis, Quanta 4000 Waters®). Le
principe s’apparente a la technique de séparation de type chromatographie. Cependant, il n’y a
pas de rétention sur une phase stationnaire, mais au contraire une migration libre des especes
en solution, neutres et/ou porteuses de charges, sous I’effet d’un champ électrique, au sein
d’un capillaire rempli d’un électrolyte tampon. Une importante différence de potentiel est
imposée entre les deux extrémités du capillaire. Sous I’effet de ce champ électrique, les
différentes espéces en présence vont migrer vers la charge opposée (cations vers la cathode,
anions vers 1’anode) sous I’influence de modificateurs de flux (Osmotif Flux Modifier OFM).
La séparation est fondée sur la différence de mobilité, fonction de la conductivité et de la
masse moléculaire de chacun des ions analysés.

La détection s’effectue en ligne sur le capillaire par un détecteur UV a haute énergie, utilisant
une lampe a vapeur de mercure et des filtres permettant une sélection de différentes longueurs
d’onde. La séquence de mesure comprend une partie calibration constituée par I’analyse
d’étalons multicomposants suivie d’une partie mesure permettant ’analyse séquentielle
d’échantillons. Les calibrations sont effectuées a partir de trois solutions standards de
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concentrations connues. On procede ensuite aux traitements des ¢lectrophérogrammes
(logiciel de traitement des données Millenium 2010, carte interface Lance/Bus), en vérifiant au
préalable la linéarité des courbes d’étalonnage pour chaque ion.

II-3-1-2 Analyse des anions

Les anions CI, SO,* et NO;™ sont analysés avec les paramétres de configuration suivants en
adaptant le protocole fourni par le fournisseur Waters (1996):

- Capillaire en verre de silice fondue Accusep (75 pm x 60 cm) spécifique a 1’analyse des
anions,

- Potentiel de -20 kV, courant de 19 pA,

- Injection en mode hydrostatique pendant 30 secondes, le remplissage du capillaire
s’effectue par simple différence de hauteur. Le temps de migration a été¢ adapté a 6
minutes,

- Température de I’enceinte 25°C,
- Alimentation négative,
- Détection UV inverse (A =214 nm),

- Electrolyte: OFM-OH" pH = 8 (mélange de 4,6 mM chromate et de 0,5 mM OFM).
L’ajout du modificateur de flux (OFM) permet de maitriser le sens du flux
¢lectroosmotique supérieur au flux électrostatique.

Les échantillons sont dilués afin de se situer dans une gamme allant jusqu’a 50 mg/l. Les ions
apparaissent sur 1’électrophérogramme dans 1’ordre suivant: CI, SO4* et NO;~.

11-3-1-3 Analyse des cations

Les cations suivants Ca?*, Mg®", Na' et K" sont analysés avec les paramétres de configuration
suivants en adaptant le protocole fourni par le fournisseur Waters (1996):

- Capillaire en verre de silice fondue Accusep (75 pm x 60 cm) spécifique a 1’analyse des
cations,

- Potentiel de 13 kV pour une meilleure séparation des pics notamment sodium et
magnésium, courant de 11 pA,

- Injection en mode hydrostatique pendant 30 secondes. Le temps de migration a été adapté
a 8 minutes pour les cations car le potentiel est plus faible que celui choisi pour les anions,

- Température de I’enceinte 25°C,
- Alimentation positive,
- Détection UV inverse (A =214 nm),

- Electrolyte: UV-CAT 2 (mélange de tropolone, de 18 Crown-6-Ether et d’UV-CAT 2).
Les ¢électrolytes UV-CAT sont développés et commercialisés exclusivement par Waters.

Les échantillons sont dilués afin de se situer dans une gamme allant jusqu’a 100 mg/l. Les
ions apparaissent sur 1’électrophérogramme dans 1’ordre suivant: K Ca?", Na" et Mg*".
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11-3-2 Dosage des anions par chromatographie ionique

Certaines analyses d’anions majeurs ont été effectuées par chromatographie ionique
(Laboratoire de Mme Persin, ISIM). L appareil utilisé est un chromatographe Dionex DX120
équipé d’une colonne échangeuse d’anions et d’un détecteur conductimétrique différentiel
aprés suppression d’une partie de la conductivité a 1’aide d’un dispositif électromembranaire.
L’éluant choisi est un mélange CO;* / HCO5™ préparé dans de 1’eau ultrapure. Les conditions
opératoires sont les suivantes: débit de 1’¢luant 1,0 ml/min a une pression de 1700 psi (115
bars). Les solutions standards sont préparées aux concentrations suivantes 1, 2, 5 et 10 mg/1 de
chaque anion. Les temps de rétention varient de 4,4 a 4,7, de 7,7 a 8 et de 12,1 a 14 minutes
respectivement pour les ions CI', NOs™ et SO4*.

11-3-3 Dosage des cations par absorption atomique four et émission de flamme
Le principe de I’absorption atomique repose sur la loi de Beer-Lambert:
D =log Po/P = £*C*1
avec D: densité optique, Po: intensité de la radiation incidente, P: intensit¢ de la radiation

transmise, &: coefficient d’extinction molaire, C: concentration et 1: longueur de la cellule
d’absorption. La densité optique étant proportionnelle a 1’élément a doser.

Concrétement, 1’excitation par une énergie thermique, va permettre le passage de 1’état
fondamental a un niveau d’énergie supérieur instable. Les atomes vont donc retourner a 1’état
fondamental ce qui va induire une production d’énergie sous forme de radiations dont la
fréquence est caractéristique de chaque élément. L’intensité de la radiation est alors
proportionnelle a la concentration de I’élément a doser. En émission de flamme, 1’échantillon
est nébulisé puis atomisé dans une flamme composée d’un mélange air-acétyléne.

Les ions Ca®" et Mg*" ont été dosés en absorption atomique four (Varian) aux longueurs
d’onde respectives de 422,7 et 589 nm. Les ions Na" et K" ont quant a eux été dosés en
émission de flamme (Varian) aux longueurs d’onde respectives de 766,5 et 285,2 nm. Les
solutions de travail sont réalisées a partir de solutions standards a 1 g/l. Les gammes
d’étalonnage varient de 0,1 a 0,4 mg/l pour Mg*', de 1 a 4 mg/l pour Ca* et de 10 220 mg/I
pour Na" et K"

II-4 Analyse des éléments traces

Les ¢éléments traces suivants ont été analysés: Li, B, Cr, Mn, Ni, Cu, Zn, As, Rb, Sr, Mo, Ba,
Pb, U. On considere qu’un ¢lément est en quantité de traces quand sa concentration est
inférieure au pug/l. Les analyses ont été effectuées sur la phase dissoute (<0,2 — 0,45 um). La
plupart des analyses ont été réalisées au service commun (ISTEEM-Hydrosciences,
Montpellier II) sur un ICP-MS (Inductively Coupled Plasma - Mass Spectrometry, VG Plasma
Quad I1+). Cet appareil permet une analyse multi-éléments rapide et précise d’échantillons en
solution. Cette technique posséde des limites de détection trés basses (0,01 -0,1 pug/l) variant
selon les éléments et les matrices.
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1I-4-1 Principe de fonctionnement de I’ ICP-MS

L’échantillon est aspiré dans un fin tube capillaire par une pompe péristaltique vers le
nébuliseur puis la chambre de vaporisation. La solution est transformée en aérosol par
injection d’argon ultra pur, elle est ensuite transférée vers la torche a plasma a I’extrémité de
laquelle se trouve un générateur radio haute fréquence qui crée un champ magnétique. Les
¢lectrons excités entrent en collision avec 1’aérosol provocant une ionisation a 6000°K. Les
ions aspirés dans les ouvertures de deux cones en Ni pur, sont focalisés par un systeme de
lentilles électrostatiques vers le quadripdle. Le spectrométre de masse quadripdle les sépare
sous I’influence de quatre barreaux soumis a des variations de potentiel selon leur rapport
masse/charge (Mmasse moléculaired/ Zncatomaique)- UN analyseur multi-canaux enregistre les signaux
¢électriques produits.

Le détecteur fournit des réponses linéaires pour des taux de comptage de I’ordre du ppt au
ppm. L’appareil géré par un ordinateur, transforme les coups en concentrations grace a des
courbes de calibration qui ont été établies pour chaque ¢élément avec des solutions
synthétiques multi-élémentaires de concentrations connues (SPEX).

11-4-2 Préparation des échantillons, des standards et des blancs

Les échantillons environnementaux peuvent étre analysés par ICP-MS apres filtration et
acidification. Deux étalons internes, Bismuth (**’Bi) et Indium ('"°In), sont ajoutés en quantités
connues aux ¢chantillons pour corriger la dérive instrumentale propre a chaque appareil au
cours de la série de mesure. Cette correction s’effectue automatiquement via le logiciel.

Chaque échantillon est donc préparé de la facon suivante dans des tubes préalablement
nettoy¢€s dans un bain acidifié¢ a 5% d’HNO; (65%) puis rincés a I’eau MilliQ:

- 9,65 ml d’échantillon en solution,

- 250 pl de HNOs ultrapur a 65% pour une meilleure ionisation de 1’échantillon (faible
interférence de cet acide non significative différente de celle de I’eau MilliQ),

- 100 pl d’une solution de Bi-In a 1 mg/I.

Deux standards de concentrations connues sont utilisés pour établir les droites de calibration.
Les gammes de concentrations choisies correspondent aux concentrations les plus
couramment rencontrées dans les échantillons étudiés. La base utilisée pour nos standards est
le SPEX 2A a 10 mg/l. Les standards réalisés sont respectivement de 5 et 10 pg/l. Ces
standards sont préparés de facon identique aux échantillons. Des blancs analytiques sont
systématiquement passés au début de chaque procédure. Il s’agit d’eau MilliQ préparée de la
méme maniere et au méme moment que les échantillons naturels. Ces blancs sont ensuite
soustraits des valeurs mesurées pour les échantillons, on enléve ainsi la « contamination » liée
au bruit de fond et a la préparation des échantillons. La limite de détection pour chaque
¢lément est calculée a partir des résultats obtenus sur les blancs réactifs.
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Remarques:

1- Durant I’analyse par ICP-MS de I’arsenic, il peut se produire des interférences avec les ions
chlorures dues a la formation de chlorure d’argon (*’Ar’°Cl) dans le plasma qui posséde une
masse similaire a celle de I’As ("As). De ce fait les résultats devront étre comparés a ceux
obtenus par un dosage ICP-MS/Générateur d’hydrures de fagon a valider ou pas les résultats
obtenus par ICP-MS. Cette méthode consiste en une pré-réduction de I’arsenic par 1’iodure de
potassium en présence d’acide ascorbique, 1’As (III) étant la seule espéce formant des
hydrures (Hung et al., 2004). Les mesures ont été¢ effectuées selon la méthode d’Andrea
(1977), modifiée par Branch et al. (1991) sur un ICP-MS (VG PlasmaQuad) couplé a une
génération d’hydrures (Feng et al., 1998 ; Hung et al., 2004) et ont permis de valider les
mesures obtenues avec la procédure standard. Actuellement I’analyse des espéces arséniées
peut étre effectuée en une seule injection grace a un couplage HPLC/ICP-MS (Hung et al.,
2004 ; Huang et Ilgen, 2004).

2- Certains échantillons de solutions de sol de par leurs concentrations élevées en métaux ont

¢été analysés en absorption atomique four par Michaél Clairotte au Laboratoire Sciences du Sol
(INRA de Montpellier).

Méme si les concentrations totales sont des données quantitatives importantes, il nous a paru
nécessaire de déterminer la spéciation des ¢€léments métalliques ¢étudiés (cuivre
essentiellement et zinc). Cette partie a fait 1’objet d’une mise au point de la méthode de
d’analyse de spéciation, amorcée en DEA et améliorée lors de mes travaux de theése. Le
principe de la méthode d’analyse de spéciation étudiée ainsi que les principaux résultats
d’optimisation des conditions opératoires sont présentés dans les chapitres qui suivent et en
annexe 2-11.

I1-5 Analyse de spéciation par voltampérométrie: Mesure des fractions labiles

Les méthodes impulsionnelles ayant actuellement presque complétement supplanté les
méthodes polarographiques plus classiques, notre choix s’est porté sur la méthode
voltampérométrique a redissolution anodique a tension différentielle surimposée
(Differentiel Pulse Anodic Stripping Voltammetry - DPASYV) en raison de ses avantages
décisifs pour I’analyse de spéciation: une plus grande sensibilité, sélectivité pour la détection
des complexes dissous labiles dans les eaux naturelles sans préconcentration et modification
de I’échantillon d’origine excepté 1’ajout d’un électrolyte neutre. Il est important de préciser
que [’utilisation d’une telle technique doit étre combinée avec des méthodes adéquates
d’échantillonnage et de conservation (décrites précédemment) de facon a minimiser les
risques de contamination extérieure et les pertes significatives de I’élément trace et a éviter
’altération des caractéristiques physico-chimiques de 1’échantillon a étudier (Daniele ef al.,
1989). Tout le matériel utilisé (€lectrode, cellule, consommables) est soumis a un nettoyage
poussé a I’acide nitrique suprapur et a un ringage abondant a I’eau milliQ.
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11-5-1 Appareillage
L’appareillage Metrohm, utilisé pour la DPASV, est constitué d’un processeur (Processor
646V1) et d’un poste ¢électrodes-cellule (Stand 647V). Le choix des électrodes s’est arrété sur
une ¢€lectrode de référence Ag/AgCl(s) (KCI, 3M), une contre-¢lectrode en platine et une
¢lectrode indicatrice utilisée en mode HMDE (Hanging Mercury Drop Electrode) qui permet
d’effectuer des dosages de trés haute sensibilité 107- 10'°M (domaine des traces) en assurant
le confinement et la reconcentration des métaux dans la goutte de mercure sous forme
d’amalgames (Cu, Pb, Zn, Cd). Un électrolyte non électroactif (KNOs, 0,1M, Sygma) est
utilis€ pour améliorer la conductivité des échantillons testés et minimiser le courant de
phénomene de migration sur la valeur du courant.

11-5-1-1 Electrode de travail
Cette ¢lectrode possede une micro-goutte de mercure comme partie active, en contact direct

avec la solution a analyser. Le mercure est déplacé a I’aide d’un piston commandé par une vis
micrométrique, qui permet la formation de gouttes dont 1’aire est reproductible a mieux de
5%. Entre chaque dosage, on laisse tomber la goutte ayant servi a la précédente analyse ainsi
que les trois ou quatre suivantes afin d’éviter les risques de diffusion a I’intérieur de la
colonne capillaire de mercure. En outre, de nombreux ions métalliques se réduisant
irréversiblement sous forme d’amalgames dans le mercure, le renouvellement des gouttes,
apres chaque analyse, permet d’éviter les empoisonnements entre échantillons et conserve a la
surface son intégrité (Lara-Cazenave, 1994).

Remarque: le mercure doit étre de qualité trés pure. Apres usage, il est récupéré et conserveé
pour étre traité et éventuellement recyclé (Ademe Angers).

11-5-1-2 Electrode de référence
L’¢lectrode de référence Ag/AgCl est mise en contact avec la solution a analyser par

I’intermédiaire d’un pont de jonction généralement rempli d’une solution saturée de KCI. Du
fait de I’analyse ultérieure de I’¢lément cuivre et bien que I’¢lectrode soit équipée d’un disque
de verre fritt¢ qui empéche théoriquement la diffusion trop rapide des ions CI dans la
solution, nous avons préféré utiliser un pont électrolytique constitué de KNO; (0,1 M) pour
limiter la diffusion des ions chlorures dans la solution et les possibles interférences avec les
ions Cu (I) qui risqueraient de modifier les équilibres au sein de 1’échantillon a doser (Botelho
et al.,2002).

11-5-2 Principe de la redissolution anodique (Stripping Voltammetry)
L’analyse par redissolution anodique s’effectue en trois étapes dont deux principales:

[1] - L’étape de réduction qui permet 1’accumulation et la concentration sous forme
d’amalgames dans la goutte de mercure, des ¢léments initialement dilués dans la solution,

[2] - L’étape d’équilibrage (arrét de I’agitation) durant laquelle 1’¢électroplyse se poursuit sous
I’influence du phénomene de diffusion seulement,
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[3] - L’étape de redissolution qui permet la réoxydation du métal amalgamé. Elle résulte
d’un balayage de potentiel vers des valeurs supérieures, qui provoque I’apparition d’un signal
de courant correspondant a 1’élément métallique pré-concentré.

La reproductibilité des résultats nécessite la maitrise des parametres €lectrochimiques, mais
dépend également de la nature de 1’électrolyte, de la durée d’agitation et d’équilibrage de la
solution ainsi que de la taille de la goutte. Les conditions opératoires retenues pour notre étude
sont présentées dans le tableau II-1. L’optimisation de ces différents parametres est détaillée
dans I’annexe 2-11.

Tableau II-1: Valeurs retenues pour les différents parametres d’analyse en DPASV
pour des conditions opératoires optimisées et références bibliographiques associées.

Paramétres Valeur optimisée Références bibliographiques
Durée du dégazage 5 minutes Shuman et Cromer, 1979

Aualiitia et Pickering, 1986
Tubbing et al., 1994

Durée de la phase d’équilibrage 30 secondes Cheng et al., 1994
Potentiel de déposition
Cuivre seul -0,65V Shuman et Cromer, 1979

Pardo et al., 1994 (-0,60 V)
Donat et al., 1994

Kozelka et Bruland, 1998

Witter et al. 1998 (-0,7 V)
Rozan et Benoit, 1999 (0,70 V)

Zinc et Cuivre -1,65V

Locatelli et Torsi, 2000
Durée de la phase de déposition 180 secondes Mansouri et al., 1992
Potentiel de fin de balayage +0,15 - 0,20 V* Mansouri et al., 1992
Amplitude des impulsions 50 mV Donat et al., 1994

Town et al, 1995
Witter et al. 1998

Mohan et al., 2000
Vitesse de balayage 2 mV/s Florence 1982/b

Morrison et Florence, 1989
Town et al., 1995

* Le domaine d’utilisation de la gamme de potentiel est limité du fait de I’oxydation du
mercure. Ainsi, a des potentiels de 1’ordre de 0,2 V, I’oxydation du métal amorce une montée
trés ample (« un mur ») qui peut masquer d’autres especes oxydables. Le domaine choisi sera
limité au potentiel de 150-200 mV pour éviter la dissolution anodique du mercure.
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Remargue: Certains des résultats obtenus pour les métaux lourds ont permis de mettre en
¢vidence des possibles phénomenes d’adsorption sur les parois en verre de la cellule
¢lectrolytique. Pour y remédier, on proceéde au siliconage de la cellule de fagon a réduire
I’adsorption des composés polaires incluant les métaux lourds sur la surface en verre:
Siliconage par du DiMéthylDiChloroSilane 5% dans du toluéne suivi de deux puis de trois
ringages respectivement par du toluéne et du méthanol puis d’un séchage sous azote.

11-5-3 Procédure analytique

Chaque dosage a été précédé d’un nettoyage poussé des électrodes et de la cellule
¢lectrolytique a 1’acide nitrique 10% et a I’eau milliQ. L’absence de contamination a été
vérifiée systématiquement par passage d’un «blanc » constitué¢ de 10 ml de I’électrolyte
support (KNOs, 0,1M).

Les déterminations quantitatives sont basées sur une série de courbes d’étalonnage ou les
hauteurs de pic sont portées en fonction des concentrations croissantes en analyte. Pour le
cuivre, I’étalonnage est effectu¢ a partir d’une solution mere de sulfate de cuivre (CuSOs,
5H,O Merck, ultrapur) de concentration 1 g/l de Cu(Il), diluée pour obtenir une solution fille
de concentration 10 mg Cu(Il)/l de pH ajusté a 4,5 par des micro-ajouts d’acide nitrique
(HNO;, ultrapur). Pour le zinc, elle est préparée a partir d’une solution fille de sulfate de zinc
(ZnS0s, 7TH,O, Merck ultrapur) obtenue de la méme fagon que la solution de travail de cuivre.
Toutes les solutions sont préparées dans de I’eau MilliQ (Millipore) pour minimiser les
apports de métaux traces. Les courbes d’étalonnage sont établies par additions de cuivre et de
zinc dans une solution d’¢lectrolyte (KNOs, 0,1 M) de pH initial égal a 7 (Figure II-1). Entre
chaque addition de cuivre, un dégazage intermédiaire de 180 secondes est effectu¢ ainsi
qu’une agitation simultanée de fagon a homogénéiser le mélange. Chaque essai est dupliqué.

Figure II-1: Courbes d’étalonnage du cuivre (m) et du zinc (e) établies par DPASV

dans un milieu non complexant — KNOs 0,1M - (Conditions opératoires définies dans le
tableau II-1 et dans le texte).
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En DPASYV, le courant de diffusion 14 est directement proportionnel a la quantité de métal
concentré dans la goutte de mercure. (Lara-Cazenave, 1994 ; Cheng et al., 1994):

is=(NDnt+ 1/r)n FD A
avec F: constante de Faraday, A: surface de I’¢lectrode, D: coefficient de diffusion et
C: concentration.

De ce fait, les hauteurs de pic données en intensité de courant (nA) sont portées en fonction
des concentrations croissantes en cuivre et/ou en zinc (uM de M*"). Chacun des pics est
caractérisé par son potentiel de pic (Ep, Volt). Le tableau II-2 dresse le bilan des valeurs des
Ep obtenus au cours de nos différentes études et donne leur signification.

Cuivre libre Zinc libre Cuivre complexé Zinc complexé
cuv* Zn> Labile Inerte Labile Inerte
Ep (V) 0,03 -1,00 Ep < Ep (Cu?") Ep < Ep (Zn?")
(Ag/AgCl (s) 0,1M KNO,) absence de pic absence de pic

Tableau II-2: Principales valeurs de potentiel de pic (Ep) répertoriées et espéces
associées. (Valeurs données par rapport a l’électrode de référence Ag/AgCl(s)).

La méthode des ajouts dosés réalisée dans la matrice environmentale permettra d’accéder a la

capacité de complexation et de déterminer qualitativement et quantitativement les especes en
solution dans les échantillons d’eaux étudiés.
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1
1I-5-4 Détermination de la Capacité de Complexation des eaux
La détermination de la capacité de complexation (CC) implique la titration des ligands
présents dans 1'échantillon par ajouts d'ions métalliques (Mohan et al., 2000 ; Town et Filella,
2000). Elle traduit directement la quantité de matiéres organiques et/ou inorganiques
potentiellement capables de former des complexes. Dans la majorité des études recensées, le
cuivre (Buffle et al., 1977, 1980 ; Ruzic, 1982 ; Valenta, 1983 ; Neubecker et Allen, 1983 ;
Batley, 1986 ; Kyle, 1987 ; Boussemart et al., 1993 ; Pardo et al., 1994 ; Antelo et al., 1998 ;
Rodriguez Presa ef al., 1998 ; Rozan et Benoit, 1999 ; Botelho et al., 2002), le cobalt (Hanck
et Dillard, 1977) et le plomb (Botelho ef al., 2002 — formation de complexes inertes) sont les
métaux les plus utilisés pour déterminer la capacité de complexation des eaux naturelles de
par leur facilité a se lier a la matiére organique. Dans le cadre de cette étude, le cuivre sera
essentiellement utilisé pour déterminer les capacités de complexation des échantillons naturels
étudiés et les constantes de stabilité associées (K).
La capacité de complexation est un paramétre qui est lié a la quantité d'agents complexants
organiques et inorganiques présents dans 1'eau. Elle est équivalente a la concentration en métal
lourd (ion Cu(Il)) qui doit étre ajoutée dans 1'échantillon avant 1’apparition de 1’ion cuivrique
libre. Elle permet d’atteindre la concentration en substances organiques et inorganiques, qui
regroupent aussi bien les grosses molécules que les colloides, présents dans I'échantillon et
susceptibles de complexer le cuivre.

11-5-4-1 Modg¢le a 1 ligand
La courbe de titration, Ip en fonction de la concentration en cuivre ajouté, présente une

inflexion ou une modification de pente lorsque la concentration en métal ajouté est
équivalente a celle des ligands présents. Ce point de rupture est considéré caractériser la
capacité de complexation de 1’échantillon.

Ruzic (1982) a développé une théorie permettant d’interpréter les résultats de titrage des eaux
naturelles. Cette méthode est basée sur la linéarisation des équations décrivant la réponse
¢lectrochimique dans I’hypothése d’un modéle & un ligand:

[Cu’]/[[Cu]r-[Cu’]] = [Cu’]/[CC]+ 1/ K*[CC]
avec [Cu’]: X [especes labiles du Cu] déposées dans la goutte de mercure qui regroupent le
cuivre sous forme libre (Cu®") et les divers complexes inorganiques et organiques labiles,
formes considérées comme responsables de la toxicité observée en milieu aquatique (Donat et
al. 1994 ; Witter et al., 1998), [Cu]r: concentration en cuivre ajouté, [CC]: capacité de
complexation des eaux équivalente a la concentration des espeéces complexantes et K:
constante de stabilité associée. Cette équation repose sur un modele réactionnel de type:

Cu’ +CC CuCC caractéris¢ par la constante conditionnelle de stabilité K:
K=[CuCC]/[Cu’] [CC]
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Si on trace la courbe [Cu’] / [[Cu]r - [Cu]] en fonction de [Cu’], on obtient une droite de pente
1/CC et une ordonnée a I’origine 1/ K*[CC]. On a ainsi accés aux valeurs calculées de la
capacité de complexation et de la constante de stabilité.
Dans le cadre d’une hypothese a un seul ligand et lorsqu’on ne peut pas utiliser la linéarisation
de Ruzic faute de présence du métal sous forme libre, Pardo et al. (1994) préconisent une
détermination graphique de la capacité de complexation a partir de la courbe de titration qui
peut étre divisée en deux zones matérialisées par deux droites bien définies de pentes
distinctes (Figure I1-2).
La premiere (droite 1) correspond a I’équation suivante Cu(Il) + L —»CuL (fixation des ions
métalliques sur les sites complexants), tandis que la seconde (droite 2) traduit la saturation des
sites de fixation présents sur le ligand et la présence de métal libre en exces. L’intersection de
ces deux droites définit la capacité de complexation. La constante de stabilité étant quant a
elle définit a partir des pentes de deux droites grace a I’équation suivante (Valenta, 1983):
K=a,—a;/a*CC
ou a; et a, correspondent aux pentes de la premiere et seconde droites respectivement.

"

droite 1

i

CC [M2+]aj_

Figure II-2: Exemple d’une courbe de titration, Ip en fonction de la concentration en
métal ajouté et matérialisation du point d’inflexion correspond a la capacité de complexation
ainsi que des deux droites (1 et 2) (Graphique issu de Tessier et Turner, 1995).

Les résultats expérimentaux ne sont pas toujours expliqués de facon satisfaisante par un
modele a 1 ligand, on peut alors avoir recours a une équation impliquant plusieurs ligands.

11-5-4-2 Modé¢le a plusieurs ligands

Dans le cas d’un modele a deux ligands, les réactions d’équilibre sont alors:
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M + L1—> ML, avec K’, = [MLl] / [M] [Ll]
M + Lz —> ML2 avee K’z = [MLz] / [M] [Lz]

On arrive a I’équation suivante:
[Culr- [Cu’]=K’; [Cu’]CC,/ 1 +K*[Cu’] + K’ [Cu’]CCy/ 1 + K’ [Cu’]

Que I’on peut étendre a un systéme plus complexes a n ligands:
[Cu]r - [Cu’] =2 K’[Cu’]CC;i/ 1 +K’i[Cu’]
i=1

Par régression non linéaire on peut ajuster une courbe [Cu’] / [Cu]r - [Cu’] en fonction de
[Cu’] et en déduire les valeurs de K’ et CC; a partir de la droite de pente 1/(CC,+CC,) et
d’ordonnée a I’origine 1/[(CC,+CC,)/(CC\/K’+CCy/K’,)](CC+CC;) (Ruzic, 1982 ; Kyle,
1987). En général un modele a deux ligands est suffisant pour obtenir un ajustement correct
des résultats expérimentaux (Baron, 1990).

11-5-5 Modéle de calcul de la spéciation chimique

Notre choix s’est porté sur un logiciel de calcul de spéciation MINEQL+ (Westall et al.,
1976 ; Schecher et McAvoy, 1994) qui permet de prédire la distribution des espéces du cuivre
en tenant compte des caractéristiques physico-chimiques a 1’équilibre (pCO, = 3,12 10 Pa) de
chacun des échantillons étudiés. Ce modele est cependant trés peu utilisé lors d’études de
terrain de par son manque de données empiriques relatives aux constantes de stabilité de la
matiere organique naturelle (Christensen et al., 1999). Pour pallier a ce manque, les valeurs
des constantes de stabilité calculées par la méthode de Ruzic (1982) seront introduites dans le
logiciel pour tenir compte de l’influence de la matiére organique spécifique a chaque
échantillon sur la spéciation chimique. Les données obtenues par cette simulation seront
considérées comme représentatives d’une estimation de la répartition des especes du cuivre
dans les échantillons environnementaux considérés.

Remargue: Les formes solides et les précipités ne seront pas pris en considération dans la
mesure ou ’on travaille dans les domaines de solubilit¢ des composés impliqués dans la
spéciation. Les calculs ont été menés en considérant la présence de 1’¢électrolyte support utilisé
en DPASV (KNO; 0,1M).

II-6 Quantification des produits phytosanitaires

La méthodologie d’extraction et d’analyse est commune a 1’Oxadiazon, au Prétilachlore, a
I’ Alphacyperméthrine et au Fipronil. Elle différe pour 1I’Azimsulfuron. Les composés sont
tous dosés par une méthode séparative - la chromatographie - qui est basée sur des interactions
(type adsorption, échange d’ions, exclusion sérique, partage mode inverse par exemple) entre
les molécules d’un échantillon présent dans une phase mobile éluante (liquide-CLHP ou
gazeuse-CPG) et une phase solide (stationnaire) présente dans une colonne. En fonction de
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leur structure, les molécules vont interagir plus ou moins rapidement avec la phase
stationnaire. Chaque molécule possede des temps de rétention différents et spécifiques qui
vont permettre de les différencier et de les quantifier. Toutes les analyses ont été effectuées au
Laboratoire de Chimie Analytique de la Facult¢ de Pharmacie de Montpellier.

11-6-1 Analyse de I’ Azimsulfuron

Elle s’effectue par chromatographie liquide haute performance (CLHP) avec détection UV
(245 nm) sur un échantillon préalablement extrait.

Le principe de I’extraction liquide-liquide est le suivant: 300 ml d'eau brute sont acidifiés par
1 ml d’acide phosphorique (pH <5,5), ils sont extraits par 2 fois 80 ml de dichlorométhane.
Les extraits sont évaporés a sec sous vide et repris par 0,5 ml de phase mobile (mélange eau-
acétonitrile) et conservés a -18°C jusqu’a analyse.

L’analyse est effectuée sur une CLHP Thermoseparation products Spectra System P1000 XR.
Les conditions chromatographiques sont les suivantes: colonne C18 (CC 250/3 nucleosil 100-
5 CI18 HD a 30°C); la phase mobile est constituée d’un mélange d’eau acidifiée a ’acide
acétique (500-2) et d’acétonitrile (gradient de 25 a 100% en acétonitrile en 25 minutes) et
présente un débit de 0,5 ml/min.

11-6-2 Analyses de |’'Oxadiazon, du Prétilachlore, de I’Alphacyperméthrine et du Fipronil
Elles s’effectuent par chromatographie en phase gazeuse (CPG) sur un échantillon
préalablement extrait.

Le principe de I’extraction liquide-liquide est le suivant: 300 ml d'eau brute sont extraits par 2
fois 80 ml d’acétate d’éthyle suivi d’une extraction par du dichlorométhane. Les extraits sont
réunis et évaporés a sec. Le résidu est repris par 0,5 ml d’hexane et conservé a -18°C jusqu’a
analyse.

L’analyse s’effectue par chromatographie en phase gazeuse (Chromatographe HP 5890). Les
conditions chromatographiques sont les suivantes: température de I’injecteur 250°C;
température du détecteur 295°C ; colonne capillaire DB5 (longueur 30 m, i.d 0,25 mm,
¢épaisseur du film 0,25 pm) ; gaz vecteur, hélium 5,5 a un flux de 1,2 ml/min. La température
initiale de 80°C est maintenue pendant 1 minute. Elle augmente de 25 + 1°C par minute
jusqu'a 130 £ 30°C puis de 5°C/min jusqu’a 280°C, température maintenue pendant 7 a 10
minutes. Le CPG est couplé & un détecteur de masse HP 5971 équipé d’une chambre
d’ionisation par impact électronique 70eV permettant une caractérisation des composés
recherchés.

Pour les conditions chromatographiques précédemment détaillées, les temps de rétention des
différents composés testés sont reportés dans le tableau II-3. Dans un premier temps les
caractéristiques spectrales des composés ont été¢ déterminées en mode balayage (ou SCAN)
entre 50 et 550 uma. Afin de pouvoir détecter les composés étudiés avec un maximum de
sensibilit¢, nous avons recouru a la détection d’ions sélectionnés spécifiques (mode
fragmentométrique ou SIM) d’intensité élevée. Les ions caractéristiques m/z pour chacun des
composés sont présentés dans le tableau I1-3 pour les deux années d’étude.
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Composés Temps de rétention tg (min) Ions MS

2001 /2002 m/z (uma)

Prétilachlore 24,5 +0,1 162-238
19,5+0,1

Oxadiazon 24,7+ 0,1 175-258
19,7+ 0,1

Fipronil 22.9+0,1 367-213
18,0+ 0,1

Alphacyperméthrine 35,7+0,1 181-208
30,6 +0,1

Tableau II-3: Temps de rétention (tz en minutes) et ions caractéristiques pour les
quatre composés dosés en CPG pour les deux années d’étude (2001 et 2002).

11-6-3 Rendements d’extraction et Seuils de quantification

La quantification de I’ensemble des composés s’effectue par étalonnage interne. Pour chacun
des composés, le taux de rendement d’extraction ainsi que les seuils de quantification ont été
systématiquement détermingés.

L’eau du Rhone aprés vérification de sa qualité de référence (non détection des ptoduits
phytosanitaires étudiés), a été dopée en chacun des composés a différentes concentrations
comprises entre 0,1 et 10 pg/l. Les taux de recouvrement obtenus pour chacune des
concentrations testées sont répertoriés dans le tableau II-4. Ils sont compris entre 68 et 108%.

v Composés Concentrations Taux de recouvrement

(ng/) %

v Azimsulfuron 10 90

1 84

0,10 89
v Fipronil 1,05 108
0,10 68

v Prétilachlore 1,23 83
0,12 74

v Oxadiazon 2,40 86
0,24 68

v Alphacyperméthrine 0,50 79
0,05 98

Tableau II-4: Taux de recouvrement obtenus apres analyse de 1’eau de référence du
Rhone dopée en diverses concentrations en produits étudiés.

En 2001, les seuils de quantification ont ét¢ définis a 0,02 pg/l pour le fipronil et le
prétilachlore, a 0,05 pg/l pour I’oxadiazon et I’alphacyperméthrine et a 0,1 pg/l pour
I’azimsulfuron. IIs sont respectivement de 0,5 pg/l pour le prétilachlore et I’oxadiazon et de
0,1 pg/l pour I’azimsulfuron, le fipronil et I’alphacyperméthrine en 2002.
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I1I- Biotest algal

III-1 Choix des espéces d’algues

Deux especes d’algues unicellulaires vertes de la classe des Chlorophycées
Pseudokirchneriella  subcapitata (Korshikov Hindak) anciennement Selenastrum
capricornutum et Chlorella sp. (Ecosite de M¢ze) seront utilisées pour réaliser les biotests.

La forme de Pseudokirchneriella subcapitata ressemble a celle d’un croissant de lune et sa
taille est d’environ 5,5 um. Chlorella sp. possede, quant a elle, une forme sphérique et sa
taille varie de 2 a 3 pm. Ces deux formes caractéristiques sont aisément reconnaissables au
microscope. Ne possédant pas de flagelle, ces deux algues demeurent statiques et ne forment
pas de colonie.

Méme si Pseudokirchneriella subcapitata n’est pas représentative de la population naturelle
des eaux de surface, elle peut tout de méme étre utilisée comme indicateur de la réponse des
algues planctoniques d’eau douce puisqu’elle répond aux qualités requises pour les tests
d’écotoxicité. D’un point de vue écologique, les chlorelles, par contre, sont des algues
ubiquistes, que I’on retrouve dans tous les habitats aquatiques. Ces deux genres ont fait 1’objet
de nombreuses études impliquant des tests de toxicité métallique et organique (Fairchild et al.,
1998 ; Nystrom et Blanck 1998 ; Franklin et al., 2000 ; Rioboo et al., 2002 ; Okamura et al.,
2002). Les cultures de deux algues seront effectuées conformément aux recommandations de
I’US. EPA (1989).

I11-2 Milieu de culture

Le milieu AAP (Algal Assay Procedure) est un milieu de culture nutritif standard (pH 7,5 +
0,1) recommandé par I’US. EPA (1989, 1994) et I’Environment Canada (1992). Il est
constitué a partir de 5 solutions de nutriments concentrés 1000x (Tableau I1-5). Les solutions
de base sont autoclavées a 120°C sous une pression de 1 bar pendant 50 minutes puis
conservées a 4°C et a I’obscurité. On veille a les renouveler tous les 6 mois afin de limiter leur
contamination et leur éventuelle dégradation.

Pour I’étude de la toxicité des métaux, la présence d’Acide EthyléneDiamineTétraacétique
(EDTA) dans le milieu est déconseillé (US. EPA, 1994) car il risque de modifier la spéciation
des métaux (complexation des ions libres et compétition avec les ligands étudiés) et de
diminuer leur biodisponibilité (Guéguen et al., 2004). Dans le milieu initial AAP,oma (AAPN)
utilisé pour le maintien de la culture, TEDTA est présent pour éviter la précipitation du fer
nécessaire a la croissance des algues. Pour les biotests, un milieu plus spécifique
AAPoaiic (sans EDTA - AAPm) sera utilisé pour les tests impliquant des métaux, néanmoins
du fer sera ajouté en complément au milieu noté AAP ndifictre (AAPmM+Fe).
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Solutions Nutriments Concentration Elément Concentration
( MgCl,, 6H,0 10,0 mg/l Mg 2,65 mg/l
CacCl,, 2H,0 4,4 mg/l Ca 1,2 mgl/l
H3BO, 185,5 ug/l B 32,4 ugll
MnCl,, 4H,0 415,6 ug/l Mn 115,4 ug/l
1 ZnCl, 3,3 g/l Zn 1,6 ug/l
CoCl,, 6H,0 1,4 pgll Co 0,35 pgl/l
CuCl,, 2H,0 0,012 pg/l Cu 0,004 pg/l
Na,MoQ,, 7H,0 7,3 pg/l Mo 2,9 mgl/l
FeCl,, 6H,0 160 pg/l Fe 33,1 ug/l
Na,EDTA, 2H,0 * 300 pgl/l - -
2 NaNO; 25,5 mg/l N 4,2 mg/l
3 MgSOy,, 7H,0O 14,7 mgl/l S 1,9 mgl/l
4 KoHPO, 1,04 mg/l P 0,19 mg/l
K 0,47 mg/l
5 NaHCO; 15,0 mg/l Na 11,0 mg/l
C 2,1 mgl/l

* Composé omis lors de la préparation du milieu AAPm+Fe

Tableau II-5: Composition des cinq solutions constitutives du milieu AAP.

1II-2-1 Culture souche des algues en milieu solide

Pour un stockage de longue durée de la souche, les algues sont inoculées sur un milieu nutritif
solide. Le milieu gélosé est composé d’une solution d’agar-agar (1,5%) mélangée au milieu
liquide AAPn concentré 1,5x. Le tout est autoclavé 50 minutes a 120°C sous une pression de
1 bar. La solution ainsi obtenue est refroidie dans des tubes stériles en prenant soin d’obtenir
une surface inclinée. Afin de préparer la culture souche en milieu solide, les algues sont
d’abord prélevées a partir d’un repiquage axénique d’environ 4 jours en conditions stériles.
Une prise d’environ 100 pl de cette culture est déposée et répartie sur toute la surface du
milieu solide par striation, les tubes sont alors étiquetés avec la date d’ensemencement. Apres
une incubation de 24 + 1°C pendant 7 jours et sous lumicre blanche contrdlée et continue
(5000-6000 lux), les algues sont conservées a 4°C et a I’obscurité pendant 6 mois maximum
(Figure II-3). Sous cette forme elles peuvent servir de réserve a des repiquages ultérieurs.
Cette culture souche permet de s’affranchir des dérives génétiques causées par de trop
nombreux repiquages.

111-2-2 Maintien de la culture en milieu liquide

Elle s’effectue par préparation d’un repiquage axénique a partir d’une culture sur agarose
(Figure II-3). Le transfert d’'une colonie d’un milieu solide a un milieu liquide s’effectue en
conditions stériles. Les algues sont transférées a 1’aide d’une anse pasteur dans un erlenmeyer
contenant 100 ml de milieu de culture liquide AAPn. La culture est mise en incubation
pendant 7 jours a 24 + 1°C, en agitation et illumination en continu a 5000-6000 lux. Cette
culture porte le numéro 0 et aucun test écotoxicologique n’est réalisé a partir de ces algues.
Au bout de 7 jours, ’état de la culture est vérifié au microscope pour s’assurer de 1’absence
d’une éventuelle contamination par des micro-organismes. Ensuite, un nouveau repiquage est
préparé (numéro 1) en prélevant 1 ml de la solution d’algues 0 déposé dans 100 ml de milieu
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de culture liquide AAP (Figure II-3). On continue les cycles de repiquage en prévision de
tests €cotoxicologiques futurs tous les 3-4 jours afin de maintenir la culture en phase
exponentielle de croissance, ceci jusqu’au numéro 8 pour éviter la dérive génétique.

Culture sur agarose

Transtert stérile
Vériﬁcation au =7 dans 100 ml AAP
microscope de
I'état axénique = =

de la culture

avant répiquage \

Repiguage

& Utilisation des inoculums
bl 1 a8 pour les bicessais

Incubation i 2
(7 jours, 24°C, 5000-6000 lux) \l/

Repiquages successifs
jusqu'an°g

Renouvellement du stock d'algues
en culture sur agarose
Figure II-3: Schéma de la culture d’algues en milieu gélosé-solide et liquide selon la
procédure US E.PA. (1989). (Adapté de Chevre, 2000 et Gilbin, 2002).

III-3 Test de toxicité chronique
Le protocole utilisé est conforme aux recommandations de 1’US. EPA (1989, 1994) et de
I’Environment Canada (1992).

111-3-1 Préparation de l'inoculum

Les algues en phase exponentielle de croissance sont préalablement lavées et concentrées trois
fois par centrifugation (6 minutes, 2000 tours/min) et par reprise du culot dans le milieu de
culture adapté aux biotests (exempt d’EDTA). L’inoculum est préparé de facon a obtenir une
concentration cellulaire initiale de 10* cellules/ml pour le test chronique en 72 heures.

B Comptage au microscope optique

La détermination de la densit¢é des organismes est réalisée au moyen d’une cellule de
comptage Fuchs Rosenthal placée sur le plateau mobile d’un microscope (Leis, grossissement
de 40*60). Un inoculum de 10 upl d’algues prélevé dans le culot suite a la dernicre
centrifugation est introduit dans 1 ml de milieu de culture dans un tube eppendorf (dilution au
100*™), La concentration cellulaire en algues est mesurée en comptant 3 fois 16 petits carrés
sur la cellule de Fuchs Rosenthal (nombre de cellules par ml de solution stock). On effectue la
dilution nécessaire pour obtenir un inoculum de 2,1*10° cell/ml dans 10 ml de milieu
AAPm+Fe (concentration algale de départ 10* cell/ml).
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111-3-2 Incubation

Les essais biologiques sont effectués en microplaques transparentes 96 puits statiques. Les
conditions retenues sont une incubation de 72 heures a 24 + 1°C en lumiére continue (5000-
6000 lux) dans le milieu standard choisi (en I’occurrence AAPm+Fe) et une remise en
suspension des algues. Chaque puits correspond soit a une concentration de toxique (métaux,
pesticides), soit a une dilution de I’échantillon naturel testé (200 ul par puits) dans lequel sont
ajoutés 10 pl d’inoculum algal. Les puits placés sur les bords ne sont pas utilisés mais
simplement remplis d’eau MilliQ afin d’éviter les effets de bords dus a I’évaporation (St
Laurent et al., 1992). Pour éviter des carences en nutriments un concentré de milieu de culture
est systématiquement ajouté aux échantillons naturels (1%o de chacune des 5 solutions stock
plus la solution de fer). Toutes les dilutions sont effectuées dans le milieu de culture
AAPm+Fe. En général, plusieurs concentrations de la solution a tester seront étudiées sur 3 a
6 réplicats.

I11-4 Parameétres de suivi de I’effet

L'inhibition de la croissance (72h) a été mesurée par fluorescence (Lecteur Spectramax
Gemini XS - Molecular Devices). Cet appareil fournit des résultats en unités relatives de
fluorescence (RFU) qui n’ont pas de signification particuliére mais permettent de comparer la
réponse obtenue entre les différents échantillons et/ou concentrations testés et de calculer un
pourcentage d’inhibition par rapport au développement dans le milieu de culture seul
(référence) apres soustraction du blanc (milieu de culture sans algue). Plusieurs parameétres
d’effet ont été suivis et comparés pour mesurer 1’effet sur les algues.

111-4-1 Effets chroniques: inhibition de la croissance algale

La mesure de la fluorescence augmente proportionnellement au contenu en chlorophylle a et
suit également la densité cellulaire (Nystrom et Blanck, 1998). Cette mesure indirecte de
I’activit¢ photosynthétique, s’avere étre également un bon indicateur pour évaluer la
concentration cellulaire et donc I’inhibition de la croissance (Geis et al., 2000).

La détermination de la chlorophylle a s’effectue classiquement a un couple de longueur
d’onde émission/excitation (£ 20 nm) de 430/660 nm (APHA, 1985; Caux et al., 1996 ;
Mayer et al., 1997 ; Van der Heever et Grobbelaar, 1998) ou 400-460/640 nm (Thompson,
1997). Aprés une étude de la fluorescence de Pseudokirchneriella subcapitata dans les
conditions du test (milieu AAPm+Fe), Gilbin (2002) a déterminé le couple de longueur
d’onde optimal de 488/685 nm qui a été utilisé pour I’ensemble des biotests réalisés lors de
cette étude.

111-4-2 Analyse par ajout de fluorochromes: exemple de [’activité estérasique

Le principe repose sur I’introduction du substrat d’une enzyme ou d’un complexant/ligand
d’une molécule d’intérét dans le milieu qui va soit posséder une fluorescence propre soit
traduire I’activité enzymatique recherchée par production d’un composé fluorescent. La
fluorescence augmente ou diminue quantitativement avec 1’activité ou la concentration du
parametre mesure.
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B Exemple de la mesure de I’activité estérasique: ajout de Fluorescéine DiAcétate (FDA)
C’est un substrat-précurseur (C.sHs07;, PM = 416,39 g/mole, pKa = 6,4) lipophile sans
fluorescente propre introduit dans les cellules algales par simple diffusion (diffusion passive)
puis hydrolysé par des estérases intracellulaires non spécifiques. Cette molécule engendre un
produit —la fluorescéine- qui est fluorescent dans le spectre du vert (530 - 560 nm). Lorsque
un stress toxique existe 1’activité estérasique est diminuée. L’inhibition de la fluorescence de
la FDA est un bon indicateur de 1’effet de molécule toxique sur 1’activité enzymatique des
estérases et également une mesure indirecte de la viabilité cellulaire (intégrité membranaire et
assimilation par les cellules algales) (Dorsey et al., 1989).

De par sa faible solubilité dans I’eau, la solution stock de FDA (1 mM) est préparée dans du
DMSO, elle est conservée a -18°C. Une solution fille (0,1 mM) est utilisée lors des tests, elle
est préparée en diluant 550 ul de solution stock décongelée juste avant emploi dans 5 ml d’eau
milliQ. Il est important d’effectuer la dilution finale juste avant le test, de par [’hydrolyse tres
rapide de la FDA dans ’eau (Snell et al., 1996). Aprées la premiére lecture au temps Ty, une
concentration finale en FDA de 5 uM est ajoutée dans chacun des puits par une addition de 10
ul de la solution fille. D’apres les travaux de Franklin e al. (2001b) sur Pseudokirchneriella
subcapitata pour une concentration initiale en FDA de 25 uM la partie linéaire de la courbe
représentant 1’intensité de la fluorescence en fonction du temps se situe entre 3 et 12 minutes.
Elle correspond au maximum de conversion de la FDA en fluorescéine, la décroissance
obtenue apreés 12 minutes est due a la limitation du transport intracellulaire de la FDA. Dans
notre étude, la concentration initiale en FDA est plus faible que celle choisie par Franklin et
al. (2001b). De ce fait, I’activation ou non de la fluorescence par 1’activité enzymatique des
estérases sera comparée a celle mesurée avant I’introduction de la FDA aprés une post-
incubation de 15 minutes (au lieu de 5 minutes pour I’étude de Franklin). Pour ce temps
d’incubation, la précipitation de la FDA est évitée.

Le choix des longueurs d’onde de mesure de ’activité estérasique est fonction du spectre
d’absorption et d’émission de la fluorescéine qui excitée a 488 nm fluorescence dans le
spectre du vert 530-560 nm (Gala et Giesy, 1994) (Figure II-4). Les longueurs d’ondes
choisies pour I’étude (excitation 485 / émission 530 nm) sont conformes a celles utilisées par
Breeuwer et al. (1995) 490/515 nm, Franklin et al. (2001 a et b) 488/530-560 nm et Regel et
al. (2002) 488/530 nm.

L

Fluorescence emission

Figure 11-4:
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de la fluorescéine (pH = 9).
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ITI-5 Expression des résultats de toxicité

L’apparition d’effets (inhibition de la croissance, de la chlorophylle, de ’activité estérasique)
en fonction de la concentration en contaminants suit généralement une fonction qui peut étre
décrite par I’équation de Hill (1910) initialement utilisée pour modéliser la fixation de
I’oxygene sur I’hémoglobine (Vindimian et al., 1983). L’équation du mode¢le est la suivante:

Effet = (Effet co - Témoin) = C™ / C"" + CEs™" + Témoin

ou nH est le nombre de Hill qui caractérise la pente de la relation dose-réponse au point
d’inflexion et CEs, la concentration d’effet médian. Deux autres paramétres sont a définir,
I’effet hypothéqué a une concentration infinie (Effet o) et 1’effet observé a une concentration
nulle (Témoin).

La mod¢lisation des données de toxicité obtenues dans cette étude sera effectuée a partir du
programme Regtox 6 (macro pour Excel) développé par Vindimian er al. (1983). Ce
programme est basé sur un algorithme rapide (Marquardt, 1963) de recherche de solution
optimale par itérations successives (régression non linéaire), qui intégre le modele de Hill et
permet d’estimer les parametres initiaux ainsi que les concentrations d’effet (nombre de Hill,
CEs a CEs, effet nul et maximum). Les intervalles de confiance a 95 et 99% de chacun des
parametres seront estimés par une méthode «bootstrap » (500 simulations type « Monte
Carlo ») enti¢rement non paramétrique. Les concentrations d’effet ont été calculées a partir de
3 a 6 valeurs de fluorescence pour chacun des échantillons environnementaux et de leur
dilution et au maximum 12 pour les témoins (milieu de culture + algues).
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Les chapitres suivants seront consacrés a une présentation des stratégies d’échantillonnage et
des méthodologies d’analyses spécifiques a chacun des suivis expérimentaux étudiés. La
description du contexte, des pratiques agricoles et des principales caractéristiques des sites
d’étude est présentée en annexe 1.

I- Suivi expérimental en Camargue

En Camargue, la riziculture méditerranéenne est une agriculture intensive associée a une
utilisation fréquente et répétée de différents produits phytosanitaires. De par la gestion
hydraulique nécessaire pour optimiser la production rizicole (annexe 1-I), ces produits sont
susceptibles de se retrouver a 1’état de traces dans les étangs et fleuves récepteurs via les eaux
d’irrigation et de drainage. L’étude menée a pour objectif d’effectuer une évaluation de
I’impact environnemental potentiel, des traitements phytosanitaires utilisés en riziculture
camarguaise, sur les écosystémes aquatiques récepteurs.

I-1 Echantillonnage

Une ¢étude de faisabilité permettant d’effectuer une premicre évaluation de 1’impact des
traitements phytosanitaires, utilisés en riziculture, sur la qualité des eaux issues des rizieres, a
¢té menée en 2001. Elle a été¢ conduite sur des prélévements d’eaux de surface provenant de
trois canaux de drainage issus de trois bassins versants— Fumemorte (F), Grand-Mar (GM)
et Albaron (Al) ainsi que sur les eaux du Rhone en amont (Rh - captage des eaux d’irrigation)
pour trois dates de prélévement choisies en fonction des interventions phytosanitaires (9 mai,
11 juin et 7 aott). Les résultats obtenus nous ont amené a prolonger 1’é¢tude. Deux riziéres
Berthe (B) et Agon (Ag) a mode d’exploitation différent (biologique et non biologique) sont
venues s’ajouter aux points de prélévements existants. La cadence des prélévements a été
modifiée. Le tableau suivant (II-6) récapitule les dates des prélevements et présente la
nomenclature adoptée pour caractériser les échantillons étudiés en 2002.
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Albaron Grand-Mar Fumemorte = Rhoéne Agon Berthe

17-mai Al1 GM1 F1 Rh1 Ag1 B1
24-mai Ag2
31-mai Al2 GM2 F2 Rh2 Ag3
04-juin B2
11-juin Ag4
14-juin AlI3 GM3 F3 Rh3 Agbs
17-juin B3
25-juin B4
28-juin Al4 F4-F5 Rh4 Ag6
05-juil Ag7
08-juil B5
12-juil Al5 GM4 F6 Rh5 Ag8
16-juil B6
19-juil Ag9
23-juil B7
25-juil Ag10
26-juil Al6 GM5 F7
29-juil B8
08-aodt GM6 Rh6
09-aodt Al7 F8 Ag11
12-aolt B9
23-aolt Al8 GM7 F9 Rh7 Ag12
26-ao(t B10
30-aolt Ag13

Tableau II-6: Dates des prélévements et nomenclature employée pour les échantillons étudiés
en 2002.

Les différentes étapes qui nous ont permis de faire une premicre €valuation de 1I’impact des
traitements phytosanitaires, utilisés en riziculture, sur la qualité des eaux sont les suivantes:

- Recherche de résidus de produits phytosanitaires.
- Analyse des principaux métaux et métalloides.

- FEtude de la toxicité des eaux (bioessais sur algues).

I-2 Produits phytosanitaires recherchés

Compte tenu des pratiques culturales inhérentes a la riziculture, notre choix s’est arrété sur
trois herbicides employés dans la lutte contre le développement des adventices: /’Oxadiazon,
le Prétilachlore et [’Azimsulfuron ainsi que sur deux insecticides: le Fipronil et
1’Alphacyperméthrine. Le tableau suivant (II-7) regroupe les principales caractéristiques des
produits étudiés ainsi que des précisions concernant leur emploi et les périodes d’application
sur le site d’étude. Les caractéristiques propres a chacune des molécules ont été détaillées
dans le chapitre bibliographique et présentées dans les tableaux I-2 a 6.

67



Produits étudiés Emploi et cibles Périodes d'application Pureté Structure Poids Moléculaire

% g/mole
Oxadiazon Herbicide de pré-émergence 15 Avril - 30 Avril >99 C15H4gCIoN203 345,23
Prétilachlore Herbicide de post-émergence 15 Auvril - 15 Mai 96 C47H26CINO, 311,9
Azimsulfuron Herbicide de post-émergence 15 Mai - 15 Juin 99,7 C13H16N1005S 424 .4
Fipronil Insecticide (larves de chironomes) 15 Avril - 15 Mai 99,9 C12H4Cl,FgN,OS 437,14
Alphacyperméthrine*  Insecticide (pyrales) 20 Juillet - 15 Aolt 99 C2oH19CIoNO; 416,3

* Traitement non systématique

Tableau II-7: Caractéristiques générales et périodes d’application en riziculture
camarguaise des produits phytosanitaires étudiés.

I-3 Analyses des métaux et biotests sur algues

L’analyse des métaux a été conduite pour aider a I’interprétation des résultats de toxicité. Les
algues étant des indicateurs trés sensibles a la pollution métallique, il nous a semblé judicieux
de faire un inventaire des métaux retrouvés dans les eaux des trois canaux de drainage, du
Rhone et des rizieres et d’en mesurer les concentrations qui seront confrontées aux CEsy de
référence des métaux testés et aux réponses toxiques mesurées sur les eaux recueillies. La
présence d’impuretés métalliques dans les différents engrais inorganiques mises en évidence
par Gimeno-Garcia et al. (1996) et I’'usage de métallo-pesticides en riziculture justifient
¢galement les analyses de métaux.
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I1- Suivi expérimental du dispositif Solepur

L’objectif de I’étude menée sur ce site est d’évaluer le transfert du cuivre et du zinc accumulés
dans le sol vers les eaux de drainage et d’estimer la contamination des eaux de drainage par
ces métaux issus d’épandages massifs et répétés de lisiers de porcs en s’attachant a la fois aux
quantités et teneurs mises en jeu ainsi qu’a la spéciation du cuivre et du zinc dans la phase
dissoute. La présentation détaillée de I’infrastructure et des principales données acquises
depuis la mise en fonctionnement du pilote Solepur ainsi que 1’origine des apports en cuivre et
zine par les lisiers sont présentées en annexe 1-I1.

I1-1 Echantillonnage

Les eaux de drainage issues de la parcelle TR ont été prélevées entre 2000 et 2002 par le
dispositif présenté¢ en annexe 1-II. L’étude a ét¢ menée lors de deux saisons de drainage
contrastées caractérisées par un drainage cumulé de 610 mm (saison 2000-2001
particuliérement pluvieuse) et de 140 mm (en 2001-2002, saison trés seche), au lieu de 300-
400 mm pour une année moyenne (Martinez et Peu, 1999) (Figure II-5). L’étude de ces deux
années de drainage va permettre de connaitre 1’évolution actuelle des flux aprés I’arrét des
épandages en 1996. Les analyses ont porté sur une séquence de 14 échantillons composites
représentatifs de la lame d’eau écoulée (obtenus entre le 28 octobre 2000 et le 8 janvier 2001)
et de 5 ¢échantillons composites (obtenus entre le 24 janvier et le 18 mars 2002) (Tableau II-8)
prélevés par le Cemagref de Rennes pour un volume d’eau drainée variant de 37,5 a 105,4 n?
et un nombre de jours de récupération variable (1 a 18 jours) reporté sur le graphique (Figure
11-6).

Saison de drainage 2000-2001

Périodes de prélévementdu 28/10/00  02/11/00  06/11/00  08/11/00  13/11/00  21/11/00  26/11/00  05/12/00  09/12/00  12/12/00  13/12/00  16/12/00  02/01/01  05/01/01

au 01/11/00  05/11/00  07/11/00  12/11/00  20/11/00  25/11/00  04/12/00  08/12/00  11/12/00 15/12/00  01/01/01  04/01/01  08/01/01
Nomenclature ED1 ED2 ED3 ED4 ED5 ED6 ED7 ED8 ED9 ED10 ED11 ED12 ED13 ED14

Saison de drainage 2001-2002

Périodes de préléevement du 24/01/02  31/01/02  08/02/02  23/02/02  01/03/02

au 3001112 07/02/02  17/02/02  28/02/02  18/03/02
Nomenclature ED'1 ED2 ED'3 ED4 ED'5

Jon) 71 ,
Tableau 1I-8: Périodes de prélevements et nomenclature employée pour

I’échantillonnage des eaux de drainage lors des deux saisons de drainage étudiées.

En parall¢le, une collecte d’eaux de drainage a été effectuée in situ sur les parcelles TR et TE
du dispositif Solepur en janvier 2001 et 2002 pour pallier a I’évolution des échantillons
relative aux modes de conservation, de stockage et d’envoi des échantillons composites de
Rennes a Montpellier.
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Figure II-5: Quantités d’eau drainée mensuellement dans la parcelle traitée au cours des
deux années d’expérimentation (septembre 2000 a mai 2002).

B Nombre de

Volume d'eau de drainage recueillie B Volume m 3 jours

et nombre de jours de récupération

Volume d'eau de drainage recueillie

et nombre de jours de récupération 3 ® Nombre de
i P HVolume m jours

100+

2 3 4 5

3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 .
Numéro échantillon Campagne 2000-2001 Numéro échantillon Campagne 2001-2002

Figure II-6: Nombres de jours de récupération et volume d’eau de drainage recueilli

dans la parcelle traitée au cours des deux années d’expérimentation (périodes du 28 octobre
2000 au 8 janvier 2001 et du 24 janvier au 18 mars 2002).

La contamination des eaux superficielles peut se faire via des écoulements a la surface du sol
(ruissellement et érosion) mais aussi par des phénomenes de transfert hypodermique dans
I’épaisseur de I’horizon superficiel. De ce fait, la caractérisation de solutions de sol obtenues a
partir de sol sec des différents horizons (0-20, 20-40 et 40-60 cm) mérite d’étre également
effectuée. La caractérisation a ét¢é menée sur des échantillons de sol sec prélevés sur la
parcelle traitée en 1996 (arrét des épandages) et en 1999. L’étude des extraits de sol va
permettre de travailler sur des solutions plus concentrées que les eaux de drainage.
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I1-2 Détermination des conditions d’extraction des solutions de sol

L’obtention des extraits de sol a fait I’objet d’une mise au point préliminaire, effectuée sur un
échantillon composite de sol prélevé en 1999 sur TR et préalablement tamisé a 65 pm, qui a
permis de retenir des conditions d’extraction optimales. En se référant aux travaux de
Mahammedi (2001), trois durées d’extraction sous agitation ont été testées: 5, 10 et 20
minutes pour deux temps de centrifugation (1 et 6 minutes). L extraction a été réalisée avec
une solution de nitrate de potassium, €galement utilisé en polarographie comme électrolyte-
support, a deux concentrations 0,005 et 0,01M qui ne modifient pas la force ionique. Compte
tenu des résultats obtenus pour les différents essais effectués (Tableau II-9), les conditions
d’extraction suivantes ont été retenues: temps de contact et d’agitation de 20 minutes entre 10
ml de solution de KNO; (0,005 M) et 5 g de sol - centrifugation 1 minute a 5000 tr/min. Ces
conditions permettent une extraction optimale aussi bien du cuivre que du zinc. Ces métaux
sont analysés sur 1’échantillon préalablement filtré 4 0,2 um des la fin de la centrifugation et
acidifié a raison de 0,5% (HNOs, suprapur) par spectrométrie d’absorption atomique a four (A
=324,5 nm pour le cuivre et A = 307,6 nm pour le zinc).

Durée d'agitation Durée de centrifugation KNO, [Cu] [Zn]
mn M |
5 1 0,005 33,3+0,14 96472
10 1 0,005 35504 101,9+4,2
20 1 0,005 439+0,5 137,7£8,5
10 6 0,005 35904 109,6 £ 3,5
20 6 0,005 359+1,3 105,2+9,9
5 1 0,01 30,409 1942 £ 6,7
10 1 0,01 31,000 1916 +23
20 1 0,01 338+1,1 198,6 £ 6,3

Tableau II-9: Concentrations totales en cuivre et zinc (ng/l) obtenues en testant
différentes conditions d’extraction (durée d’agitation et de centrifugation, concentration en
KNO; - n =2).

I1-3 Analyses des échantillons

Une caractérisation physico-chimique compléte (détaillée dans le chapitre Méthodologies)
sera effectuée sur I’ensemble des échantillons collectés (eaux de drainage issues des parcelles
TE et TR prélevées in situ et lors des deux suivis annuels, solutions de sol). Préalablement
aux analyses, les eaux de drainage seront filtrées sur 0,45 um, et les extraits de sol sur 0,2 um.
Les ions seront dosés par chromatographie ionique (CI, NOs, SO.*), par spectrométrie
d’absorption atomique (Mg**, Ca*"), d’émission de flamme (K', Na"). La quantification des
¢léments traces sera obtenue par ICP-MS (Inductively Coupled Plasma - Mass Spectrometry)
et/ou absorption atomique. La spéciation du cuivre et du zinc sera ¢tudiée sur les eaux issues
des parcelles TR et TE et sur les solutions de sol afin de définir les formes chimiques prises
par le cuivre et le zinc et d’évaluer leur biodisponibilité. Elle sera réalisée par redissolution
anodique sur goutte de mercure pendante (Differential Pulse Anodic Stripping Voltammetry
DPASV en mode HMDE). En parallé¢le de la spéciation chimique, I’impact potentiel de ces
métaux en terme de biodisponibilité voire de toxicité sera évalué sur un organisme aquatique
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Pseudokirchneriella subcapitata anciennement Selenastrum capricornutum a partir des
mémes échantillons que ceux étudiés en analyse de spéciation. L’objectif est d’étudier la
relation possible entre la forme chimique du cuivre et du zinc, déterminée par I’analyse de
spéciation (DPASV), et leur toxicité vis-a-vis d’une algue aquatique d’eau douce sensible aux
contaminants métalliques, en tenant compte de I’influence de ‘ligands’ naturels.

I1I- Suivi expérimental du bassin versant viticole de Roujan

Le bassin viticole de Roujan est fortement équipé tant du point de vue des suivis
hydrologiques que de celui de la qualité des eaux. Les chroniques sont acquises pour les flux
d’eau depuis 1992 et pour la qualité¢ de I’eau depuis 1995 par P'INRA de Montpellier. Les
caractéristiques générales du bassin ainsi qu’une présentation des pratiques culturales
employées sur cette zone sont détaillées en annexe 1-I11.

III-1 Choix des parcelles et caractéristiques du sol

Sur le bassin de Roujan, les sols sont principalement de type carbonaté, seules quelques zones
présentes sur le plateau sont acides. Parmi les 244 parcelles que comptent le bassin viticole de
Roujan, deux parcelles ont été sélectionnées et étudices (Figure II-7). Sur ces deux parcelles,
des prélévements de sol ont été réalisés par 'INRA de Montpellier au niveau des horizons 0-
2, 2-15 et 15-30 cm et ont été analysés apres séchage a 1’air libre et tamisage a 2 mm. Les
analyses ont ¢té effectuées par le laboratoire d’analyses des sols d’Arras conformément aux
méthodes standardisées frangaises (AFNOR, 1999 ; ISO, 1999) et les résultats sont compilés
dans la theése de V. Chaignon (2001).

- Apreés décarbonatation, un fractionnement granulométrique est effectué sur les
échantillons de sols secs selon la norme NF X 31-107,

- Le pH eau du sol est mesuré, dans un rapport sol/solution de 1/2,5 dans de I’eau
déminéralisée (NF X 31-117),

- Le taux de carbone organique est déterminé par oxydation sulfochromique (NF ISO
10694, Méthode Anne),

- Le calcaire total (CaCOs) est mesur¢ par attaque a I’acide chlorhydrique (NF X 31-105),

- La capacité¢ d’échange cationique (CEC) est mesurée par échange par percolation a
I’acétate d’ammonium ainsi que les cations échangeables Ca, Na, Mg, K (NF X 31-130,
M¢éthode Metson),

- Les concentrations en Cu, Zn, K, P totales sont mesurées en spectroscopie d’émission
plasma (ICP-AES) aprés attaque aux acides fluorhydrique et perchlorique des échantillons
solides (méthode HF, NF X 31-147),

- Les oxydes de fer sont déterminés suivants les méthodes Mehra-Jackson et Tamm a
I’obscurité et les oxydes de Mn le sont suivant la méthode Deb (Baize, 2000b),

- Le Cu et le Zn sont extraits par ’EDTA selon la norme NF X 31-120.
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Notre choix s’est arrété sur deux parcelles qui possédent un sol différent, les principales
différences résidant dans le caractére plus acide de I'une (Parcelle 122 dite parcelle a sol
‘acide’ notée NC par la suite) alors que 1’autre est plus riche en calcaire (Parcelle AW6
nommée parcelle a sol carbonaté notée C). Ces caractéristiques contrastées auront sans
doute une influence sur la nature des matieres en suspension et sur la spéciation du cuivre
dans les sols et les eaux de ruissellement. Les résultats issus de ces deux parcelles sont
présentés dans les tableaux I1-10 A et B.

I11I-2 Echantillonnage

Les deux parcelles individualisées (NC et C) qui constituent la base expérimentale de cette
étude et dont le type de sol differe, ont été équipées de capteurs et de préleveurs pour recueillir
les eaux de ruissellement.

Un dispositif expérimental est installé sur la parcelle a sol carbonaté instrumentée et étudice
par I’INRA Sciences du Sol de Montpellier. Il permet un échantillonnage automatique de
chacune des crues de fagon a obtenir une série de prélevements en fonction du débit de
ruissellement. Les eaux de ruissellement sont concentrées en bout de parcelle dans un canal
jaugeur de type Venturi, permettant le calcul du débit a partir d’une hauteur d’eau mesurée
dans le canal. La mesure est réalisée par deux systemes distincts: un capteur de pression
reliant la pression de 1’eau dans le canal a la hauteur d’eau couplé a des nilometres (SEROSI,
précision 5 mm). La fréquence est de une mesure par minute moyennée sur dix minutes en cas
d’écoulement faible. Deux types de prélevements ont été effectués:

[1] - Echantillonnage de la totalité de la crue: deux préleveurs d'échantillons (Sigma 800: 24
¢chantillons de 330 ml) sont programmés pour déclencher le prélévement automatique des le
début du ruissellement. Deux types de préleveurs existent, l'un est déclenché par la centrale en
fonction des variations de débit, l'autre appareil préléve régulierement jusqu'a la fin du
ruissellement a raison d’un prélévement toutes les trente minutes. Ce systéme permet
d’échantillonner tout type de crue (les plus longues aussi bien que les courtes et intenses). Les
prélevements s’effectuent par pompage direct du flux de ruissellement dans le canal Venturi.
Le prélévement automatique des échantillons provient du besoin de couvrir la totalité de la
crue (montée des eaux, pic de crue, de décrue) pour I’étude des flux de produits
phytosanitaires dans les eaux de ruissellement. Le type de mesure permet de connaitre
I’évolution des concentrations en fonction de la quantité d’eau ruisselée.

[2] - Parallelement, si tous les flacons sont remplis avant la fin de la crue, un systéme de
partition et de stockage des eaux de ruissellement existe en aval du canal Venturi pour
permettre une estimation du débit écoulé et pour recueillir un mélange moyen d'eau de
ruissellement.

Sur cette parcelle, un systeme de transmission de données en téléphone GSM permet de
connaitre en temps réel 1'évolution de la crue par une liaison par modem (SIEMENS M1) de la
centrale d’acquisition de données au laboratoire. Le nettoyage du canal, la récupération des
¢échantillons et des données relatives a la crue sont effectués suite a chaque événement pluvial.
D’autre part, un dispositif de prélévement ponctuel a ét€¢ mis en place sur la parcelle NC
initialement non instrumentée par I’INRA de Montpellier. Le ruissellement de la totalité de la
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parcelle ne peut pas étre collecté par ce dispositif, seul le ruissellement sur un inter-rang le
sera. Ce systeme mobile (création de P. Andrieux) possede deux partiteurs de 20 litres qui
récoltent les eaux provenant du ruissellement aprés passage dans un collecteur en PVC
couvrant la surface d’inter-rang. Ce dispositif permettra de récolter des €chantillons dans le
but de comparer les caractéristiques des eaux de ruissellement prélevées jusqu’a présent sur la
parcelle C.

IT1-3 Conditionnement et analyses des échantillons

Les échantillons provenant des préleveurs automatiques sont conditionnés, sur place, dans des
flacons en polyéthyléne, conditionnement recommandé pour 1’analyse des métaux traces,
préalablement nettoyés a 1’acide nitrique (HNO; 10%) aprés contact prolongé durant 24
heures, suivi de trois ringages a I’eau milliQ (De Mora et Harrison, 1983).

La caractérisation physico-chimique des échantillons d’eaux de ruissellement recueillis sur les
deux parcelles sera systématiquement effectuée (mesures du pH, de la conductivité, de
I’alcalinité, COD). Les anions et cations majeurs seront dosés par électrophorese capillaire, les
concentrations en métaux totaux par ICP-MS. L’analyse de spéciation du cuivre sera réalisée
par DPASV (mode HMDE) et permettra de mettre ou non en évidence la présence des ions
métalliques libres et/ou des formes métalliques provenant de la dissociation des complexes ou
des colloides préalablement ¢électrodéposés dans 1’électrode de mercure. Toutes les techniques
utilisées ont été détaillées dans le chapitre Méthodologies.
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Sites d’étude

Matériel et Méthodes

Extractions
A Deb Tamm Merha Acétate d'ammonium EDTA HF
Horizons Mn Fe Ca Na Mg K Cu Zn K P Cu Zn
cm a/kg cmol/kg ug/g ma/g ug/g

Parcelle 122
n=3 0-2 0,13+ 0,01 14+0,3 16,7+1,5 29+12 0,06+003 05%0,1 1,006 40,1+146 15+0,5 97+2,1 1,9+0,8 127,3+46,5 41,3 13,05
n=1 2-15 0,26 1,2 19 4,3 0,05 0,7 0,7 56 2,3 11 1,1 157 49
n=1 15-30 0,2 1,2 18 2,6 0,05 0,6 0,7 43 3,1 12 0,7 117 46

Parcelle AW6
n=3 0-2 0,56 + 0,01 06+0,06 7,03+0,8 37,3+2,1 0,10+0,08 1,4+0,5 0,6 +0,2 32+11,8 4,6 +4,6 151 24+056 97,3+242 59,7+10,4
n=3 2-15 0,56 + 0,03 0,6 +£0,0 7,8+0,8 39+1 0,177+0,19 1,5+0,7 0,4+0,15 37,3+14,6 1,7+0,95 157+1,5 1,9+0,3 109,3+36,0 61,3+8,1
n=3 15-30 0,56 + 0,04 0,6+0,0 80+0,7 40,3+1,15 037+048 19%1,1 0,3+0,1 20,3+6,35 1,0+0,35 150+1,7 160,15 627+121 583+6,5

Tableaux II-10 A et B: Principales caractéristiques physico-chimiques des horizons 0-2, 2-15 et 15-30 cm des échantillons de sols prélevés sur
les deux parcelles sélectionnées (d’aprés Chaignon, 2001)

Figure II-7: Localisation des deux parcelles échantillonnées (AW6 et 122) sur le Bassin Versant de Roujan (d’aprés Andrieux et al., 1993)

B Granulométrie
Horizons Humidité a 105°C  pH eau Argile (<2um) Sable (500-2000pm) C-org N-org CaCO3 CEC
cm % alkg cmol/kg

Parcelle 122
n=3 0-2 17,7+3,8 54+1 135,7 + 59,5 713,3+ 165,7 11,1+1,6 1,07+0,46 0 6,6+1,6
n=1 2-15 42 5 213 581 8,1 0,8 0 8,6

= - < X
n=1 15-30 62 4,3 263 485 4,4 0,45 2 8,7 \’\‘ﬁ sso
Parcelle AW6 4‘]'"%
n=3 0-2 153+55 85+0,06 169,0+455 216,0 + 98,2 86+295 0,86+0,30 2707 7,7+22 Parcelle 122 v'%.lnlii"'
n=3 2-15 25,7+9,9 8,7+0,06 189,3+297 172,3 £ 68,9 75+295 0,78+0,25 286,0+184 9,0+1,1 o 0 200m
n=3 15-30 19,7 £4,7 8,7+0,06 200,7+17,2 163,0 + 60,6 44+05 051+0,08 2923+17,0 8,8+0,5
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Matériel et Méthodes
Sites d’étude

Le travail dé¢ja effectué sur les parcelles viticoles (Gilbin, 2002) a permis de passer de
I’échelle de la parcelle a celle du bassin versant récepteur (Bassin de la riviere la Peyne,
affluent de la rive droite de I’Hérault). Le bassin versant de la Peyne dans son ensemble a fait
I’objet de travaux d’étude hydrologique depuis 1991. Il a été choisi pour sa représentativité
des conditions pédologiques, d'occupation du sol et hydrologiques des agrosystémes et des
¢cosystemes de la plaine languedocienne. Ces principales caractéristiques sont répertoriées en
annexe 1-1V.

IV- Suivi expérimental du bassin de La Peyne

Notre étude se focalise essentiellement sur la partie basse du versant et sur la riviere La Peyne
exclusivement. L’échantillonnage sera mené en période d’étiage ou de débit de base mais
¢galement en période de crues. On rappelle que le ruissellement de surface constitue, en terme
de flux, I’apport principal de la Peyne en période de crues, par I’intermédiaire du réseau de
fossés qui favorise I’entrainement de contaminants dissous et particulaires vers les
écosystémes aquatiques récepteurs.

IV-1 Echantillonnage,

En étiage ou débit de base, les prélévements concernent trois stations localisées sur la figure
I1-8 (SNCF, D30 en amont et Montpezat en aval respectivement). Pour les suivis de crues, on
a recueilli des échantillons uniquement, au niveau de la station aval (Montpezat), a partir d’un
¢chantillonneur muni de flacons en plastique installé a la station le 9 janvier 02 et au niveau
de I’exutoire du bassin versant de Roujan.

En 2001, deux campagnes d’échantillonnage ont été effectuées, une en période d’étiage (10
juillet 01) et un suivi de crue (20 octobre 01). Les échantillons d’étiage ont été prélevés a la
main, les échantillons de crue ont été prélevés par échantillonnage automatique.

En 2002-2003, douze campagnes d’échantillonnage ont été effectuées, deux suivis de crue (9-
10 octobre 02 et 27-28 février 03) et dix en période d’étiage (le 18 juin, 10 juillet, 12 aott, 16
septembre, 15 octobre et 26 novembre 02 (données métaux manquantes) ainsi que le 21
janvier, 02 avril, 05 mai et 03 juin 03).

IV-2 Analyses chimiques et biologiques

Les éléments majeurs (HCOs, CI,, SO.*, NOy, Ca**, Mg®', Na*, K") et les éléments traces (Li,
B, Cr, Mn, Fe, Co, Ni, Zn, As, Rb, Sr, Mo, Cs, Ba, Pb, U) ont été systématiquement mesurés
dans la phase dissoute (<0,02 pm). Les analyses ont été réalisées au laboratoire
d’Hydrosciences (MSE) par ¢€lectrophorése capillaire (majeurs), ICP-MS (traces) et GFAAS
(Fe).

L’¢tude du potentiel toxique de la phase dissoute pour I’algue aquatique d’eau douce
Pseudokirchneriella subcapitata a été conduite a I’aide du biotest standardisé mis en ceuvre au
laboratoire en conditions contrdlées: test d'inhibition de la croissance en microplaque 96 puits

(72 heures a 24 £+ 1°C en agitation et illumination (5000 a 6000 lux) en continu) (US. EPA,
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Matériel et Méthodes
Sites d’étude

1989). Les paramétres de suivi de I’effet choisis pour cette étude sont la mesure de la
fluorescence a 488/685nm (détermination indirecte de 1’activité photosynthétique) et de
I’activité estérasique a 485/530nm (lecteur Spextramax Gemini XS (Molecular Devices).

En plus des campagnes d’échantillonnage analysées conjointement avec le laboratoire
Hydrosciences de la MSE (caractérisation physico-chimique compléte et analyses des traces),
les biotests ont été¢ menés sur cinq échantillons moyens résultants des crues de décembre 02 et
janvier 03 (le 10, 11, 12 et 14 décembre et le 6 janvier) prélevés a Montpezat ainsi que sur
quatre échantillons moyens collectés a I’exutoire du bassin versant (le 9 octobre, le 10 et 20
décembre 02 et le 27 février 03).

aage des
Otivettes

Alignan-du-

Figure II-8: Présentation générale et localisation des points de prélevements sur la
Peyne: m Station SNCF ; < Station D30 ; @ Station Montpezat.
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Résultats
Biotests en conditions contrélées
Des biotests préliminaires a 1’étude d’échantillons environnementaux ont été conduits, en
conditions contrdlées, sur des solutions standards de cuivre, de zinc, des différentes formes
d’arsenic et sur les substances organiques pures des produits phytosanitaires recherchés de
facon a obtenir des 72h-CEs, de référence (CEsor) estimées a partir de courbes dose-réponse
(Programme Regtox 6).

I- Mesure de ’inhibition de la croissance par fluorescence

I-1 Etude de Pinhibition de la croissance de Pseudokirchneriella subcapitata a partir de
solutions standards de métaux et métalloides

I-1-1 Effet du cuivre

I-1-1-1 Variabilités intra et inter-laboratoires: exemple de 1’estimation de la 72h-CEs, de
référence du cuivre

La variabilité des réponses inter-laboratoires a été testée sur deux appareils de méme marque
(SpectraMAX Gemini XS Molecular Devices) mais utilisés dans des laboratoires différents,
’un fait partie de I’équipement du laboratoire de I’Institut Forel (Suisse), I’autre est utilisé au
Département Sciences de I’Environnement et Santé Publique (DSESP-Montpellier). Chaque
test a été mené sur les mémes gammes de concentrations (Tableau I1I-1), le test noté 1 a été
effectué au laboratoire DSESP, le second a I’Institut Forel.

Pour I’ensemble des tests effectués, les concentrations les plus élevées sont préparées a partir
d’une solution fille (0,1 g Cu/l) obtenue a partir d’une solution standard de cuivre a 1 g Cu/l
(CuSO04-5H,0, Merck, ultrapur). Toutes les dilutions sont effectuées dans de I’eau MilliQ. Les
dilutions séquentielles (1/2) sont ensuite effectuées directement dans la plaque par dilutions
successives dans le milieu de culture AAPm+Fe.

Le programme Regtox qui permet d’estimer les valeurs de CEsy a €té utilisé en intégrant les
valeurs moyennes de fluorescence (n = 6 pour les différentes concentrations et n = 12 pour le
témoin (milieu de culture + algues)). Les pourcentages d’inhibition de la croissance mesurés
expérimentalement et obtenus en réponse aux concentrations testées ainsi que les valeurs des
CEso estimées (intervalle de confiance p = 0,05) pour les deux tests sont présentés dans le
tableau suivant (I11-1).
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Biotests en conditions contrélées

Test 1 Test 2
Concentrations Inhibition Concentrations Inhibition
pg/l % pg/l %
3,125 24 3,125 1
6,25 66 6,25 10
12,5 84 12,5 57
25 97 25 80
50 99 50 99
100 99 100 100
200 99 200 100
CE;, estimée
Mg/l 4,9 (4,5 - 5,4) 12,2 (11,3 - 13,8)
uM 0,077 (0,071 - 0,085) 0,192 (0,178 - 0,217)

Résultats

Tableau III-1: Etude de la variabilité inter-laboratoire en fonction du matériel utilisé

respectivement au DSESP (test 1) et a I’Institut Forel (test 2) a partir d’une solution standard

de cuivre.

Pour une méme gamme de concentrations en cuivre, la CEs est plus que doublée lors du test

effectu¢ en Suisse. L’appareil utilis¢ a 1’Institut Forel semble posséder une sensibilité plus

faible que celui du laboratoire DSESP, de plus les conditions opératoires (inoculum provenant

de repiquages différents par exemple) peuvent expliquer cette différence significative (Mayer

etal., 1997).

La variabilité des réponses intra-laboratoires a également été testée en fonction des gammes

de concentrations choisies et répertori¢es dans le tableau (III-2). Le test 1 permet d’effectuer

un premier screening en utilisant une gamme de concentrations assez large. Pour le test 3, on

restreint la gamme des concentrations en fonction des résultats obtenus lors du premier test.

Test 1 Test 3
Concentrations Inhibition Concentrations Inhibition
pall % pg/l %
3,125 24 0,625 -7
6,25 66 1,25 3
12,5 84 2,5 6
25 97 5 39
50 99 10 73
100 99 20 97
200 99 40 99
CE;, estimée
Mg/l 49 (4,5-5,4) 6,1 (5,3-6,9)

uM_ 0,077 (0,071-0,085) _ 0,096 (0,083 - 0,109)

Tableau III-2: Etude de la variabilité intra-laboratoire en fonction des gammes de

concentrations en cuivre testées.
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Résultats
Biotests en conditions contrélées

Pour le premier test, la croissance algale est totalement inhibée pour des concentrations
supérieures ou égales a 25 pg Cu/l et seule la plus faible concentration testée (3,125 ng Cu/l)
nous donne un pourcentage d’inhibition inférieur a 50%. Le deuxiéme test (Test 3) a donc été
conduit en tenant compte des résultats obtenus lors du test 1 et en choisissant une gamme de
concentrations plus restreinte de fagon a obtenir un éventail de pourcentages d’inhibition plus
large et dispersé autour de la valeur de référence de 50%. On obtient une valeur moyenne de
72h-CEsor du cuivre de 4,9 et 6,1 pg Cu/l (soit 0,077 et 0,096 uM) respectivement pour les
tests 1 et 3. Dans ce cas, le test de screening sous estime la valeur de la 72h-CE;, de référence
du cuivre.

La réponse des bioessais est influencée par des facteurs liés a la procédure: lumicre,
température, source d’azote et pH (Mayer ef al., 1997), densité cellulaire de I’inoculum initial
(Vasseur et al., 1988 ; Franklin et al., 2002), a la nature du milieu de culture (Heijerick et
al., 2001), aux indicateurs d’effet choisis (inhibition de la croissance mesurée par
fluorescence, inhibition d’une activité enzymatique) et a la spécificité des équipements
disponibles dans les laboratoires. Ceci rend, par ailleurs, difficile la comparaison avec les
données de la littérature.

1-1-1-2 Obtention d’une courbe dose-réponse: exemple du cuivre

La totalité de la courbe dose-réponse est difficile a obtenir en microplaques sur un méme
essai. De ce fait, le programme Regtox qui permet d’estimer les CE 50, 25, 20, 15, 10 et 5 en
extrapolant les valeurs obtenues expérimentalement sur les concentrations testées sera utilisé,
en complément des essais expérimentaux, pour finaliser 1’obtention de la courbe dose-réponse
de chacun des éléments testés.

Dans cet exemple, la matrice Regtox est utilisée a partir des valeurs moyennes (n=6) de
fluorescence exprimées en Unités Relatives de Fluorescence (RFU) obtenues sur les
concentrations en cuivre suivantes 40, 20, 10, 5, 2,5, 1,25 et 0,625 g/l de cuivre (se référer
aux données du test 3, tableau III-2). Les résultats compilés dans le tableau III-3 permettent
d’obtenir une courbe dose-réponse compléete (Figure ITI-1) en intégrant les valeurs estimées
par le logiciel Regtox (Tableau III-3) et les valeurs obtenues expérimentalement a partir des
concentrations testées (Tableau I11-2).

Optimal Average Médian < alpha=5 > alpha =5 < alpha =1 > alpha =1

Control (RFU) 263,4 264,9 264,2 246,4 285,6 244 1 289,6
Hill number 2,7 2,7 2,7 2,0 3,5 1,8 3,7
EC estimée (ug/l)

EC50 6,1 6,0 6,0 53 6,9 5,0 7,2
EC5 2,0 2,0 2,0 1,3 2,9 1,0 3,0
EC10 2,7 2,7 2,6 1,8 3,6 1,6 3,7
EC15 3,2 3,2 3,1 2,3 4.1 2,0 4,3
EC20 3,6 3,6 3,6 2,7 4,5 2,4 4,7
EC25 4,0 4,0 4,0 3,1 49 2,8 5,1

Tableau III-3: Estimation par le calcul (logiciel Regtox6) des valeurs de CE 5, 10, 15,
20, 25 et 50: Exemple du cuivre (concentrations testées présentées dans le tableau IT1-2 — test

3).
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Résultats

Biotests en conditions contrélées

La superposition presque parfaite des deux courbes (Figure III-1: données expérimentales et
valeurs calculées) valide 'utilisation de la matrice Regtox pour I’estimation des valeurs des
CE de référence (5, 10, 15, 20, 25 et 50) qui ne sont pas systématiquement incluses dans les
résultats expérimentaux en particulier les CE plus faibles (5, 10, 15) qui sont des données
importantes de toxicité.

Courbe dose-réponse du Cuivre (CuSO,)

100 S

90

80 / -
70

60 7
50 /'-’
40 /

30

20

10 J

0 5 10 15 20 25 30 35 40 45 50
Concentration pgl/l

Inhibition de la croissance (%)

|+ Valeurs calculées par Regtox —— Valeurs expérimentales|

Figure III-1: Courbe dose-réponse du cuivre obtenue a partir des données
expérimentales ® (Tableau III-2) et des valeurs calculées par le programme Regtox m
(Tableau ITI-3)

En conclusion, pour cette étude la 72h-CEso de référence du cuivre est comprise entre 5,3 et
6,9 ng Cu/l (soit 0,08 et 0,11 pM avec p = 0,05) avec une valeur moyenne de 6,1 ug Cu/l
(soit 0,096 uM). Ces valeurs sont du méme ordre de grandeur que celles reportées par
Franklin ef al. en 2001(a) (8 + 2 pg Cu/l, valeurs conformes aux résultats de Stauber, 1995),
en 2001(b) (48h-CEso = 4,9 et 72h-CEso = 7,5 pg Cu/l) et en 2002 (CEs variant de 6,8 a 17 ug
Cu/l en fonction de la densité cellulaire initiale 10> 4 10° cell/ml et comprise entre 6,8 4 8,2 ug
Cu/l pour une densité cellulaire de 10* cell/ml avec une valeur moyenne de 7,5 pg Cu/l).
Quant a Vasseur et al. (1988), ils reportent une valeur de 10 pg Cu/l pour une densité
cellulaire initiale de 2*10* cell/ml. Nos valeurs de référence se situent également dans
I’intervalle (6 a 70 pg Cu/l) donné par Toussaint et al. (1995) apres avoir compilé les résultats
d’une série d’articles (n = 6) traitant des effets des métaux (Zn, Cu, Cd) et de certains produits
organiques (phénol, malathion, 2,4D) sur Pseudokirchneriella subcapitata et d’autres
indicateurs biologiques tels que Daphnia magna, Ceriodaphnia dubia et Pimephales
promelas. Elles sont par contre inférieures a celles reportées par Heijerick et al. en 2002 (13 a
22 pg Cu/l) en milieu de culture ISO (différent du milieu AAP).
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Résultats
Biotests en conditions contrélées

1-1-2 Effet du zinc
Une démarche similaire a été¢ conduite sur des solutions standards de zinc (1g Zn/l). Les
¢tudes recensées dans la bibliographie ont été effectuées aussi bien sur des solutions standards
de sulfate que de chlorure de zinc. Deux tests ont été effectués sur les deux solutions
standards de zinc ZnSOs-7H,O (Prolabo, ultrapur) et ZnClL-H,O (Sygma, ultrapur)) a des
gammes de concentrations différentes pour le sulfate de zinc (Tests 1 et 2) (Tableau I1I-4 A)
et a des concentrations identiques pour le chlorure de zinc pour vérifier la reproductibilité des
essais pour des inoculums issus de repiquage différent (Tests’ 1 et 2) (Tableau IT1I-4 B).

A B
ZnSO, ZnCl,
Test 1 Test 2 Test' 1 Test' 2
Concentrations Inhibition Concentrations Inhibition Concentrations Inhibition Concentrations Inhibition
ug/l % ug/l % ug/l % ug/l %
31,25 29 3,125 13 3,125 -25 3,125 1
62,5 40 6,25 10 6,25 -5 6,25 -4
125 78 12,5 32 12,5 7 12,5 22
250 90 25 46 25 37 25 39
500 97 50 58 50 69 50 55
1000 99 100 74 100 87 100 78
2000 99 200 85 200 96 200 85
CE5, estimée CE5, estimée
Mg/l 67,2 (51,4-82,1) 32,6 (25,4 -39,3) 32,9 (23,7-41,2) 43,7 (29 - 63,5)
uM 1,03 (0,79 - 1,26) 0,50 (0,39 -0,60) 0,50 (0,36 -0,63) 0,67 (0,44 - 0,97)

Tableaux III-4 A et B: Confirmation de la variabilité intra-laboratoire en fonction des
gammes de concentrations en zinc testées (A). Comparaison des 72h-CEsy du zinc
respectivement pour les sels de sulfate (A) et de chlorure (B) de zinc. Etude de la
reproductibilité des essais pour des inoculums issus de repiquages différents (B).

(Test d’inhibition de la croissance par fluorescence de P. subcapitata)

Le premier test effectué¢ a partir d’une solution standard de ZnSO, a permis d’effectuer un
premier screening sur une gamme de concentrations assez large. Il a permis de choisir une
gamme de concentrations plus faible utilisée pour mener le deuxiéme test. Dans cet exemple
et contrairement au cuivre, le screening amene a une sur-estimation de la CEsor du zinc. Cette
¢tape de screening s’avere €tre nécessaire pour choisir la gamme de concentrations optimale
pour I’estimation des 72h-CEs de référence.

La seconde gamme de concentrations comprise entre 3,125 et 200 pug Zn/l sera utilisée pour
mener la deuxieme série de tests sur la solution standard de ZnCl,. Les tests (‘1 et ‘2)
permettent de vérifier la reproductibilit¢ des résultats suite a 1’utilisation d’inoculum
provenant de repiquages différents. Les résultats obtenus montrent qu’il n’y a pas de
différence entre les deux tests ‘1 et ‘2 ce qui permet de valider le test de reproductibilité pour
des inoculums différents.

En conclusion, la valeur moyenne pour la 72h-CEsy du zinc sera prise égale a 36 = 6 pg
Zn/1 (soit 0,6 + 0,1 pM) étant donné qu’il n’y a pas de différence entre les tests menés sur des
solutions standards de ZnSO, et de ZnCl,. Cette valeur se situe dans la fourchette répertoriée
par Toussaint et al. (1995) qui donnent des valeurs comprises entre 30 et 70 pg Zn/l (n = 6)
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Biotests en conditions contrélées

avec une valeur médiane de 60 ug Zn/l dont celle de St-Laurent (1992) 96h-CEs, de 52,6 pg
Zn/1 (31,9 — 72,7 ng Zn/l avec p = 0,05). Heijerick et al. (2002) obtiennent une valeur de 67,0
+ 12,4 ng Zn/l (72h-CEsy - ZnCl, en milieu ISO), Franklin et al. (2001b) des valeurs de 39
(27-57) et 38 (30-49) ng Zn/l pour respectivement 48 et 72h d’incubation, Pardos ef al. (1998)
une valeur de 96-97 ng Zn/l (48h-CEsy) tandis qu’Errecalde ef al. (1998) observent une
inhibition totale de la croissance de Pseudokirchneriella subcapitata pour des concentrations
en zinc supérieures a 91,5 ug Zn/l. L’étude menée par Muyssen et Janssen (2001) donne des
valeurs de référence qui évoluent en fonction de I’acclimatation des algues a des
concentrations différentes en zinc, ces valeurs varient de 39 + 12 a 117 + 10 ug Zn/l pour une
exposition de 100 jours a une concentration en zinc de 65 pg/l, soit une tolérance au zinc
multipliée par un facteur 3.

1-1-3 Effet de [’arsenic

Les différentes formes d’arsenic — I’arsénite (AslII), I’arséniate (AsV) et les formes méthylées
(DMA diméthylarsinate et MMA monométhylarsonate) - ont été étudiées a partir de solutions
standards a 1g As/l. L’arsenic V est obtenu a partir de I’acide arsénique (H;AsO,) et la forme
III & partir du NaAsO; (99% d’As, PM = 129,91 g/mole). Le MMA et le DMA sont obtenus
respectivement a partir de 1’acide monométhylarsonique (98% d’As, PM = 292,07 g/mole) et
de I’acide diméthylarsinique (>97% d’As, PM = 214,05 g/mole). Toutes les solutions de
travail sont préparées dans de I’eau MilliQ, les dilutions sont quant a elle directement
effectuées dans les puits contenant le milieu de culture (dilution ).

Les CEso, répertorié¢es dans le tableau (III-5), sont estimées par le programme Regtox a
partir des valeurs moyennes de fluorescence obtenues pour les différentes concentrations
(n=6) et pour le témoin (n=12) avec un intervalle de confiance de 95%. Les concentrations
testées pour les solutions d’arsenic V et III ainsi que les pourcentages d’inhibition obtenus
sont également présentés dans le tableau (III-5).

As V As lli MMA DMA

Concentrations Inhibition Concentrations Inhibition Concentrations Inhibition Concentrations Inhibition

mg/| % mg/| % mg/| % mg/| %

0,075 4 4,5 45 200 8 200 9

0,1 -3 5 47 300 16 300 17

0,125 -7 6 46 350 20 350 22

0,2 25 9 72 400 23 400 25

0,25 26 10 71 600 45 600 39

0,4 51 12 80 700 52 700 35

0,5 84 18 90 800 57 800 41

CE;, estimée
mg/l 0,34 (0,29 - 0,41) 5,6 (5,0 -6,1) 684 (609 -703) 1037 (880 - 1305)
mM 0,0045 (0,0039 - 0,0055) 0,075 (0,067 - 0,081) 9,1 (8,1-9,4) 13,8 (11,7-17,4)

Tableau III-S: Concentrations testées pour les différentes solutions d’arsenic et
pourcentages d’inhibition de la croissance par fluorescence de P. subcapitata associés.
Estimation des 72h-CEs, par le logiciel Regtox6 pour les différentes formes d’arsenic.
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Les algues sont plus sensibles a la forme oxydée de 1’arsenic (V) qu’a la forme réduite (III)
(Blanck et al., 1989) contrairement aux autres organismes vivants (Jain et Ali, 2000 ; Hughes,
2002 ; Aposhian et al., 2004). Dans notre étude, la CEsy de référence de ’As V est comprise
entre 0,29 et 0,41 mg As/l avec une valeur moyenne de 0,34 mg As/l (soit 4,5 10° mM), celle
de ’As III entre 5 et 6 mg As/l avec une valeur moyenne de 5,6 mg As/l (soit 7,5 10% mM).
Pour les formes méthylées, il est nécessaire de tester des concentrations proches du gramme
d’As par litre, non réalistes avec des concentrations susceptibles d’étre mesurées dans
I’environnement. Les concentrations testées nous ont permis d’estimer des valeurs moyennes
de 72h-CEspr égales a 684 mg As/l et 1037 mg As/l pour le MMA et le DMA (soit 9,1 et
13,8 mM).

Pour les différentes formes d’arsenic, on observe le gradient de toxicité suivant pour
Pseudokirchneriella subcapitata:

> Toxicité de I’As(V) > As(IIT) > MMA > DMA

Ce gradient est en accord avec les travaux de Knauer er al. (1999) réalisés sur le
phytoplancton présent dans des lacs a forte contamination.

La sensibilité¢ aux différents contaminants pouvant étre présents dans I’environnement est
spécifique a chaque espéce d’algues. On a donc choisi de travailler, en parall¢le des études
menées sur Pseudokirchneriella subcapitata, sur une autre algue unicellulaire de
laboratoire Chlorella sp. de facon a étudier la variabilité¢ inter-especes des réponses
toxiques a des contaminants connus.

I-2 Etude de P’inhibition de la croissance de Chlorella sp. i partir de solutions standards
de métaux et métalloides

1-2-1 Effet du cuivre

La valeur moyenne (0,13 uM soit 8,4 pg Cu/l avec un intervalle de confiance 7,0 — 9,4 pg
Cu/l) de la CEso obtenue pour Chlorella sp. est différente de celle estimée pour
Pseudokirchneriella subcapitata. Cette algue est 1égérement moins sensible au cuivre que
Pseudokirchneriella subcapitata qui posseéde une 72h-CEsy moyenne de référence pour le
cuivre de 0,096 uM (soit 6,1 pg Cu/l — intervalle de confiance 5,3 — 6,9 pg Cu/l) ).

L’¢étude de Franklin ef al. (2002), menée sur une espéce de chlorelles, fournit un intervalle de
valeurs pour la CEsy de référence du cuivre comprises entre 4,6 et 16 pg Cu/l pour des
densités cellulaires en Chlorella sp. comprises entre 10* et 10° cell/ml. Cette étude permet de
déterminer une 72h-CEsy comprise entre 6,7 et 8 ug Cu/l pour une densité cellulaire de 10*
cell/ml avec une valeur moyenne de 7,3 pg Cu/l qui s’intégre dans notre intervalle de
confiance.
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1-2-2 Effet du zinc
Les résultats obtenus sur les deux sels de zinc ne montrent pas de différence entre les valeurs
estimées de 72h-CEso de référence du zinc. La valeur moyenne 72h-CEspr pour le zinc est
¢gale a 246 = 31 png Zn/l (soit 3,8 £ 0,5 uM). Chlorella sp. est preés de 7 fois moins sensible
au zinc que Pseudokirchneriella subcapitata qui posséde une 72h-CEsop pour le zinc de 36,4 +
6,3 ng Zn/l (soit 0,56 = 0,10 uM). Cette valeur de référence est nettement supérieure a celle
qui résulte des travaux de Muyssen et Janssen (2001) menés sur une espece identifiée de
chlorelles (Chlorella vulgaris). Cette étude donne une 72h-CEs, de référence pour le zinc de
34 £ 8 pg/l pour des algues non acclimatées et égale a 105 = 14 ug Zn/l pour des algues
acclimatées a une concentration en zinc de 65 pg/l pendant 100 jours, soit une augmentation
par trois de leur tolérance au zinc. Les auteurs reportent également des données sur Chlorella
vulgaris de 96h-CEs de 2,4 mg Zn/l (Rachlin et Farran, 1974) et de 72h-CE;, égale a 65 mg
Zn/l (Wren et McCarroll, 1990). Les divers travaux menés fournissent des valeurs de
référence trés variables ce qui rend délicate 1’intercomparaison des études.

1-2-3 Effet de [’arsenic

Dans notre étude, la CEso de référence de I’As V est comprise entre 0,9 et 2,7 mg As/l avec
une valeur moyenne de 1,6 mg As/l (soit 2,1 10* mM), celle de I’As III entre 1,7 et 3,2 mg
As/l avec une valeur moyenne de 2,3 mg As/l (soit 3,1 102 mM). Contrairement aux résultats
obtenus avec Pseudokirchneriella subcapitata, la toxicit¢é du MMA est comparable a celle de
I’As(V), la valeur moyenne de sa CEspr est de 1,7 mg As/l (soit 2,3 102 mM) avec un
intervalle de confiance a 95% de 1,3 — 2,1 pg As/l. En ce qui concerne I’autre forme méthylée
(DMA), sa CEso de référence est trois fois plus faible que celle obtenue sur

Pseudokirchneriella subcapitata, elle est comprise entre 302 et 362 mg As/l avec une valeur
moyenne de 329 mg As/l (soit 4,4 mM).

Pour les différentes formes d’arsenic, on observe le gradient de toxicité suivant pour
Chlorella sp.:

= Toxicité de I’As(V) > MMA > As(11Il) > DMA

Ce gradient est en accord avec les travaux de Knauer et al. (1999) réalisés sur le
phytoplancton présent dans des lacs non contaminés et différe de celui obtenu pour
Pseudokirchneriella subcapitata, algue plus tolérante que Chlorella sp. a la forme
monométhylée mais plus sensible a la forme V. Cette sensibilité plus ou moins importante
au MMA peut étre expliquée par les deux types de mécanismes employés par les algues
pour détoxifier I’arsenic V (Knauer et al., 1999). Certaines espéces algales réduisent la
forme V en forme III directement rejetée dans la colonne d’eau, d’autres produisent des
composés méthylés intermédiaires type MMA et DMA. Les algues utilisant le second
mécanisme de détoxication sont plus tolérantes aux formes monométhylées, produit de
dégradation intermédiaire de leur mécanisme de détoxification des formes (V) d’arsenic.
Les résultats obtenus lors de cette étude de laboratoire suggerent que Pseudokirchneriella
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subcapitata utilise le second mécanisme de détoxification et produit un composé de
dégradation intermédiaire méthylé tandis que Chorella sp. réduit directement la forme V
en forme III sans production de composés monométhylés intermédiaires ce qui
expliquerait sa plus forte sensibilit¢é au MMA et dans une moindre mesure au DMA.

En ce qui concerne la sensibilité des algues a 1’arsenic, c’est chez ’algue marine Skeletonema
costatum qu’a ¢€té observée la sensibilité la plus forte a ’arsenic dissous. Sanders (1989) a
constaté une réduction de 20 a 40% de la productivité de cette algue apres une exposition de 4
heures a une concentration de 5 pg/l des formes inorganiques de 1’arsenic (V et III). Pour les
algues d’eau douce, la plus forte sensibilité a été notée chez Scenedesmus obliquus qui voit sa
croissance réduite de pres de 40% suite a une exposition durant 14 jours, a une solution
contenant 10 pg/l d’As(V) (Vocke et al., 1980). Ces mémes auteurs reportent une NOEC de
10000 pg/l d’As(V) chez Pseudokirchneriella subcapitata suite a une exposition de 14 jours.

En conclusion, Chlorella sp. est une espéce globalement plus résistante que
Pseudokirchneriella subcapitata a la pollution par les métaux et les métalloides (excepté pour
les formes méthylées de I’arsenic et plus particuliérement le MMA). Ces remarques sont
¢tayées par I’étude de terrain conduite par Loez et al. en 1995 sur la tolérance au zinc de
Chlorella vulgaris sur une communauté phytoplanctonique de la riviere Reconquista en
Argentine.

I-3 Etude de Pinhibition de la croissance de Pseudokirchneriella subcapitata a partir des
substances actives des produits phytosanitaires

1-3-1 Choix du solvant

La faible solubilité dans I’eau de la plupart des produits phytosanitaires nécessite 1’emploi
d’un solvant organique pour la préparation des solutions standards des substances pures.
Cependant les solvants organiques possedent une toxicité propre et peuvent imposer un stress
toxique aux organismes utilisés pour les biotests. Il est nécessaire de choisir un solvant a
toxicité faible vis a vis de Pseudokirchneriella subcapitata et de vérifier sa non toxicité au
pourcentage utilis€ pour I’obtention des solutions filles et de travail. En se référant aux
travaux de Bérard (1996) et de El Jay (1996) respectivement sur le phytoplancton lacustre et
sur deux algues de ‘laboratoire’ Selenastrum capricornutum et Chlorella vulgaris, on a choisi
de travailler avec le DMSO (DiMéthyl SulfOxide). En effet, pour les principaux solvants
organiques utilisés lors des biotests sur algues et présents dans certaines formulations
commerciales de pesticides, ces deux auteurs donnent le gradient de toxicité suivant:

> Ethanol > Méthanol > DMF (DiMéthyl Formamide) > DMSO
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Cependant le DMSO est également utilisé a de fortes concentrations pour I’extraction des
pigments chlorophylliens par lyse cellulaire, il apparait nécessaire et important de tester a
partir de quel pourcentage de dilution, le DMSO pourrait avoir une incidence sur les résultats
de toxicité mesurés sur les substances pures.

1-3-2 Effet du solvant

Les différentes concentrations sont préparées a partir du DMSO (n - 3)
DMSO (Fisher, pour analyses) dans le milieu de culture ~Concentration  Inhibition
AAPm+Fe et exprimées en pourcentage de dilution. Les % %
effets du solvant variant avec sa concentration, plusieurs 05 -18£12
dilutions ont été testées de fagon a fixer une concentration 1 39

sans effet toxique sur les algues. Les principaux résultats 2 37+4

détaillés dans le tableau ci-contre (III-6) nous permettent de

conclure que pour des concentrations inférieures a 1%, le Tableau III-6:

solvant n’aura pas d’incidence sur les résultats de toxicité Pourcentages  d’inhibition de la
des substances pures. Au dela de cette valeur, les croissance de P. subcapitata obtenus
concentrations testées engendrent une inhibition significative pour  différentes concentrations en
de la croissance algale. Ces résultats sont en accord avec DMSO exprimées en % (n=3).

ceux de El Jay (1996).

1-3-3 Effet des produits phytosanitaires

Les résultats des tests de toxicité¢ en laboratoire (conditions contrdlées) avec les molécules
actives des pesticides étudiés sont compilés dans la figure III-2. Le détail du travail effectué
est présenté et décrit dans les paragraphes suivants.

1-3-3-1 Effet des trois herbicides
Les résultats qui résultent de 1’étude de I’inhibition de la croissance de P. subcapitata a partir

de substances actives d’herbicides sont présentés dans le tableau suivant (III-7) :

CEs CEso
g/l pM g/l M
Oxadiazon 16,4 4,75 107 20,3 5,88 10
(15,7 - 17,3) (4,5- 5109 (20,1-20,4)  (5,82-5,9110%)
Prétilachlore 1,19 3,82 107 2,75 8,82 107
(1,18-1,20)  (3,78-3,85107) (2,73-2,77)  (8,75-8,88107)
Azimsulfuron 2,4 57107 17,8 4,210
(1,8-3,1) (4,2-7,3107) (14,3 - 29,1) (3,4-6,9 107

Tableau III-7: Valeurs des 72h-CEs et CEso (ug/l et uM) estimées par le programme
Regtox pour les trois herbicides étudiés.
(Valeurs moyennes et intervalles de confiance p=0,05 (entre parentheses) obtenus lors du test
d’inhibition de la croissance par fluorescence de P. subcapitata).
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Si on se réfere aux courbes dose-réponse obtenues pour chacun des herbicides (Figure I11-2),
les pentes sont trées marquées pour le prétilachlore et I’oxadiazon tandis que 1’azimsulfuron
présente une courbe plus ‘étalée’ ce qui se traduit par des valeurs de CEs et CEsy plus
différenciées.

Les herbicides étudiés montrent le gradient de toxicité suivant:
= Prétilachlore > Azimsulfuron > Oxadiazon

conformément aux 72h-CEs et CEso obtenues par le programme Regtox a partir des
concentrations testées pour chacun des herbicides étudiés (Tableau IT1-7).

1-3-3-2 Effet des deux insecticides
Les insecticides sont, quant a eux, nettement moins toxiques (Tableau III-8) que les

herbicides. Leurs concentrations toxiques (CE) sont bien supérieures a celles pouvant étre
mesurées dans 1’environnement.

CEs CEsg
pg/l UM pa/l uM
Fipronil 256 0,59 953 2,18
(229 - 285) (0,52 - 0,65) (911 -1004) (2,08 - 2,30)
Alphacyperméthrine 890 2,14 1180 2,8
(733,5 - 980) (1,76 - 2,35) (1127 - 1242) (2,7-3,0)

Tableau III-8: Valeurs des 72h-CEs et CEsy (ug/l et uM) estimées par le programme
Regtox pour les deux insecticides étudiés.

(Valeurs moyennes et intervalles de confiance p=0,05 (entre parentheses) obtenus lors
du test d’inhibition de la croissance par fluorescence de P. subcapitata).

La courbe dose-réponse de 1’alphacyperméthrine présente une forte pente contrairement a
celle obtenue pour le fipronil (Figure I11-2).

1-3-4 Courbes doses-réponses des produits phytosanitaires étudiés

La figure suivante (III-2) compile et représente 1’ensemble des résultats obtenus sur les
produits phytosanitaires étudiés seuls en conditions contrdlées. Ces résultats serviront de base
dans I’interprétation des données de terrain.
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Figure I1I-2: Courbes dose-réponse obtenues suite aux bioessais réalisés sur les
produits phytosanitaires utilisés en riziculture.
(Test d’inhibition de la croissance de P. subcapitata).

Tres peu d’études écotoxicologiques sur algues ont été menées sur les produits phytosanitaires
utilisés en Camargue. Les résultats obtenus lors de cette étude peuvent tout de méme étre
comparés a ceux répertoriés sur les fiches Agritox (INRA), présentés ci-dessous. (Tableau ITI-
9)

Temps d'incubation CEsp Algue testée
heures pg/l UM
Azimsulfuron® 72 12 0,028 Selenastrum sp.
Oxadiazon 120 8,2 0,024 Selenastrum sp.
Prétilachlore non spécifié 1,3 0,004 non spécifiée
Fipronil 72 68 0,156 Scenedesmus subspicatus
Alphacyperméthrine** 96 >100 > 0,240 Selenastrum sp.

* Données Dupont/UE ; ** Donnée Agrishell

Tableau III-9: Principales données écotoxicologiques sur algues concernant les
produits phytosanitaires étudiés (D’apres les fiches Agritox INRA).

Les valeurs de toxicité obtenues lors de notre étude sont systématiquement supérieures a
celles mentionnées dans les fiches Agritox, cependant peu de précisions quant aux modes
opératoires (milieu de culture, temps d’exposition, parametre d’effet considéré) sont fournies,
le nom de I’algue utilisée étant quelquefois non mentionné.

Une ¢étude menée par Grossmann et al. (1992) conclut qu’une inhibition de la croissance
algale est obtenue pour des concentrations en herbicides de la famille des sulfonylurées
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proche de 1 uM, valeur supérieure a celle observée pour ’azimsulfuron. Plusieurs études
menées sur cette famille d’herbicides insistent sur le fait que leur toxicité semble dépendante
du pH (Fahl et al., 1995 ; Nystrom et al., 1999).

I1- Mesure de ’inhibition de I’activité estérasique

Il semblait important de s’intéresser a un autre marqueur d’effet dans la mesure ou les métaux
et les herbicides sont connus pour affecter certaines activités enzymatiques comme les
péroxidases, les uréases (Jung et al., 1995), les catalases (Stauber et Florence, 1987), la B-D-
galactosidase (Peterson et Stauber, 1996) et les estérases (Arsenault et al., 1993).

Notre choix s’est porté sur la mesure de 1’activité estérasique. Les estérases sont des enzymes
communes aux animaux et aux végétaux qui permettent le renouvellement ou ‘turn-over’ des
phospholipides dans les membranes cellulaires. La mesure de I’activité estérasique n’est pas
spécifique aux algues en témoignent par exemple les travaux de Torslov (1993) et de
Breeuwer ef al. (1995) respectivement sur les bactéries et les levures. Des mesures de
I’activité estérasique ont été menées en laboratoire sur les métaux en utilisant la FDA
(Fluorescéine DiAcétate) comme substrat-précurseur de la molécule fluorescente (Arsenault
et al., 1993 ; Reiriz et al., 1994 ; Regel et al., 1997, 2002 ; Franklin et al., 2001a et b, 2002) et
sur des pesticides en particulier des herbicides (Gilbert ef al., 1992) et des HAP(s) (Gala et
Giesy, 1994). Cette méthode est également applicable et appliquée a des échantillons
environnementaux (Bentley-Mowat, 1982 ; Regel et al., 2002) et a des sédiments (Blaise et
M¢énard, 1998). De plus la corrélation du taux de conversion de la FDA en fluorescéine et de
la photosynthése établi par Brookes er al. (2000) valide I’utilisation de ce test pour
I’évaluation des activités métaboliques des communautés algales (Regel ef al., 2002).

II-1 Etude de Pinhibition de I’activité estérasique sur Pseudokirchneriella subcapitata a
partir de solutions standards de métaux et métalloides

1I-1-1 Effet du cuivre

La variabilité inter-laboratoire a également été vérifiée dans 1’é¢tude de 1’activité estérasique
avec une valeur de 72h-CEsopr de 9,8 pg/l (soit 0,154 nM), presque deux fois plus élevée que
celle obtenue sur ’appareil utilis€ a I’'Institut Forel en Suisse (16,6 pg Cu/l). Le test
d’inhibition de I’activité estérasique est légerement moins sensible que le test de croissance
par fluorescence. Les valeurs de 72h-CEsor estimées sont différentes pour les deux tests, et
respectivement égales a 9,8 et a 6,1 ug Cu/l (Tableau I11-10).

Les études recensées dans la littérature préconisent ’utilisation de la mesure de ’activité
estérasique comme marqueur d’effet précoce, les temps d’incubation variant de 1 a 24 heures
(Snell et al., 1996 ; Franklin et al., 2001 a et b ; Regel et al., 2002). Les travaux de Snell et al.
(1996) ont mis en évidence 1’obtention, pour le cuivre, de valeurs de NOEC et de LOEC
identiques pour le test de I’activité estérasique en 1h (concentration finale en FDA de 2,7 uM
et temps d’incubation avec le substrat de 5 minutes) et le test d’inhibition de la croissance en
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72h sur Pseudokirchneriella subcapitata. Cette similitude n’a pas été confirmée par les
travaux menés par Franklin ef al. (2001a et b —tests en 1, 3 et 24h) et Gilbin en 2002 (test
72h).
Les travaux de Franklin ef al. (2001a) pour une concentration finale en FDA de 25 uM et un
temps d’incubation de 5 minutes apres ajout du fluorochrome, donnent des résultats de CEs
de 114 £49; 90 + 42 et 39 + 18 pg Cu/l pour des temps d’incubation respectifs de 1, 3 et 24
heures. Dans cette ¢tude, les auteurs ont observé que le tout premier changement
physiologique en réponse a une exposition au cuivre est une inhibition de la fluorescence qui
traduit une modification de la perméabilité de la membranaire cellulaire a la FDA et/ou une
perturbation de I’activité estérasique aprés seulement 1 heure d’incubation. Apres 24h
d’incubation, une perte de 1’intégrit¢é membranaire (Cid et al., 1996), des modifications
cellulaires (taille, potentiel membranaire, diminution du pH intracellulaire) sont clairement
mises en évidence ainsi qu’une diminution de la fluorescence de la chlorophylle a. Pour des
temps d’incubation supérieurs a 48 et 72h aussi bien la division cellulaire que la fluorescence
de la chlorophylle a sont affectées et inhibées.

1I-1-2 Effet du zinc

Les deux sels de zinc ont également été testés sur P. subcapitata lors de 1’étude de I’inhibition
de I’activité estérasique. Il s’aveére qu’aucune différence significative n’est notée pour les deux
sels de zinc. Pour cette étude, la valeur moyenne de 72h-CEs, de référence pour le zinc est de
58 £ 13 pug Zn/l (soit 0,9 = 0,2 uM). Franklin ef al. (2001b) obtiennent quant a eux des
valeurs moyennes de CEsopr pour le zinc respectivement égales a 410 pg Zn/1 (195-970) et 100
ug Zn/1 (76-129) pour des temps d’incubation de 3 et 24 heures.

Pseudokirchneriella subcapitata
Inh. croissance Inh. activité estérasique

72h-CEso

Cu 6,1 9,8

(ug Cull) (5,3 - 6,9) (9,7 - 9,85)
Zn 3616 58+ 13

(ug Zn/)

Tableau II1-10: Comparaison des résultats de toxicité obtenus pour le cuivre et le zinc
sur P. subcapitata en étudiant les deux parametres d’effet en terme de 72h-CEs.
(m=2etp=005)

En se référant au tableau III-10, on en conclut que Pseudokirchneriella subcapitata est pres
de six fois plus tolérante au zinc qu’au cuivre. Ce constat est vérifi¢ aussi bien par le test de
croissance par fluorescence que par la mesure de 1’activité estérasique. Méme si ce dernier
parameétre est légerement moins sensible (72h-CEsor de 36 + 6 et 58 + 13 respectivement pour
les tests d’inhibition de la croissance et de 1’activité estérasique) (Tableau IT11-10).

1I-1-3 Effet de I’arsenic

Si on considére les deux parametres d’effet étudiés, la sensibilité de Pseudokirchneriella
subcapitata est équivalente vis a vis des formes III et V de I’arsenic. Le gradient de toxicité
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As(V) > As(III) est respecté et les valeurs de référence obtenues sont proches pour les deux
paramétres d’effet testés (Tableau III-11). Par contre, pour les formes méthylées (MMA et
DMA), aucune des concentrations testées n’engendre de toxicité, une stimulation algale est
méme observée pour des concentrations de I’ordre de 800 mg As/l.

Pseudokirchneriella subcapitata

Inh. croissance Inh. activité estérasique
72h-CEx
AsV 0,34 0,36
(mg As/l) (0,29-0,41) (0,32 - 0,39)
As llI 5,6 4,9
(mg As/l) (5,0-6,1) (3,5-5,9)
MMA 684 -
(mg As/l) (609 - 703)
DMA 1037 -
(mg Asl/l) (880 -1305)

Tableau III-11: Comparaison des résultats de toxicité obtenus pour les différentes
formes de I’arsenic sur P. subcapitata en étudiant les deux paramétres d’effet en terme de
72h-CEso. (Valeurs moyennes et intervalle de confiance p = 0,05 entre parenthéses)

I1-2 Etude de Pinhibition de I’activité estérasique sur Chlorella sp. a partir de solutions
standards de métaux et métalloides

11-2-1 Effet des métaux et des métalloides

11-2-1-1 Effets du cuivre et du zinc

Pour le cuivre et contrairement aux résultats obtenus avec Pseudokirchneriella subcapitata
(Tableau ITI-10), le test d’inhibition de 1’activité estérasique conduit sur Chlorella sp. est plus
sensible que celui de I’inhibition de la croissance (Tableau III-12). En ce qui concerne le zinc
et contrairement aux résultats obtenus avec P. subcapitata, la sensibilité¢ des deux paramétres
d’effet étudiés est identique pour Chlorella sp. (Tableau III-12). Cette algue est, de plus,
quatre fois plus tolérante au zinc qu’au cuivre.

Chlorella sp.

Inh. croissance Inh. activité estérasique
72h-CEx
Cu 8,4 6,6
(ug Cull) (7,0 -9,4) (4,7 - 8,0)
Zn 246 + 31 219+7

(Mg Zn/l)

Tableau III-12: Comparaison des résultats de toxicité obtenus pour le cuivre et le zinc
sur Chlorella sp. en étudiant les deux paramétres d’effet en terme de 72h-CEs.

(n=2etp=005)
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1I-2-1-2 Effet de 1’arsenic

Tout comme pour les résultats obtenus lors de Chlorella sp.

I’étude de I’activité estérasique de P. Inh. croissance  Inh. activité estérasique

subcapitata (Tableau III-11), aucune réponse 72h-CE5

toxique n’est observée aux concentrations testées ASV 16 1.4

pour les deux composés méthylés de I’arsenic {MIAS/) 09-27) (1-17)

(DMA et MMA). Pour les formes III et V de Aslll 2,3 2,7

’arsenic, les 72h-CEsor estimées lors de ’étude de (mg As/l) (1.7-32) (2,3-3,0)

I’inhibition de [Iactivité estérasique sont MMA 1,7 -

équivalentes aux réponses obtenues par le test (mg As/l) (1,3-2,1)

d’inhibition de la croissance (Tableau I11-13). DMA 329 .
(mg As/l) (302 - 362)

Tableau III-13: Comparaison des résultats de toxicité obtenus pour les différentes
formes de I’arsenic sur Chlorella sp. en étudiant les deux paramétres d’effet en terme de 72h-
CEso. (Valeurs moyennes et intervalle de confiance p = 0,05 entre parenthéses)

11-2-2 Effet des produits phytosanitaires

Lors de ces travaux, aucune étude de la toxicité potentielle des produits phytosanitaires du riz
n’a été menée sur Chlorella sp. de par sa plus grande tolérante aux polluants aussi bien
métalliques (mise en évidence dans cette ¢tude) qu’organiques (Kasai et Hatakeyama, 1993 ;
Fairchild et al., 1998 ; Sabater et al., 2002). L’¢étude menée par Kasai et Hatakeyama (1993)
sur les mémes algues que celles choisies pour notre étude, incluait le prétilachlore (herbicide
le plus toxique de notre gradient de toxicité).

Fairchild et al. (1998), ont quant a eux, obtenu le gradient de sensibilité de certaines espéces
algales aux herbicides suivant:

S>Selenastrum (=Pseudokirchneriella) > Chlorella > Chlamydomonas > Microcystis >
Scenedesmus > Anabaena.
I1-3 Etude de Pinhibition de I’activité estérasique sur Pseudokirchneriella subcapitata 2
partir des substances actives des produits phytosanitaires

11-3-1 Modes d’actions des produits phytosanitaires étudiés

De par leur mode d’action ciblé sur les échanges au niveau de canaux ioniques, les deux
insecticides ne devraient vraisemblablement pas agir sur une activité enzymatique. Par contre,
deux des trois herbicides étudiés (Azimsulfuron et Oxadiazon) ont pour cible moléculaire une
enzyme (Tableau III-14) tandis que le Prétilachlore agit sur la synthese d’acides gras et
semble affecter la division cellulaire.
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Herbicide Processus physiologiques perturbés Cible moléculaire

Azimsulfuron Biosynthése des acides aminés Acétolactate synthase

Oxadiazon Biosynthése de la porphyrine Protoporphyrinogéne oxidase

Prétilachlore Division cellulaire Synthése des acides gras a longues chaines

Tableau III-14: Cibles moléculaires et processus physiologiques affectés par les trois
herbicides étudiés selon Schmidt, 1997. (HRAC ‘Classification of Herbicides according to
Mode of Action’) et * Schmalfuss et al. (2000).

11-3-2 Effet des herbicides
Les tests de mesure de ’activité estérasique ont été réalisés avec les mémes gammes de
concentrations utilisées lors des ¢tudes de I’inhibition de la croissance algale par fluorescence.

Pour le prétilachlore, aucune toxicité directe n’est observée puisqu’au contraire une
stimulation de 1’activité estérasique est notée aux concentrations testées (1 a 8 pg/l). Parmi les
trois herbicides étudiés, seul ce produit n’affecte pas un mécanisme enzymatique (Tableau
I11-14). Pour les deux autres herbicides, le test d’inhibition de 1’activité estérasique est moins
sensible pour I’azimsulfuron que le test de mesure de I’inhibition de la croissance par
fluorescence (Tableaux III-15). On remarque, en effet, que la CEs estimée pour
I’azimsulfuron lors de 1’étude de I’inhibition de 1’activité estérasique est similaire a la valeur
de référence 72h-CEsy obtenue lors du test de I’inhibition de la croissance algale par
fluorescence. En ce qui concerne 1’oxadiazon, les valeurs obtenues sont équivalentes a celles
observées lors du test d’inhibition de la croissance par fluorescence.
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Inhibition de la croissance Inhibition de I'activité estérasique
A CEs CEs
pg/l UM pg/l UM
Oxadiazon 16,4 4,75 107 16,4 4,75 107
(15,7 - 17,3) (45- 5107 (9-19) (2,6 - 55107
Prétilachlore 1,19 3,8210° - -
(1,18-1,20)  (3,78-3,85107)
Azimsulfuron 2,4 5710° 22 5,2 107
(1,8-3,1) (4,2-7,3107) (7 - 82) (1,6 10%-0,2)
Fipronil 256 0,59 443 1,01
(229 - 285) (0,52 - 0,65) (253,5 - 702,5) (0,58 - 1,61)
Alphacyperméthrine 890 2,14 750 1,8
(733,5 - 980) (1,76 - 2,35) (395 - 1156) (0,95 - 2,78)
Inhibition de la croissance Inhibition de I'activité estérasique
B CExo CExo
g/l pM Yell M
Oxadiazon 20,3 5,88 107 22,05 6,4 107
(20,1-20,4)  (5,82-5,91107) (20 - 24) (5,8 - 6,95 107)
Prétilachlore 2,75 8,82 107 - -
(2,73-2,77)  (8,75-8,88107)
Azimsulfuron 17,8 4,210 77 0,18
(14,3 -29,1) (3,4-6,9107) (58,5 - 98) (0,14 - 0,23)
Fipronil 953 2,18 1193 2,73
(911 - 1004) (2,08 - 2,30) (939 - 1425) (2,15 - 3,26)
Alphacyperméthrine 1180 2,8 1455 3,5
(1127 - 1242) (2,7 -3,0) (1189,5 - 1664) (2,7 -4,0)

Tableaux III-15 A et B: Comparaison des résultats de toxicité obtenus sur P.
subcapitata en terme de CEs (A) et CEsy (B) lors de 1’étude des deux paramétres d’effet.
(Valeurs moyennes et intervalles de confiance p=0,05 entre parenthéses).

1I-3-3 Effet des insecticides

Méme si les modes d’action de ces produits ne ciblent pas des mécanismes enzymatiques, on
ne note pourtant pas de différence entre les résultats obtenus en €tudiant 1’inhibition de la
croissance par fluorescence et de 1’activité estérasique pour le fipronil (Tableaux III-15). Pour
I’alphacyperméthrine, le test de I’activité estérasique est Iégerement moins sensible (Tableaux
II-15).

I1-4 Conclusions

Le travail amorcé en Suisse et conduit a Montpellier a permis de mettre en évidence une
variabilité inter-laboratoire des réponses, imputable a la sensibilité propre de chacun des
appareils de mesure utilisés. Lors des biotests réalisés en conditions controlées, une variabilité
intra-laboratoire a également été soulignée, elle semble dépendante de la gamme de
concentrations testées. En effet, cette variabilité n’est pas mise en évidence lors des tests de
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reproductibilité sur des gammes de concentrations identiques et pour des inoculums provenant
de repiquages différents.

A ces variabilités inter et intra-laboratoires, qui rendent délicates les comparaisons avec les
données de la littérature, viennent s’ajouter des variations de sensibilit¢é fonction des
paramétres d’effets étudiés ainsi que des variations inter-especes. Les principales conclusions
résultantes des travaux effectués pour estimer ces deux types de variations seront exposées
dans les paragraphes suivants.

Les différentes activités métaboliques des algues étant spécifiques d’une espece donnée
(Sabater et al., 2002), la variabilité inter-especes a ét¢ mise en évidence sur I’ensemble des
especes végétales y compris les algues (Fairchild et al., 1998). Par exemple, les études de
Yruela et al. (1993 et 1999) démontrent que I’effet du cuivre sur la fluorescence de la
chlorophylle a est différent d’une espece végétale a I’autre selon que le cuivre inhibe le flux
d’¢électrons au niveau donneur ou accepteur d’électrons du photosystéme impliqué.

Dans le cadre de notre étude, le gradient de toxicité observé pour les métaux et métalloides
Cu > Zn > As est identique pour les deux algues étudiées. Bien que Chlorella sp. semble étre
une espece algale plus tolérante que P. subcapitata aux contaminants métalliques en
particulier au zinc (Loez et al., 1995) et a la forme V de I’arsenic et moins tolérante aux
formes méthylées de I’arsenic en particulier au MMA. Les résultats obtenus lors de cette ¢tude

de laboratoire restent en accord avec le gradient de sensibilité des algues obtenu par Fairchild
et al. (1998).

En ce qui concerne la sensibilité des deux parameétres d’effet, elle est comparable pour les
tests d’inhibition effectués a partir de standards de métaux et de métalloides, excepté pour les
formes méthylées de ’arsenic qui engendrent aux concentrations testées une stimulation de
’activité estérasique aussi bien avec P. subcapitata qu’avec Chlorella sp. (Tableaux III-11 et
13). Cependant, le test FDA semble €tre moins sensible pour les composés qui n’affectent pas
les activités enzymatiques. Cette hypothése semble étre seulement vérifiée avec le
prétilachlore puisque seul ce composé induit une stimulation de I’activité estérasique de P.
subcapitata aux concentrations testées. Parmi les produits phytosanitaires étudiés, seul
I’azimsulfuron présente des 72h-CEs et CEs, trés différentes de celles obtenues lors du test
d’inhibition de la croissance algale par fluorescence. L’étude de I’inhibition de 1’activité
estérasique est un indicateur précoce de la toxicité, il s’effectue le plus couramment pour des
durées d’exposition plus courtes que celle utilisée lors de notre étude (1, 3 voire 24h — Snell et
al., 1996 ; Franklin et al., 2001b). Elle est généralement effectuée lors de 1’étude de milieux
tres pollués qui présentent des niveaux de contamination trés importants (Regel et al., 2002).

Ces résultats illustrent la complexité des inter-comparaisons entre les différentes données de

la littérature de par les différents types de variabilités existantes qu’elles soient inter ou intra-
laboratoires, intra ou inter-especes. A cela s’ajoute les facteurs liés a la procédure, a la nature
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du milieu de culture, aux indicateurs d’effets spécifiques qui influencent ¢galement la réponse
des contaminants. Toutes ces remarques devront étre prises en compte lors de 1’interprétation
des réponses toxiques des échantillons de I’environnement de matrice plus complexe que les
solutions standards utilisées lors des biotests en conditions contrélées. Compte tenu des
résultats obtenus a partir des solutions standards, les échantillons environnementaux ne seront
testés que sur 1’algue qui apparait comme la plus sensible a savoir Pseudokirchneriella
subcapitata.
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Différents produits phytosanitaires sont utilisés en riziculture afin de protéger la quantité et la
qualit¢ de la récolte. Ces pesticides peuvent se retrouver a 1’état de traces dans
I’environnement. Pour évaluer I’impact de ces substances sur le milieu aquatique, la recherche
et ’analyse de résidus de produits phytosanitaires dans les eaux de surface constituent une
premicre étape. D’autres outils sont disponibles pour affiner et améliorer 1’évaluation de leur
impact sur ’environnement comme les tests écotoxicologiques. Dans cette étude un test
chronique d’inhibition de la croissance en 72h sera menée sur Pseudokirchneriella
subcapitata. Pour les échantillons d’eaux, en cas de détection d’activité toxique, la difficulté
est de définir la ou plutét les molécules responsables de ces effets. C’est pourquoi, une
analyse des métaux a été conduite parallélement a I’analyse des produits phytosanitaires.

Ce travail a été réalisé sur des prélévements d’eaux de surface provenant de trois sites
correspondant a des canaux de drainage issus de trois bassins versants et d’un site situé en
amont sur le Rhone (captage des eaux d’irrigation) pour deux années d’étude et sur des
prélévements provenant de deux parcelles seulement pour la seconde année d’étude. Le choix
des périodes de prélévement et des sites a été fait en concertation avec le Centre Frangais du
Riz et la Tour du Valat. Les dates d’échantillonnage correspondent aux périodes de
traitements.

I- Résultats de la campagne 2001

Au cours d’une premicre ¢tude effectuée en 2001, nous avons recherché 1’ Azimsulfuron, le
Prétilachlore, 1’Oxadiazon, le Fipronil et I’Alphacyperméthrine dans les eaux de captage
(prélevement dans le Rhone-Rh) et dans les canaux de drainage de trois bassins versants:
Albaron (Al), Fumemorte (F) et Grand-Mar (GM). Pour chaque point, trois prélévements
d’eaux ont été effectués, le choix des dates a été fait en fonction des interventions
phytosanitaires en riziculture:

- Le 9 Mai 2001 — Traitements herbicides en présemis notés *1,

- Le 11 Juin 2001 — Traitements herbicides post-semis et insecticides sur chiromones
(*2),

- Le 7 Aotit 2001 — Traitements insecticides sur pyrales (*3).

En parallele de I’analyse des résidus de produits phytosanitaires, des biotests ainsi qu’une
analyse de métaux ont été effectués sur les mémes échantillons. Des métaux peuvent étre
présents dans certains ‘métallo-pesticides’ ou en tant qu’impuretés dans certains produits
phytosanitaires (Gimeno-Garcia et al., 1996) et sont susceptibles de s’accumuler et de se
retrouver dans les sols des riziéres.
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I-1 Analyse de résidus de produits phytosanitaires

Dans toutes les eaux analysées, les concentrations en azimsulfuron sont inférieures a la limite
de quantification de 0,2 nM. Il en est de méme pour les concentrations en fipronil et en
alphacyperméthrine inférieures a leur limite de quantification respectivement de 0,05 et de
0,12 nM.

Dans les eaux du Rhone, les concentrations sont inférieures au seuil de quantification de
chacun des pesticides recherchés pour chaque date de prélévement.

La figure suivante (Figure IV-1) présente les résultats des analyses de résidus de produits
phytosanitaires obtenus sur les trois canaux de drainage en 2001.

B Prétilachore @ Oxadiazon
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AlI*1 Al*2 AlI*3 GM*1 GM*2 GM*3 F*1 F*2 F*3

Sites de prélevements aux trois périodes d'échantillonnage

Figure IV-1: Concentrations en Prétilachlore et en Oxadiazon (uM) dans les eaux
issues des trois canaux de drainage (Albaron, Grand-Mar et Fumemorte) en 2001.
(*1:9mai ; *2:11juin et *3:7aout ; < LQ: inférieur a la limite de quantification).

Sur les sites d’Albaron (Al) et de Grand-Mar (GM), des concentrations en oxadiazon
respectivement de 0,023 et 0,009 uM ont été observées sur les eaux prélevées au mois de mai.
Ces concentrations décroissent a 0,003 pM au mois de juin pour atteindre une concentration
inférieure ou égale a 0,001 uM au mois d’aofit. Sur ces mémes sites, des concentrations en
prétilachlore respectivement de 0,0096 et 0,014 uM ont été observées sur les eaux prélevées
au mois de mai. Ces concentrations décroissent au mois de juin pour atteindre une
concentration inférieure au seuil de quantification (<0,064 nM) au mois d’aoft.

Sur le site de Fumemorte (F), des concentrations beaucoup plus faibles ont été observées aussi
bien pour le prétilachlore que ’oxadiazon. Le prétilachlore est quantifié au mois de juin

(0,0002 uM) et I’oxadiazon en mai et juin avec des concentrations respectives de 0,0012 et
0,0006 uM.
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L’oxadiazon semble avoir une persistance plus importante que le prétilachlore, ceci reste en
accord avec ses propriétés chimiques. Il est, en effet, encore quantifi¢é dans les prélévements
du mois d’aolt des sites d’Albaron et de Grand-Mar, alors que les concentrations en
prétilachlore sont inférieures a sa limite de quantification.

I-2 Analyse des métaux

Pour I’ensemble des métaux recherchés, les résultats n’indiquent pas de différences majeures
entre les différents prélévements (Tableau IV-1). Les eaux du Rhone présentent les plus
faibles concentrations en métaux en particulier pour le Mn. Cet élément est présent en fortes
concentrations pour le prélévement de juin sur les sites d’Albaron et de Fumemorte mais il ne
présente pas de toxicité pour les algues (Tableau I-7). Le cuivre, le zinc et I’arsenic étudiés
pour leur toxicité potentielle présentent des concentrations inférieures a leurs 72h-CEso de
référence et leurs concentrations respectives ne sont pas différentes sur les quatre sites aux
trois dates d’échantillonnage.

Mn Co Ni Cu Zn As Pb
Limite de détection  0,0001 0,00003 0,0004 0,00005 0,0001 0,0001 0,00001
uM
Al*1 04 0,005 0,05 0,04 0,03 0,04 0,0007
Al*2 11 0,007 0,05 0,04 0,06 0,06 0,0006
AlI*3 0,3 0,004 0,04 0,02 0,08 0,04 0,0004
F*1 0,5 0,006 0,05 0,03 0,02 0,04 0,0002
F*2 1,0 0,007 0,05 0,03 0,02 0,05 0,0001
F*3 0,3 0,004 0,04 0,02 0,03 0,03 0,0002
GM*1 0,3 0,004 0,04 0,04 0,02 0,03 0,0012
GM*2 0,5 0,004 0,04 0,03 0,13 0,04 0,0003
GM*3 0,7 0,004 0,04 0,02 0,02 0,03 0,0002
Rh*1 0,05 0,003 0,02 0,02 0,02 0,02 0,0003
Rh*2 0,08 0,003 0,02 0,02 0,02 0,02 0,0002
Rh*3 0,03 0,003 0,02 0,02 0,01 0,02 0,0001

Tableau IV-1: Concentrations des principaux métaux (uM) dans les eaux issues des
trois canaux de drainage et du Rhone pour les trois dates d’échantillonnage en 2001.
(*1:9mai ; *2:11juin et *3:7aoiit).

I-3 Etude de la réponse des eaux aprés application sur bioessais

I-3-1 Etude de [inhibition de la croissance de Pseudokirchneriella subcapitata par
fluorescence

Aucun des échantillons n’est toxique pour Pseudokirchneriella subcapitata excepté ceux
prélevés sur les sites de Grand-Mar et d’Albaron en mai (*1). GM*1 présente une toxicité
directe (92 + 2% d’inhibition de la croissance algale) tandis que la réponse toxique de Al*1
est plus faible (39 + 5% d’inhibition de la croissance algale) (Tableau IV-2). Les eaux des
autres échantillons engendrent une stimulation de la croissance algale.
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Pour les échantillons toxiques, les biotests ont été effectués a différentes dilutions de facon a
pouvoir estimer par le logiciel Regtox6 (n=3) la dilution nécessaire pour obtenir une
inhibition de 50% de la croissance. Les concentrations en produits phytosanitaires, en cuivre
et en zinc présents dans les échantillons dilués sont estimées pour GM*1 et Al*1 (Tableau I'V-
2). En ce qui concerne les produits phytosanitaires, si on considére les concentrations initiales
détectées et si on compare les résultats issus des dilutions avec les 72h-CEso de référence
(respectivement de 8,8 et 58,8 10~ uM pour le prétilachlore et I’oxadiazon), on en conclut que
le prétilachlore peut étre impliqué dans la réponse toxique observée sur les deux échantillons.
Les concentrations en oxadiazon (9 et 23 10° uM pour GM et Al) sont nettement inférieures a
la 72h-CEsor de ce composé. Par contre, le cuivre comme le zinc ne semblent pas intervenir
dans la toxicité observée au regard de leurs concentrations initiales (Tableau IV-2).

Inhibition de la croissance Conc. init (uM) Facteur de dilution Conc. (UM) aprés dilution
% Prétilachore Oxadiazon Cuivre Zinc (CEso) Prétilachore Oxadiazon Cuivre Zinc
GM*1 92+2 0,0140 0,009 0,04 0,02 2,2 0,0067 0,00405 0,018 0,009
Al*1 39 5 0,0096 0,023 0,04 0,03 éch. naturel 0,0096 0,0023 0,04 0,03
CEsoR (uM)
8,8 10™ 58,8 10” 0,096 0,56
(8,75-8,910) (58,2 - 58,9 10™) (0,08-0,11) +/-0,10

Tableau IV-2: Pourcentages d’inhibition de la croissance par fluorescence de P.
subcapitata des deux échantillons toxiques en 2001 (GM*1 et Al*1).
Concentrations initiales en prétilachlore, en oxadiazon, en cuivre et en zinc (uM) et facteurs
de dilution nécessaires a I’obtention de 50% d’inhibition de la croissance algale.
Comparaison des concentrations en prétilachlore, en oxadiazon, en cuivre et en zinc (LM)
résultantes de cette dilution et des 72h-CEs, de référence.

En conclusion, la réponse toxique obtenue sur les eaux provenant des sites de Grand-Mar et
d’Albaron au mois de mai ne peut étre expliquée par les métaux. Les concentrations mesurées
sont systématiquement inférieures aux 72h-CEspr. Seul le prétilachlore pourrait étre impliqué
dans I’inhibition observée (Tableau IV-2). Néanmoins, la recherche de polluants dans les
échantillons n’est pas exhaustive, d’autres composés non détectés peuvent également étre
actifs. De ce fait, 1’étude d’autres paramétres peut nous apporter des ¢éléments
complémentaires pour I’interprétation des résultats de toxicité.

1-3-2 Autres paramétres d’effet

L’¢tude de I’inhibition de I’activité estérasique n’a pas pu €tre menée lors de la premicre
campagne d’échantillonnage. Néanmoins, la mesure de 1’absorbance a 440 nm, qui permet
d’estimer la biomasse algale, a été étudiée. Deux échantillons (GM*1 et Al*1) a réponse
toxique ont été mis en évidence. Ils présentent respectivement une diminution de la densité
cellulaire de 61% et 11% par rapport aux contrdles. Ce test donne des résultats similaires a la
mesure du contenu en chlorophylle a par fluorescence et n’apporte pas d’informations
supplémentaires pour I’interprétation des résultats de toxicité directe.
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I1- Résultats de la campagne 2002

La campagne menée en 2002 a eu pour objectifs, d’une part de vérifier si les concentrations en
produits phytosanitaires et leur évolution seraient similaires a celles observées en 2001, et
d’autre part d’étudier le devenir de ces cing composés sur deux parcelles individualisées
Berthe (B) et Agon (Ag) ne subissant pas les mémes traitements phytosanitaires
(respectivement parcelle dite biologique et non biologique). De plus un autre parameétre
d’effet a été testé lors de cette nouvelle campagne 2002, il s’agit de I’étude de 1’activité
estérasique de P. subcapitata.

Les prélévements sur les canaux de drainage et le Rhone sont effectués avec un rythme
d’échantillonnage plus soutenu qu’en 2001 a raison de deux par mois de la mi-mai a la fin
aolt et a raison de un par semaine pour les deux parcelles (Tableau I1-6).

I1I-1 Analyse de résidus de produits phytosanitaires

1I-1-1 Canaux de drainage et Rhone
Dans tous les échantillons analysés, les concentrations en azimsulfuron, en fipronil et en

alphacyperméthrine sont inférieures a la limite de quantification de 0,2 nM commune aux
trois composés.

Comme en 2001, les concentrations dans les eaux du Rhone sont inférieures au scuil de
quantification de chacun des pesticides recherchés pour [’ensemble des dates
d’échantillonnage. La figure suivante (Figure IV-2) présente les résultats d’analyse de résidus
de produits phytosanitaires obtenus sur les canaux de drainage en 2002.
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Figure IV-2: Concentrations en Prétilachlore et en Oxadiazon (uM) dans les eaux
issues des trois canaux de drainage (Albaron, Fumemorte et Grand-Mar) en 2002.
(nd: non détermine).
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Sur les trois canaux de drainage, Fumemorte, Grand-Mar et Albaron, les concentrations en
prétilachlore et en oxadiazon sont du méme ordre de grandeur et leurs évolutions sont
similaires. En 2001, le site de Fumemorte présentait des concentrations nettement plus faibles
en ces deux produits phytosanitaires par rapport aux sites d’Albaron et de Grand-Mar. Cette
différence n’a pas été observée au cours de cette campagne.

Les concentrations en prétilachlore varient de 0,017 (GM et F) a 0,035 uM (Al) dans les
prélévements du 17 mai et diminuent jusqu’a une concentration voisine de 0,003 pg/l pour les
trois canaux le 31 mai. Cette décroissance de la concentration en prétilachlore se poursuit au
cours des mois de juin et juillet pour atteindre des concentrations voisines ou inférieures a la
limite de quantification fin aolGt. Cette évolution est similaire a celle que nous avons pu
observer en 2001.

Les concentrations en oxadiazon sont voisines de 0,003 uM pour les trois sites dans les
prélévements du mois de mai, elles diminuent progressivement au cours des mois de juillet et
aolt (concentration voisine de 0,0014 pg/l). Comme nous I’avions déja observé en 2001,
I’oxadiazon persiste plus longtemps que le prétilachlore.

1I-1-2 Parcelles

Tout comme pour les canaux de drainage, les concentrations en azimsulfuron, en fipronil et en
alphacyperméthrine sont inférieures, pour I’ensemble des échantillons étudiés, a la limite de
quantification de 0,2 nM commune aux trois compos¢s.

Sur la parcelle B a traitement biologique, seule la présence de prétilachlore a été détectée. Les
concentrations comprises entre 0,001 et 0,004 uM début juin, sont proches ou inférieures, a la
limite de quantification des fin juin (Figure IV-3).
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Figure 1V-3: Concentrations en Prétilachlore et en Oxadiazon (uM) dans les eaux
issues des deux rizicres (Agon et Berthe) en 2002.
(nd: non déterminé ; <LQ: inférieur a la limite de quantification).
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Sur la parcelle Ag qui subit un traitement classique (non biologique), les concentrations en
prétilachlore sont comprises entre 0,007 et 0,008 uM dans les prélevements du 17 et 24 mai et
diminuent assez rapidement (0,003 uM le 31 mai) pour atteindre des concentrations proches
ou inférieures a la limite de quantification dés fin juin. Cette évolution est similaire a celle que
nous observons sur les prélévements des canaux de drainage. Pour 1’oxadiazon, les
concentrations varient de 0,0002 a 0,0014 pM du mois de mai a mi-juillet. Les concentrations
diminuent au mois d’aolt pour étre, au dela de cette date, inférieures a la limite de
quantification.

II-2 Analyse des métaux

Les résultats des analyses de métaux effectuées en 2002 sont reportés respectivement dans les
tableaux IV-3A pour les canaux de drainage et le Rhone et dans IV-3B pour les deux
parcelles. Ils concernent exclusivement les échantillons présentant une réponse toxique.

Pour I’ensemble des métaux recherchés, les résultats obtenus sur les canaux de drainage et le
Rhoéne n’indiquent pas de différence majeure entre sites et pour les différentes dates de
prélevements (excepté pour les concentrations en cuivre mesurées dans All et en zinc dans
Rhl). Les concentrations mesurées sont, par ailleurs proches de celles déterminées I’année
derniére excepté pour le zinc qui présente des concentrations dix fois plus élevées en 2002.

Les résultats obtenus dans les parcelles d’étude n’indiquent pas de différence majeure pour les
différentes dates de prélévement pour I’ensemble des métaux étudiés a I’exception du cuivre
qui présente des concentrations deux a quatre fois plus importantes que celles mesurées dans
les eaux issues des canaux et dans une moindre mesure de 1’arsenic pour les échantillons B4 et
Ag4 a 7. Une concentration exceptionnellement ¢levée en Ni se distingue également dans
I’échantillon Ag4. Les concentrations plus élevées en cuivre sont vraisemblablement la
conséquence de I’installation des riziéres sur d’anciennes zones viticoles (Allard et al., 2001 ;
Mathevet et al., 2002).a sol riche en cuivre (utilisation massive de bouillie bordelaise et
accumulation de cuivre dans les sols) (Besnard, 1999 ; Chaignon, 2001).
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Tableaux IV-3 A et B: Concentrations des principaux métaux (uM) dans les eaux
issues des trois canaux de drainage et du Rhone (A) et des deux rizieres (B) en 2002 pour les
¢chantillons présentant une réponse toxique.

(nd: non déterminé et <LD: inférieur a la limite de détection).

A — Cd Co Ni Cu Zn As Pb
Limite de détection 0,0001 0,00002 0,0002 0,00003 0,0001 0,0001 0,00001
uM
Al1 0,0003 0,002 0,03 0,14 0,33 0,03 0,0001
Al2 0,0003 0,002 0,04 0,06 0,37 0,03 0,00005
Al3 0,0004 0,004 0,04 0,04 0,27 0,04 <LD
Al4 0,0002 0,004 0,03 0,04 0,31 0,06 0,00006
Al5 0,0002 0,003 0,03 0,07 0,21 0,03 0,0002
Al6 0,0004 0,004 0,04 0,04 0,42 0,05 0,00003
Al7 0,0003 0,003 0,03 0,03 0,27 0,03 0,00009
F1 0,0008 0,003 0,04 0,05 0,21 0,03 0,00002
F2 0,0003 0,004 0,04 0,06 0,21 0,03 0,00003
F3 0,0002 0,004 0,04 0,03 0,25 0,04 <LD
F4 0,0005 0,005 0,07 0,05 0,35 0,05 0,0003
F5 0,0003 0,003 0,04 0,03 0,32 0,05 0,00008
F6 0,0004 0,004 0,03 0,05 0,36 0,05 0,00001
GM1 0,0003 0,004 0,03 0,04 0,23 0,03 0,00007
GM2 0,0003 0,004 0,04 0,06 0,18 0,03 <LD
GM3 0,0003 0,004 0,03 0,03 0,30 0,04 <LD
GM4 nd nd nd nd nd nd nd
GM5 0,0004 0,003 0,04 0,07 0,15 0,03 0,0005
GM6 0,0006 0,004 0,04 0,04 0,27 0,05 0,0003
GM7 0,0003 0,004 0,04 0,06 0,27 0,03 <LD
Rh1 0,0004 0,003 0,04 0,03 0,88 0,01 0,0008
Rh2 nd nd nd nd nd nd nd
Rh3 0,0003 0,003 0,02 0,05 0,23 0,01 <LD
Rh4 0,0005 0,002 0,03 0,07 0,38 0,02 <LD
B —cd Co Ni Cu Zn As Pb
Limite de détection  0,0001 0,00002 0,0002 0,00003 0,0001 0,0001 0,00001
uM
Ag1 0,0002 0,003 0,05 0,22 0,24 0,03 0,00002
Ag2 0,001 0,005 0,05 0,38 0,31 0,03 0,0005
Ag3 0,001 0,003 0,04 0,24 0,36 0,03 0,00007
Ag4 0,0004 0,007 0,12 0,40 0,34 0,08 0,00007
Ag5 0,0002 0,003 0,03 0,31 0,26 0,07 <LD
Ag6 0,0001 0,004 0,04 0,10 0,35 0,06 0,00008
Ag7 0,0003 0,005 0,05 0,16 0,28 0,07 0,00005
Ag8 0,0008 0,005 0,03 0,11 0,19 0,03 <LD
Ag9 0,0003 0,005 0,05 0,10 0,35 0,05 0,0003
B1 0,0006 0,003 0,03 0,11 0,18 0,01 0,00001
B2 0,0002 0,004 0,03 0,15 0,34 0,02 0,00002
B3 0,0004 0,003 0,03 0,26 0,24 0,03 0,00008
B4 0,0005 0,004 0,04 0,40 0,51 0,12 0,0003
B5 0,0002 0,004 0,03 0,18 0,44 0,05 0,00005
B6 0,0002 0,002 0,03 0,12 0,44 0,03 <LD
B10 0,0002 0,003 0,04 0,14 0,44 0,04 0,0001
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La gamme des concentrations en arsenic s’étend respectivement de 0,03 a 0,08 uM et de 0,01
a 0,12 uM dans les parcelles Ag et B. Les plus fortes concentrations sont observées de juin a
mi-juillet et de fin juin a mi-juillet respectivement pour les échantillons d’eaux issues des
parcelles Ag et B. Les concentrations en cuivre varient de 0,10 a 0,40 uM dans les eaux issues
des parcelles. Les concentrations les plus élevées en cuivre sont notées dans les échantillons
de la parcelle Ag prélevés de mai & mi-juin et de mi-juin a mi-juillet dans ceux issus de la
parcelle B. Les concentrations en cuivre sont alors égales ou supérieures a la CEs de référence
du cuivre pour le test d’inhibition de la croissance algale (0,08 — 0,11 uM). Cet ¢lément devra
étre considéré dans I’interprétation des résultats de toxicité des échantillons prélevés sur les
deux parcelles. Par ailleurs, le cuivre et I’arsenic présentent des concentrations supérieures a
celles mesurées dans les canaux de drainage et le Rhone. On note 3 a 5 fois plus de cuivre et
1,5 a 3 fois plus d’arsenic dans les échantillons d’eaux issues de ces deux parcelles.

I1-3 Etude de la réponse des eaux aprés application sur bioessais

II-3-1 Etude de la réponse toxique sur Pseudokirchneriella subcapitata des eaux issues du
Rhone et des canaux de drainage

II-3-1-1 Inhibition de la croissance par fluorescence
Les résultats du test d’inhibition de la croissance algale effectués sur les échantillons des eaux

provenant du Rhone et des trois canaux de drainage sont présentés dans la figure IV-4.

o Albaron = Grand-Mar ¢ Fumemorte x Rhone
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Figure IV-4: Toxicité des échantillons naturels d’eaux issus des trois canaux de
drainage et du Rhone en 2002, exprimée en pourcentage d’inhibition de la croissance par
fluorescence de P. subcapitata.

Aucune différence n’est observée au niveau de la réponse toxique des eaux du Rhone et des
eaux des canaux de drainage pour les prélévements de mai a fin juin (pourcentages
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d’inhibition supérieurs a 50%). La toxicité des eaux du Rhone diminue au mois de juillet pour
aboutir a une stimulation algale alors que les eaux issues des canaux de drainage sont encore
toxiques. Cette toxicité est observée jusqu’a début aoit (Figure IV-4).

Les concentrations en prétilachlore, en oxadiazon ainsi qu’en cuivre et en zinc résultantes des
dilutions nécessaires pour obtenir une inhibition partielle de la croissance sont estimées pour
les échantillons présentant une réponse toxique et présentées dans le tableau I'V-4.

Inhibition de la croissance Conc. init (uM) Facteur de Dilution Conc. (uM) aprés dilution
% Prétilachore Oxadiazon Cuivre Zinc (CEsp) Prétilachore Oxadiazon Cuivre Zinc
GM1* 79+4 0,0174 0,0020 0,04 0,23 2,6 0,0067 0,0009 0,02 0,09
GM2* 72+3 0,0048 0,0041 0,06 0,18 2 0,0024 0,0020 0,03 0,09
GM3 78+2 0,0004 0,0012 0,03 0,30 1,8 0,0002 0,0006 0,01 0,16
GM4* 91+5 <LQ 0,0006 nd nd 2,6 <LQ 0,0002 nd nd
GM5* 88+ 12 nd nd 0,07 0,15 1,7 nd nd 0,04 0,09
GM6* 67 +3 <LQ 0,0004 0,04 0,27 1,2 <LQ 0,1 0,03 0,23
GM7 30+ 12 0,0002 0,0006 0,06 0,27 1,3 0,0001 0,0003 0,05 0,21
F1 47 £10 0,0175 0,0019 0,05 0,21 1,35 0,0122 0,0013 0,04 0,16
F2* 73+1 0,0045 0,0007 0,06 0,21 2,5 0,0019 0,0003 0,02 0,08
F3 66 + 11 0,0024 0,0004 0,03 0,25 4 0,0006 0,00009 0,01 0,06
F4 72+7 <LQ 0,0012 0,05 0,35 2,4 <LQ 0,0006 0,02 0,14
F5* 55+8 nd nd 0,03 0,32 1,6 nd nd 0,02 0,20
F6* 78+ 3 0,0003 0,0012 0,05 0,36 2,7 0,0001 0,0006 0,02 0,13
All 69 +2 0,0353 0,0017 0,14 0,33 1,6 0,0218 0,0012 0,09 0,21
Al2 59 +2 0,0042 0,0023 0,06 0,37 2,1 0,0019 0,0012 0,03 0,18
Al3 59+6 0,0003 0,0009 0,04 0,27 1,5 0,0022 0,0006 0,03 0,18
Al4 80+4 0,0005 0,0014 0,04 0,31 4,35 0,0001 0,0003 0,01 0,07
Al5* 69 +1 nd nd 0,07 0,21 2,3 nd nd 0,03 0,09
Al6 60+5 0,0003 0,0017 0,04 0,42 2,1 0,0002 0,0009 0,02 0,20
Al7 50+ 10 <LQ 0,0004 0,03 0,27 ech. naturel <LQ 0,0004 0,04 0,27
Rh1 60+ 6 <LQ <LQ 0,03 0,88 1,2 <LQ <LQ 0,02 0,73
Rh2 46 +12 <LQ <LQ nd nd 1,1 <LQ <LQ nd nd
Rh3 69+ 8 <LQ <LQ 0,05 0,23 1,7 <LQ <LQ 0,03 0,13
Rh4 81+ 3 <LQ <LQ 0,07 0,38 3,85 <LQ <LQ 0,02 0,10
CEsoR (HM)

8,8107 58,8 107 0,096 0,56

(8,75-8,9107) (58,2-58,9107) (0,08-0,11) +-0,10

Tableau IV-4: Pourcentages d’inhibition de la croissance par fluorescence de P.
subcapitata des échantillons naturels toxiques issus des trois canaux de drainage et du Rhone
en 2002.

Concentrations initiales en prétilachlore, en oxadiazon, en cuivre et en zinc (uM) et facteurs
de dilution nécessaires a I’obtention de 50% d’inhibition de la croissance algale.

Comparaison des concentrations en prétilachlore, en oxadiazon, en cuivre et en zinc (uM)
résultantes de cette dilution et des 72h-CEs de référence.

(*: réponse tres différente de celle des eaux du Rhone ; nd: non déterminé ; < LQ: inférieur a
la limite de quantification).

Seules les concentrations initiales en prétilachlore dans les échantillons GM1, F1 et All
(respectivement 0,0174, 0,0175 et 0,0353 uM) sont supérieures a sa CEso de référence (8,8 10
> uM) et peuvent expliquer la toxicité observée. Pour Rhl et All, respectivement les
concentrations en zinc (0,88 puM) et en cuivre (0,14 pM) sont supérieures a leur CEsor

respectives (0,08 — 0,11 uM et 0,56 = 0,10 uM) (Tableau IV-4).
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Si on considére les concentrations résultantes des dilutions nécessaires pour obtenir
I’inhibition partielle de croissance, seules les concentrations en prétilachlore obtenues dans
All et F1 (respectivement 0,0218 et 0,0122 pM) restent supérieures a sa CEsor, alors que celle
de GM1 est inférieure (0,0067 uM) a cette valeur Les concentrations en zinc et en cuivre dans
respectivement Rhl et All (0,09 et 0,73 uM) sont également proches de leurs CEsor
respectives. Cependant pour les autres échantillons qui présentent une réponse toxique trés
différente (*) de celle mesurée sur les eaux du Rhone, aucune des concentrations estimées
aussi bien en prétilachlore, en oxadiazon, en zinc et en cuivre ne peuvent expliquer les
réponses toxiques observées (Tableau IV-4).

1I-3-1-2 Inhibition de I’activité estérasique

En considérant I’inhibition d’une activité enzymatique comme autre parametre d’effet, les
réponses toxiques des échantillons d’eaux issus des canaux de drainage et du Rhdne sont
totalement différentes de celles obtenues lors de 1’é¢tude de I’inhibition de la croissance
(Figures IV-5 et 4).

O Albaron = Grand-Mar ¢ Fumemorte x Rhbéne
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Figure IV-5: Toxicité des échantillons naturels d’eaux échantillonnés dans les trois
canaux de drainage et le Rhone en 2002, exprimée en pourcentage d’inhibition de I’activité
estérasique de P. subcapitata.

Les échantillons a réponses toxiques sont moins nombreux, ils concernent néanmoins les
mémes échantillons que ceux qui présentent une inhibition de la croissance (Tableau IV-5).
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Inhibition de I'activité estérasique Inhibition de la croissance

% %
GM2 39+6 72 +3
F3 25+4 66 + 11
F4 75+12 727
F5 28+ 14 55+8
F6 139 783
Al4 25+ 1 80 +4
Rh1 57+ 7 60+ 6
Rh2 42+3 46 +12
Rh4 62+ 2 81+ 3

Tableau IV-5: Comparaison des pourcentages d’inhibition de la croissance par
fluorescence et d’inhibition de D’activité estérasique de P. subcapitata obtenus sur les
échantillons naturels toxiques communs aux deux tests. Echantillons issus des trois canaux de
drainage et du Rhone en 2002.

Si on compare les réponses toxiques obtenues, sur les eaux issues des canaux de drainage et
du Rhone, lors de I’étude de I’inhibition de la croissance et de I’activité estérasique, seuls les
échantillons F4, Rh1l, Rh2 et Rh4 possédent des pourcentages d’inhibition proches. Ces
résultats permettent de conclure que le ou les composés responsables de 1’inhibition de la
croissance possedent un mécanisme d’action agissant sur 1’activité enzymatique des estérases,
ce qui semblerait exclure le prétilachlore a mode d’action non enzymatique. Pour les autres
échantillons a réponse toxique (GM2, F3, F5 et Al4), les pourcentages d’inhibition obtenus
lors de 1’étude de I’activité estérasique sont systématiquement inférieurs a ceux obtenus lors
de I’étude de I’activité estérasique. On peut en déduire que plusieurs composés sont impliqués
dans la réponse toxique et que peu visent 1’activité estérasique.

II-3-2 Etude de la réponse toxique sur Pseudokirchneriella subcapitata des eaux issues des
parcelles rizicoles

I1-3-2-1 Inhibition de la croissance algale

Les résultats du test d’inhibition de la croissance algale effectué sur les échantillons d’eaux
des parcelles Berthe (B) et Agon (Ag) sont présentés dans la figure IV-6, sont également
inclus dans cette figure les résultats obtenus sur les eaux du Rhone.
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Figure 1V-6: Toxicité des échantillons naturels d’eaux échantillonnés dans les deux
rizieres et le Rhone en 2002, exprimée en pourcentage d’inhibition de la croissance de P.
subcapitata par fluorescence.
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Entre mi-mai et mi-juin, une plus forte toxicité est notée pour la parcelle non biologique,
période qui correspond a I’application des herbicides. Une inhibition partielle de la croissance
algale (50%) est tout de méme observée pour la parcelle dite biologique (B) sur la méme
période, les résultats étant significativement différents sur les deux parcelles. Les résultats
obtenus sur B sont corrélés avec la réponse toxique des eaux du Rhone analysées durant la
méme période. Ceux obtenus pour la parcelle a traitement classique (Ag) sont, par ailleurs,
différents de la réponse du Rhone. A partir de fin juillet, il n’y a plus de différence
significative entre les deux parcelles et leur réponse toxique diminue progressivement. Des fin
juillet et jusqu’a la fin des prélévements, une croissance normale est observée, excepté pour
un point particulier le 26 aolt qui présente une réponse toxique de 63%.

Si on compare les 72h-CEsy de référence et les concentrations en prétilachlore, oxadiazon,
cuivre et zinc présentes dans les échantillons naturels, on note que le cuivre est
systématiquement en concentration totale suffisante pour expliquer la toxicité observée aussi
bien dans la parcelle Ag que dans B (Tableau IV-6). Les concentrations en produits
phytosanitaires sont quant a elles systématiquement inférieures a leur 72h-CEsy de référence.
La concentration en zinc mesurée dans 1’échantillon B4 peut elle aussi expliquer la toxicité
observée. Si on se référe aux concentrations estimées apres la dilution nécessaire pour obtenir
50% d’inhibition de la croissance (Tableau IV-6), ni les concentrations en produits
phytosanitaires ni celles en zinc peuvent expliquer les réponses toxiques observées sur les
eaux des deux parcelles. Par contre, seules les concentrations estimées en cuivre, sur les
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Inhibition de la croissance Conc. init (UM) Facteur de Dilution Conc. (ug/l) aprés dilution Conc. (uM) aprés dilution

% Prétilachore Oxadiazon Cuivre Zinc (CEsp) Prétilachore Oxadiazon Cuivre Zinc

Ag1 78+5 0,0071 0,0002 0,22 0,24 2,9 0,0026 0,00006 0,08 0,08
Ag2 79+1 0,0079 0,0007 0,38 0,31 4,35 0,0019 0,0002 0,09 0,07
Ag3 753 0,0014 0,0002 0,24 0,36 2,6 0,0006 0,00009 0,09 0,14
Ag4 921 <LQ <LQ 0,40 0,34 4 nd nd 0,10 0,08
Ag5 76+6 0,0027 0,0009 0,31 0,26 2,2 0,0013 0,0003 0,14 0,12
Ag6 70+ 6 0,0003 0,0014 0,10 0,35 1,6 0,0002 0,0009 0,06 0,22
Ag7 63 +13 <LQ 0,0012 0,16 0,28 1,4 <LQ 0,0009 0,11 0,20
Ag8 54 +15 0,0003 0,0004 0,11 0,19 1,1 0,0003 0,0003 0,10 0,17
Ag9 42 +14 <LQ 0,0004 0,10 0,35 1,15 <LQ 0,0003 0,09 0,31
B1 509 0,0013 <LQ 0,11 0,18 1,2 0,00096 <LQ 0,09 0,15
B2 46+ 4 0,0042 <LQ 0,15 0,34 1.1 0,0038 <LQ 0,14 0,31
B3 54 +10 0,0010 <LQ 0,26 0,24 1,6 0,0006 <LQ 0,16 0,15
B4 44+ 3 <LQ <LQ 0,40 0,51 1,2 <LQ <LQ 0,33 0,43
B5 57 +15 0,0002 <LQ 0,18 0,44 1,2 0,0001 <LQ 0,15 0,37
B6 44 + 20 <LQ <LQ 0,12 0,44 1,4 >LQ <LQ 0,09 0,31
B10 63+5 <LQ <LQ 0,14 0,44 2,4 >LQ <LQ 0,06 0,18

CEsoR (UM)
8,810 58,8 10™ 0,096 0,56

(875-8,9107) (58,2-58,910°) (0,08-0,11) +-0,10

échantillons des deux parcelles, peuvent expliquer la toxicité observée pour la plupart d’entre
eux, excepté pour Agl, Ag6 et BI0 qui présentent des concentrations aprés dilution
légerement inférieures a la CEsopr du cuivre (Tableau I'V-6).

Tableau IV-6: Pourcentages d’inhibition de la croissance par fluorescence de P.
subcapitata des échantillons naturels toxiques issus des deux parcelles en 2002.
Concentrations initiales en prétilachlore, en oxadiazon, en cuivre et en zinc (uM) et facteurs
de dilution nécessaires a I’obtention de 50% d’inhibition de la croissance algale.

Comparaison des concentrations en prétilachlore, en oxadiazon, en cuivre et en zinc (LM)
résultantes de cette dilution et des 72h-CEs, de référence.
(< LQ: inférieur a la limite de quantification).

1I-3-2-2 Inhibition de I’activité estérasique

Une stimulation ou une activité estérasique comparable a celle des eaux du Rhone est mise en
évidence pour la majorité des échantillons recueillis sur les deux parcelles (Figure IV-7).
Seuls les échantillons prélevés de mi-mai a mi-juin présentent une réponse toxique en
particulier 1’échantillon prélevé fin mai sur Ag dans lequel D’inhibition de I’activité
estérasique est supérieure a 50%. Comme pour les canaux de drainage, les réponses toxiques
observées lors de 1’étude de ’activité estérasique sont différentes de celles obtenues lors de
I’¢tude de I’inhibition de la croissance (Figures IV-7 et 6).
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Figure IV-7: Toxicité des échantillons naturels d’eaux échantillonnés dans les deux
rizieres et le Rhone en 2002, exprimée en pourcentage d’inhibition de 1’activité estérasique de
P. subcapitata.

Si on compare les réponses obtenues dans les études respectives de ’inhibition de 1’activité
estérasique et de la croissance, on peut en déduire que, le ou les composés impliqués dans la
toxicité observée de I’échantillon Ag3, semblent agir sur ’activité estérasique (Tableau IV-7).
Pour tous les autres échantillons, de la parcelle Ag, a réponse toxique, le pourcentage
d’inhibition de I’activité enzymatique proche de 30% est systématiquement inférieur a celui
mesuré¢ pour I’inhibition de la croissance (75 a 80%). Il en est de méme pour le seul
¢échantillon de la parcelle biologique a réponse enzymatique toxique inférieure a 50%
d’inhibition.

Inhibition de I'activité estérasique Inhibition de la croissance

% %
Ag1 39£6 78+5
Ag2 28+ 3 79 £ 1
Ag3 6445 75+3
Ag5 2718 76 + 6
B2 24+ 8 46 + 4
Rh1 57+ 7 60 + 6
Rh2 42+3 46 + 12
Rh4 62+ 2 81+ 3

Tableau IV-7: Comparaison des pourcentages d’inhibition de la croissance par
fluorescence et d’inhibition de [Dactivité¢ estérasique de P. subcapitata obtenus sur les
échantillons naturels toxiques communs aux deux tests. Echantillons issus des deux riziéres et
du Rhone en 2002.
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11-3-3 Conclusions

L’évolution des concentrations en produits phytosanitaires est similaire a celle observée en
2001 avec toutefois des concentrations en prétilachlore beaucoup plus élevées en mai 2002 et
des concentrations plus importantes sur le site de Fumemorte par rapport a 2001. Comme en
2001, I’oxadiazon persiste plus longtemps que le prétilachlore.

En ce qui concerne 1’écotoxicologie, les résultats obtenus en 2002 sont trés différents de ceux
de 2001. La plupart des échantillons testés en 2002 présentent une réponse plus ou moins
toxique alors qu’en 2001 seulement deux échantillons étaient positifs début mai sur le site de
Grand-Mar et d’Albaron. De plus, les eaux du Rhone présentaient une stimulation algale en
2001 alors qu’en 2002 seuls les échantillons prélevés a partir de mi-juillet jusqu’a fin aott
sont non actifs. Ces variations peuvent étre dues a la différence de sensibilité des appareils
utilisés, les résultats 2001 ont été obtenus a 1’Institut Forel (Suisse) alors que les échantillons
prélevés en 2002 ont été étudiés a Montpellier.

Les concentrations en produits phytosanitaires mesurées en 2002 dans les canaux de drainage
et le Rhone ne peuvent pas expliquer la toxicité observée sur I’ensemble des échantillons a
réponse toxique. Méme si les concentrations initiales en prétilachlore sont supérieures a sa
72h-CEsor pour certains échantillons (GM1 et All), ce composé ne peut étre responsable de
I’ensemble des réponses toxiques observées. Il en est de méme pour le cuivre et le zinc
présents en concentrations suffisantes pour expliquer la réponse toxique, seulement dans les
échantillons All et Rhl respectivement. Par contre, la présence du cuivre, en concentration
totale systématiquement supérieure a sa CEso de référence, dans les eaux des deux parcelles,
peut expliquer la toxicité observée pour 1’ensemble des échantillons a réponse toxique. Si on
considere, de plus, les concentrations estimées apres dilution, elles sont quasiment toutes
incluses dans I’intervalle des valeurs de cuivre engendrant une inhibition partielle, ce qui
semble confirmer sa contribution a la toxicité observée dans les échantillons d’eaux issues des
deux parcelles. Le cuivre mesuré dans les eaux des parcelles semble étre peu complexé et
facilement biodisponible pour les organismes aquatiques. Néanmoins, 1’étude de la spéciation
de ces eaux reste a faire pour confirmer cette hypothése et mettre en évidence la présence de
formes biodisponibles du cuivre susceptibles d’étre responsables de la toxicité observée sur
les eaux issues des riziéres, les concentrations totales n’étant pas des données suffisantes pour
conclure a sa seule implication dans la réponse toxique de ces eaux.

Les résultats obtenus sur certains échantillons (F4, Rh1, Rh2, Rh4 et Ag3) suggérent que les
contaminants impliqués dans la toxicité globale possédent des mécanismes d’action agissant
sur P’activité estérasique (% d’inhibition de la croissance similaire au % d’inhibition de
I’activité estérasique) ce qui semblerait exclure le prétilachlore qui n’a pas d’effet sur
I’activité estérasique de P. subcapitata aux concentrations testées. Ces résultats soulignent
que d’autres contaminants non recherchés et non détectés lors des analyses entreprises lors de
cette étude contribuent a la toxicité des échantillons issus du Rhone et des eaux issues de la
riziculture camarguaise, sans oublier les produits de dégradation. En effet, la présence et la
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contribution de divers produits phytosanitaires susceptibles d’€tre utilisés en riziculture
traditionnelle (Okamura et al., 2002) ne peuvent étre négligées. De plus, d’autres produits
phytosanitaires utilisés en agriculture peuvent également €tre présents en concentrations non
négligeables dans les eaux de I’ensemble des canaux d’irrigation et de drainage qui sillonnent
la Camargue. On peut citer sans étre exhaustif, les herbicides de la famille des triazines, des
sulfonylurées (autre que I’azimsulfuron) connus pour affecter les organismes primaires. (Kasai
et Hatakemaya, 1993 ; Killqvist et Romstad, 1994 ; Peterson et al., 1994 ; Gaggi et al., 1995 ;
Fahl et al., 1995 ; Caux et al., 1996 ; Fairchild et al., 1998 ; Nystrom et Blanck, 1998 ;
Graymore et al., 2001 ; Sabater et al., 2002 ; Rioboo et al., 2002). De plus, les eaux du Rhone
qui constituaient notre ‘référence’ lors de cette étude (eaux d’irrigation) présentent une
activité toxique non négligeable, méme si tous les composés étudiés sont présents a des
concentrations inférieures a leurs limites de quantification respectives. De par le ‘bruit de
fond’ des eaux du Rhone, on peut également penser que les contaminants responsables de la
toxicité possedent une origine mixte. Ils peuvent avoir pour origine les diverses activités
agricoles présentes en Camargue mais également provenir de la vallée du Rhone plus
industrialisée. Des études récentes menées en Camargue (€tang du Vaccares en particulier) et
sur le Rhone (Roche et al., 2000, 2002 ; Pointet et Milliet, 2000) mettent en évidence la
présence de DDT, DDE, dieldrine, lindane (insecticides organochlorés), de PCB(s) et de HAP
(s), contaminants déja retrouvés en 1973 par Herteaux et al.. Ces résultats soulignent une
utilisation prolongée de produits phytosanitaires interdits comme la dieldrine en agriculture
ainsi que I’influence de la contamination atmosphérique qui apporte des polluants-types de
I’activité industrielle (PCB(s), HAP(s)) présente non loin de 1’étang du Vaccarés (rejets dans
le Rhone ; complexe pétrochimique de Fos/Mer par exemple) (Roche et al., 2000, 2002 ;
Pointet et Milliet, 2000). L’ensemble de ces composés peut €tre potentiellement trés toxique
pour la communauté algale et souléve le probléme de la protection des étangs de la réserve
naturelle de Camargue (le Vaccares en particulier).

Cette étude démontre toute la complexité de I’étude de la toxicit¢ d’échantillons
environnementaux de par la diversité des contaminants présents dans les eaux et susceptibles
d’agir conjointement et de contribuer a la toxicité globale. Cet aspect nous a amené a étudier
en laboratoire des associations de pesticides et leurs interactions possibles, en se limitant aux
trois herbicides et a des mélanges simples de deux composés.

I11- Etude de I’interaction

Méme si le couplage des résultats analytiques et de toxicité nous amenent a penser que les
produits phytosanitaires utilisés en riziculture et étudiés semblent peu responsables des
réponses toxiques observées, nous nous sommes préoccupé des interactions possibles entre
ces produits phytosanitaires en se focalisant essentiellement sur les herbicides, les insecticides
n’étant pas détectés et leurs CEsy respectives étant bien supérieures aux concentrations
attendues dans les échantillons environnementaux.
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I11-1 Etude de différents mélanges binaires d’herbicides

Les trois herbicides étudiés induisant des réponses différentes sur la croissance de
Pseudokirchneriella subcapitata, cette derniere a été évaluée par fluorescence apres 72h
d’exposition a différentes concentrations d’azimsulfuron, d’oxadiazon et de prétilachlore
associés en mélanges binaires.

11I-1-1 Résultats des différentes associations binaires d’herbicides

Les figures (Figures IV-8 A, B et C) présentent les résultats de toxicité, issus de mélanges
binaires d’herbicides, exprimés en pourcentage d’inhibition de la croissance de P. subcapitata
mesuré¢ par fluorescence. Les mélanges binaires étudi€s le sont pour diverses associations de
concentrations respectivement de prétilachlore et d’azimsulfuron (A), d’oxadiazon et
d’azimsulfuron (B) et de prétilachlore et d’oxadiazon (C). La composition du mélange est
exprimée en fonction de I’effet attendu des substances considérées individuellement. Par
exemple I’association 20-30 du mélange des herbicides X et Y, correspondra a la
concentration en X entrainant une inhibition de la croissance de 20% et une concentration en
Y engendrant une CE;y lorsque chacun des deux herbicides est considéré seul. Dans
I’hypothese d’un effet synergique, les concentrations engendrant des effets supérieurs a 50%
d’inhibition ne seront pas testées en mélange pour éviter une saturation de la mesure de la
fluorescence.

Des essais préliminaires ont permis de déterminer 1’erreur imputable a la variabilité
intrinséque du test a partir de 6 réplicats, cette erreur relative sera systématiquement reportée
lors de 1’étude des différents mélanges.

Les concentrations de chacun des pesticides €tudiés seuls engendrent un effet réellement
mesuré sensiblement différent de D'effet théorique attendu (10, 20 et 30%). Les effets
réellement obtenus sont portés sur les figures en parallele des effets théoriques inscrits entre
parentheése.

Figures IV-8 A, B et C: Inhibition de la croissance algale de P. subcapitata pour
différentes combinaisons de concentrations du mélange Prétilachlore/Azimsulfuron (A), du
mélange Oxadiazon/Azimsulfuron (B) et du mélange Prétilachlore/Oxadiazon (C). Entre
parentheses, les effets théoriques attendus confrontés aux effets réellement mesurés.
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La symétrie est respectée entre les associations «inversées » pour les trois mélanges
étudiés ce qui traduit que, pour chacune des combinaisons, aucun des deux herbicides
n’impose son effet sur la toxicité globale du mélange en association binaire.

Dans D’environnement, en présence de plusieurs contaminants, des interactions entre
contaminants aussi bien qu’une absence totale d’interaction peuvent étre attendues. Les
résultats de la toxicité résultante des associations binaires d’herbicides seront exprimés dans
les chapitres suivants en considérant I’une ou 1’autre des hypothéses.

11I-1-2 Expressions des résultats en présence d’interactions: Formule d’Abbott

L’interaction entre deux herbicides peut étre caractérisée grace a la détermination d’un ratio
d’inhibition (RI) (adapté de Gisi, 1996) qui représente la comparaison entre I’effet estimé du
mélange (TIM) et la réponse observée (EIM). Si la valeur du RI (EIM/TIM) est supérieure a 1,
cela signifie que la toxicit¢ du mélange est supérieure a la toxicité estimée donc que
I’interaction entre les deux herbicides est de type synergique. A I’inverse, si la valeur du RI
est inférieure a 1, ’effet du mélange sur la croissance de P. subcapitata est moins important
que ce qui est attendu. L’effet du mélange est inférieur a la somme des effets des herbicides
appliqués séparément. L’interaction entre les deux herbicides est alors de type antagoniste.
Enfin, si le RI est égal a 1, I’interaction entre les deux polluants est de type additif.

Sont reportés dans le tableau suivant (Tableau IV-7), les ratios d’inhibition calculés pour
I’ensemble des combinaisons de concentrations testées pour les trois mélanges d’herbicides
étudiés: Prétilachlore/Azimsulfuron — Oxadiazon/Azimsulfuron et Prétilachlore/Oxadiazon.

MELANGE (ECX-ECY)  10-10 10-20 20-10 20-20 10-30 30-10 20-30 30-20 30-30
- PRETILACHLORE & AZIMSULFURON -
Ratio d'Inhibition 1,002 1,7+02 1,7+04 18+04 15+x04 18+02 16+01 16+02 1,7+0,02
- OXADIAZON & AZIMSULFURON -

RI 09+04 13+03 07+02 10+02 095+0,2 0,7+01 1,1+02 09+02 09+0.2
- PRETILACHLORE & OXADIAZON -
RI 1,2+03 14+01 18+01 16+02 15+04 18+ 02 18+03 19+x03 1,703

Tableau IV-7: Résultats des Ratio d’Inhibition (RI) obtenus pour les diverses
associations de concentrations des différents mélanges d’herbicides étudiés.

Lorque P. subcapitata est exposée pendant 72h a des mélanges binaires incluant le
prétilachlore, tous les RI déterminés sont supérieurs a 1, ce qui traduit une interaction de type
synergique pour toutes les associations de concentrations testées aussi bien avec
I’azimsulfuron (RI compris entre 1,0 et 1,8 + 0,2) qu’avec 1’oxadiazon (RI compris entre 1,2
et 1,9 + 0,3). Dans le cas du mélange oxadiazon/azimsulfuron, une interaction de type additif
(RI = 1) voire antagoniste (RI légerement inférieur a 1) pour certaines associations de
concentrations (effets expérimentaux attendus: 20-10 et 30-10) a été, au contraire, notée.
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111-1-3 Expressions des résultats en absence d’interaction: Modeles prédictifs

Les deux mod¢les classiquement utilisés pour prédire la toxicit¢ de mélanges complexes en
absence d’interaction reprennent les concepts d’addition des doses (‘Concentration Addition-
CA’) et d’addition des effets/réponses (‘Independant Action-IA’). Ces modeles sont basés sur
I’hypothése que chacun des composés du mélange posséde respectivement le méme mode
d’action et des modes d’action différents. On rappelle que deux des herbicides étudiés ont
pour cible moléculaire une enzyme, 1’oxadiazon et I’azimsulfuron agissant respectivement sur
la protoporphyrinogeéne oxidase et I’acétolactate synthase tandis que le prétilachlore agit sur la
synthése des acides gras a longues chaines.

Sont reportées dans les figures suivantes (Figures IV-9 A B et C), les données expérimentales
de toxicité observées pour I’ensemble des combinaisons de concentrations testées pour les
trois mélanges d’herbicides étudiés: Prétilachlore/Azimsulfuron — Oxadiazon/Azimsulfuron et
Prétilachlore/Oxadiazon aux proportions respectives de 0,2 - 0,8 (Oxadiazon-Prétilachlore et
Azimsulfuron) et de 0,1 - 0,9 (Prétilachlore et Oxadiazon).

Figures IV-9 A, B et C: Données expérimentales obtenues lors de I’étude de
I’inhibition de la croissance algale de P. subcapitata pour différentes combinaisons de
concentrations du  mélange Prétilachlore/Azimsulfuron (A), du  mélange
Oxadiazon/Azimsulfuron (B) et du mélange Prétilachlore/Oxadiazon (C) en comparaison
avec les données issues des deux modeles de prédiction de la toxicité de mélanges complexes
(CA et IA) pour des proportions données en chacun des composés et les courbes dose-réponse
individuelles.
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Dans le cas du mélange Oxadiazon/Azimsulfuron, les données expérimentales de toxicité
suivent les valeurs prédites par le modele IA. Au contraire, les mélanges binaires incluant le
prétilachlore fournissent des données expérimentales majoritairement supérieures aux valeurs
de toxicité estimées par le modéle IA.

Dans le cas du mélange Prétilachlore/Azimsulfuron, I’effet du mélange semble suivre les
prédictions du modele IA pour les faibles doses et tendre vers le modele CA pour des
concentrations plus élevées voire vers des valeurs supérieures a celles prédites par le modele
additif.

En ce qui concerne, le mélange Prétilachlore/Oxadiazon, les données expérimentales ne
s’intégrent dans aucun des deux modeles prédictifs de toxicité, le modele d’action
indépendante sous-estime la toxicité tandis que 1’autre la surestime.

II1-2 Conclusions générales

Les résultats de toxicité obtenus sur les échantillons naturels ont été mis en relation avec les
résultats analytiques issus des dosages de résidus des produits phytosanitaires étudiés et de
I’analyse des principaux métaux lourds détectés. Il en ressort que les concentrations en résidus
de produits phytosanitaires ne peuvent pas expliquer la toxicité¢ observée pour 1’ensemble des
¢chantillons présentant une réponse toxique. Seuls le prétilachlore et 1’oxadiazon sont
quantifiés dans les échantillons étudiés aussi bien au niveau des parcelles que des canaux de
drainage avec des concentrations supérieures dans les eaux issues des canaux de drainage.

Méme si le prétilachlore est présent a des concentrations susceptibles d’étre toxiques (>72h-
CEso de référence) dans certains échantillons issus des canaux de drainage, cette remarque
n’est cependant, pas systématiquement valable, pour I’ensemble des échantillons présentant
une réponse toxique. Par contre, la présence du cuivre en concentrations systématiquement
supérieures a sa CEso de référence dans les eaux issues des deux parcelles expérimentales,
peut étre susceptible d’engendrer les réponses toxiques mesurées de mi-mai a mi-juillet.

Cependant, le ‘bruit de fond’ des eaux d’irrigation du Rhone est important. Il correspond a la
réponse toxique de ces eaux, servant a I’irrigation ultérieure des rizicres via les canaux, bien
qu’aucun des produits phytosanitaires recherchés n’ait été¢ détecté (<limites de quantification)
et que les concentrations en métaux ne soient pas significativement différentes de celles
mesurées dans les trois canaux de drainage. Il en résulte que D’interprétation finale des
résultats de la toxicité observée dans les eaux issues des canaux de drainage et des riziéres,
doit tenir compte de la réponse des eaux du Rhone ainsi que de la présence de métabolites de
dégradation, de composés non détectés (limites de quantification ou contaminants non
recherchés) et des effets synergiques et/ou antagonistes résultant de 1’association des
différents pesticides étudiés (article en préparation).

Les résultats obtenus lors de 1’étude des mélanges tendent & montrer qu’ils sont fonction des
concentrations testées. Cette tendance devra étre affinée et approfondie en étudiant des
mélanges de deux herbicides pour des effets plus faibles (proches de la LOEC et/ou du
NOEC) pour chaque produit considéré seul.
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I- Caractérisation physico-chimique
Les ¢chantillons prélevés sur le dispositif Solepur, ont dans un premier temps été caractéris€s
(ions majeurs, carbone organique dissous COD, métaux traces) en considérant les variations:

- dues a I’apport de métaux via des épandages de lisiers de porcs par 1’étude de deux
parcelles expérimentales (I’'une ayant subi un épandage massif de lisiers - Traitée-
TR et ’autre sans apport - Témoin-TE),

- temporelles lors du suivi régulier de deux saisons de drainage sur la parcelle TR.

L’¢tude de I’évolution des caractéristiques physico-chimiques et des concentrations
métalliques a été confrontée aux résultats obtenus depuis I’arrét des épandages par I’équipe du
Cemagref de Rennes qui suit mensuellement le dispositif depuis 1993 et aux résultats obtenus
par L’Herroux (1997) qui a étudié I’évolution des concentrations métalliques des eaux de
drainage de 1993 a 1997 pour le manganese, le cobalt et le cadmium et de 1995 a 1997 pour le
cuivre et le zinc.

I-1 Suivi ponctuel des eaux de drainage issues des deux parcelles expérimentales: TR et
TE

I-1-1 Caractérisation physico-chimique

Les eaux de drainage des parcelles TR et TE ont été caractérisées lors de deux prélévements,
réalisés in situ en janvier 2001 et en janvier 2002 (Tableau V-1). Les eaux de la parcelle
traitée ont un pH stable légerement moins acide (1 unité pH) que celui des eaux de la parcelle
témoin. On remarque également que la charge globale des eaux est plus faible sur la parcelle
TE (conductivit¢ moyenne de 180 ups/cm) que sur la parcelle TR (460 ups/cm). Les
concentrations en potassium, sulfates et nitrates, apportés par les lisiers pendant les
campagnes d’épandages, restent plus élevées dans les eaux issues de TR. Il en est de méme
pour le carbone organique dissous, avec des concentrations de 7,25 et 9,56 mg C/1 dans les
eaux issues de TR contre 2,35 et 3,07 mg C/1 dans celles de TE. Les autres ions présentent des
concentrations comparables dans les deux parcelles (Tableau V-1).

K* Na* ca® Mg** NOs S0” cr HCOy pH Cond coD
mM uS/cm 25°C mg C/|
Parcelle traitée
2001 1,80 0,45 0,31 0,26 0,57 1,12 0,48 0,63 6,1 437 7,25
2002 1,64 0,4 0,59 0,34 0,66 1,77 0,25 0,28 6,6 486 9,56
Parcelle témoin
2001 0,04 0,46 0,37 0,07 <LD 0,36 0,51 0,34 54 157 2,35
2002 0,04 0,34 0,90 0,12 0,09 0,58 0,31 0,41 5,1 202 3,07

Tableau V-1: Caractérisation physico-chimique et concentrations en Carbone Organi-
que Dissous (mg C/l) des eaux de drainage des parcelles TR et TE (Janvier 2001 et 2002) (<
LD: inférieur a la limite de détection).
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1-1-2 Concentrations en métaux (cuivre, zinc, manganese) et métalloide (arsenic)

Les concentrations en métaux et métalloides des eaux de drainage prélevées in sifu sur les
parcelles TR et TE ont ét¢ mesurées par ICP-MS et sont reportées dans le tableau suivant
(Tableau V-2).

Cu Zn Mn As
uM
Parcelle traitée
2001 0,05 0,15 2,36 0,013
2002 0,04 0,04 0,58 0,017
Parcelle témoin
2001 0,12 0,38 4,42 0,017
2002 0,02 0,12 0,43 0,020

Tableau V-2: Concentrations totales en cuivre, zinc, manganése et arsenic (LM) dans la
phase dissoute des eaux de drainage des parcelles TR et TE (Janvier 2001 et 2002).

Les plus fortes concentrations mesurées sont celles du manganése en 2001, elles restent néan-
moins tres inférieures a la valeur moyenne de 0,27 mM reportée par I’Herroux (1997) sur les
eaux de drainage de TR prélevées durant quatre années de drainage (de 1993 a 97). L’Herroux
donnait une valeur moyenne de 0,9 uM de Mn pour les eaux de la parcelle témoin, valeur
deux fois plus ¢élevée que celle mesurée en 2002. Les plus fortes variations de concentrations
entre 2001 et 2002 sont également notées pour cet élément aussi bien dans les eaux de drai-
nage issues de TR que de TE.

Les plus faibles concentrations sont notées pour 1’¢lément arsenic aussi bien dans les eaux de
drainage de TR que de TE et les concentrations mesurées sont similaires pour les deux années.
Les concentrations extrémement faibles en cuivre sont du méme ordre de grandeur dans les
eaux des deux parcelles pour les deux années de suivi. Elles sont équivalentes aux valeurs
moyennes mesurées par L Herroux aussi bien pour TR (0,06 pM) que pour TE (0,01 pM).

Les concentrations en zinc ont diminué entre 2001 et 2002. Elles sont légeérement supérieures
dans la parcelle t¢émoin et du méme ordre de grandeur que la valeur moyenne de 0,26 uM re-
portée par I’Herroux. Elles sont par contre nettement plus faibles que celles mesurées lors de
I’arrét des épandages dans les eaux de drainage de TR (valeur moyenne de 1 uM obtenue pour
deux saisons de drainage entre 1995 et 97).

I-2 Suivi régulier de deux années de drainage sur la parcelle traitée

Deux années de drainage relativement atypiques en terme de volume d’eau drainée ont été
suivies en 2000-2001 et en 2001-2002. Elles sont respectivement les saisons les plus
pluvieuses et séches actuellement enregistrées sur le site de Solepur depuis 1993. Pour la
premiére période de drainage, la lame d’eau drainée a été de 2000 m’ et est inférieure a 500 m’
pour la seconde période (Figure II-4). En 2000-2001, le drainage cumulé a ét¢ de 610 mm
pour 140 mm en 2001-2002 (au lieu de 300 - 400 mm pour une année moyenne).

Depuis D’arrét des ¢épandages en 1996, on observe une tendance a la diminution des
concentrations de 1’ensemble des cations (Na', K, Mg** et Ca®") et des anions analysés (CI,
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NOs et SO,*) (Martinez et Peu, 1999-2000b). Cette tendance reste confirmée pour les deux
années de drainage suivies (2000-2001 et 2001-2002).

Les analyses ont porté sur une séquence de 14 échantillons pour la saison de drainage 2000-
2001 et de 5 pour celle de 2001-2002. Les caractéristiques physico-chimiques des eaux de
drainage sont présentées dans le tableau V-3.

K* Na* ca® Mg** NO; S0, cr HCO;
Saisons de drainage mM
2000-2001 2,1+0,1 05+003 04002 03+0,02 08x0,1 1,2+0,3 0,7+0,2 0,6 +0,2
n=14 (2,0-2,3) (0,49-0,58) (0,33-0,38) (0,27-0,33) (06-1,00 (0,8-16) (0,4-1,0) (0,4-1,1)
2001-2002 1,4+04 0,4+0,1 0,3+0,1 nd 0,6 £0,1 08+02 045+0,2 0,4+0,01
n=5 11-17) (0,3-0,5 (0,2-0,3) nd (04-0,7) (06-09) (0,3-0,7) (0,3-04)

Tableau V-3: Caractérisation physico-chimique des eaux de drainage issues de la
parcelle soumise a épandage et collectées entre octobre 2000 et mars 2002. (Moyenne + écart-
type, intervalle valeurs min-max, nd: non déterminé).

Les ions dominants sont identiques quelle que soit la période étudiée, a savoir, le potassium,
les sulfates et les nitrates. Ces ions ont ¢été apportés par les lisiers sans transformation
biologique pour les deux premiers et les nitrates proviennent de 1’oxydation des ions NH,"
notamment et de la matiére organique azotée.

Les concentrations en métaux mesurées en 2000-2002 (Tableau V-4) sont de I’ordre de 0,15
UM pour le zinc et de 0,08 uM pour le cuivre. Depuis 1’arrét des épandages, une tendance a la
diminution des concentrations métalliques en zinc est observée sur le dispositif Solepur.
L’Herroux (1997) notait en effet une concentration en zinc supérieure a 1,5 uM. Pour le
cuivre, des variations de 0,02 a 0,09 uM, équivalentes a celles mesurées en 2000-2002,
avaient été observées.

Saisons de drainage 2000-2001 2001-2002
n=14 n=5 et 3*
Cu 0,07 + 0,02 0,08 + 0,03*
(UM) (0,06 - 0,1) (0,04 -0,1)
Zn 0,15+ 0,04 0,11+ 0,03
(UM) (0,07 - 0,25) (0,07 - 0,13)

Tableau V-4: Concentrations en cuivre et zinc total (uM) dans les eaux de drainage
collectées au cours de la période 2000-2002 dans la parcelle soumise a épandage. (Moyenne +
écart-type, intervalle valeurs min-max)

I-3 Caractérisation des solutions de sol

De par les faibles concentrations en cuivre et en zinc mesurées dans les eaux de drainage, il a
¢été décidé de mettre davantage 1’accent sur les eaux liées du sol potentiellement plus concen
trées en métaux. Les conditions d’extraction ont été présentées et détaillées dans le tableau I1-
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9. Les chapitres suivants vont illustrer les principaux résultats obtenus sur les solutions de sol
issues exclusivement de la parcelle traitée, en terme de distribution des ions majeurs, des mé-
taux et des métalloides totaux.

1-3-1 Caractérisation physico-chimique

La distribution des éléments majeurs a été étudiée dans des solutions de sol extraites a partir
d’échantillons de sol sec des horizons 0-20 et 40-60 cm prélevés en 1996 (arrét des
épandages) et en 1999 sur la parcelle TR. Les ions majeurs extraits des sols montrent des
concentrations qui varient dans le temps et avec la profondeur (Tableau V-5).

1996 1999
Horizons 0-20cm 40-60cm 0-20cm 40-60cm
Cr (mM) 1,04 1,33 0,88 1,06
S0, (mM) 0,52 0,46 0,47 0,33
ca® (mM) 0,64 0,32 1,87 0,47
Na* (mM) 0,87 1,00 0,36 0,52
Mg®  (mM) 0,72 0,74 1,36 0,59
COD (mg C/l) 433,0 114,5 nd 35,1

Tableau V-5: Caractéristiques physico-chimiques et concentrations en Carbone Organi-
que Dissous (mg C/1) des solutions de sol extraites des horizons 0-20 cm et 40-60 cm en 1996
et 1999 sur la parcelle TR.
(Extraction au KNO; 0,005 M, extraction de 20 minutes, centrifugation 1 minute a 5000
tr/min. nd: non déterminé).

Il ressort de la caractérisation des solutions de sol que les concentrations en ions majeurs sont
plus élevées que dans les eaux de drainage (deux a quatre fois plus de Ca® et Mg*" dans les
extraits de sol) alors que celles en COD sont trés supérieures (7,0 a 9,6 mg/l de C pour les
eaux de TR pour des concentrations supérieures a 100 mg C/1 dans les solutions de sol).

[-3-2 Distribution du zinc et du cuivre dans les solutions de sol

Les concentrations en métaux (cuivre et zinc) des solutions de sol extraites de 1’horizon de
surface sont pres de 2 a 4 fois plus élevées que celles de 1’horizon profond (Figure V-1) et
pres de 40 fois supérieures a celles mesurées dans les eaux de drainage en 2002. Les
concentrations en cuivre et en zinc ont diminué dans tous les horizons depuis 1’arrét des
épandages excepté pour le zinc dans 1’horizon 0-20 cm. Pour le zinc, la plus forte diminution
est observée dans I’horizon profond (40-60 cm). Pour le cuivre, cette diminution est plus
marquée dans les horizons supérieurs (0-20 et 20-40 cm). Les solutions de sol sont plus
concentrées en zinc qu’en cuivre pour les horizons superficiel et profond, la tendance étant
inversée pour 1’horizon intermédiaire.
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Figure V-1: Concentrations en Cu et Zn total (uM) dans les solutions de sol 1996 et
1999 en fonction de la profondeur.

II- Etude de la toxicité

II-1 Toxicité des eaux de drainage issues des deux parcelles expérimentales

Les concentrations totales en zinc mesurées dans les eaux de drainage issues des deux
parcelles expérimentales, sont systématiquement inférieures a la 72h-CEso de référence du zinc
(0,56 = 0,10 uM) aussi bien dans les eaux de TR (0,15 et 0,04 uM) que de TE (0,38 et 0,12
uM) pour les deux années d’étude (Tableau V-2). Pour le cuivre, les concentrations dans les
caux de la parcelle TR (0,05 et 0,04 uM) sont systématiquement inférieures a la 72h-CEsor du
cuivre (0,08 — 0,11 uM). Par contre dans les eaux de la parcelle TE, si en 2002 la
concentration en cuivre total (0,02 uM) est trés inférieure a la 72h-CEsopr du cuivre, celle de
2001 (0,12 uM) est quant a elle légérement supérieure a la valeur de référence (Figure V-2).
Pourtant, aucun des échantillons d’eaux de drainage analysés ne présente de toxicité directe
pour les deux dates de prélévement indépendamment de la parcelle et du paramétre d’effet
considéré.

Lors des bioessais, des additions de cuivre ont été effectuées dans les échantillons d’eaux de
drainage issues des deux parcelles étudiées. En parallele, la méthode des ajouts dosés de
cuivre sera ¢galement menée lors de 1’analyse de spéciation en DPASV de ces mémes
¢chantillons, de facon a étudier les éventuelles relations pouvant exister entre la répartition
des différentes especes du cuivre et la toxicité résultante de ces additions de cuivre. Les
résultats de cette étude complémentaire seront développés dans le paragraphe IV de ce
chapitre.

Pour les eaux issues de la parcelle traitée, les ajouts en cuivre nécessaires pour obtenir une
inhibition de la croissance algale de 50% donnent au final des concentrations totales en cuivre
supérieures a la 72h-CEs de référence du cuivre. En ce qui concerne la parcelle TE, les ajouts
effectués sur les eaux prélevées en 2002 engendrent une concentration totale finale égale a la
72h-CEsor du cuivre (Figure V-2).
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Figure V-2: Concentrations en cuivre total (uM) des échantillons d’eaux de drainage
prélevées sur les parcelles TR et TE et concentrations en cuivre ajouté afin d’obtenir une
inhibition partielle de la croissance algale.

I1-2 Toxicité des eaux de drainage de la parcelle traitée lors du suivi des deux saisons de
drainage

Les biotests conduits sur les échantillons d’eaux de drainage prélevés régulicrement sur la
parcelle TR en 2000-2002 n’ont révélé aucune toxicité directe aussi bien en 2001 qu’en 2002
(Figure V-3). Ces résultats sont en accord avec les faibles concentrations métalliques
mesurées ([Culmoy = 0,08 uM [Zn]mey = 0,15 uM) reportées dans le tableau V-4.

Une stimulation algale a, par ailleurs, été mise en évidence sur les échantillons 4, 5, 6, 10 et
14 prélevés en 2001. Pour ces cinq échantillons, les concentrations en cuivre ajoutées
nécessaires pour obtenir une inhibition partielle de la croissance algale sont beaucoup plus
importantes (de 0,26 a 0,54 uM Cu) que pour les autres échantillons prélevés en 2000-2001
(0,09 a 0,14 uM Cu) et dépassent de maniere significative la 72h-CEs, de référence du cuivre
comprise entre 0,08 - 0,11 uM. Pour ces cinq échantillons, la concentration totale en cuivre
nécessaire pour inhiber 50% de la croissance algale correspond au double de la concentration
finale obtenue pour I’ensemble des autres échantillons (Figure V-3).
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Figure V-3: Concentrations en cuivre total (uM) des eaux de drainage prélevées lors
du suivi des deux années de drainage et concentrations en cuivre ajouté afin d’obtenir la CExo.
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On remarque que les échantillons 3 et 4 prélevés en 2001-2002 nécessitent également des
ajouts en cuivre plus importants (respectivement 0,17 et 0,20 pM Cu) que pour la majorité des
¢chantillons et présentent des concentrations finales en cuivre proches de 0,30 uM contre 0,14
- 0,22 uM pour la majorit¢ des autres échantillons étudiés (Figure V-3), alors qu’un
développement normal des algues a été observé sur ces échantillons. On note également que
les échantillons 8 et 5 prélevés respectivement en 2001 et 2002 présentent une concentration
totale en cuivre proche de celle mesurée dans les eaux de la parcelle TE en 2002.

Il ressort que le pouvoir complexant des échantillons étudiés au cours des deux saisons de
drainage et 1’effet protecteur vis a vis du cuivre des ligands présents dans ces eaux ne sont pas
identiques pour I’ensemble des échantillons. La plupart des échantillons présente un
comportement similaire vis a vis des ajouts de cuivre nécessaires pour 1’obtention d’une
inhibition de la croissance de 50% (concentration finale en cuivre proche de 0,14 — 0,22 uM)
alors que certains échantillons ont des comportements treés différents. Ces eaux nécessitent
soit des ajouts en cuivre trés importants proches de ceux nécessaires pour obtenir une
inhibition totale de la croissance algale dans les deux échantillons prélevés in situ sur la
parcelle TR, soit des additions équivalentes a celles nécessaires pour atteindre 1’inhibition
partielle de la croissance algale dans 1’échantillon prélevé en 2002 sur TE.

II-3 Toxicité des solutions de sol

La toxicité des eaux liées du sol de la parcelle TR, plus concentrées en cuivre et en zinc et
donc potentiellement plus toxiques pour les algues, a également été étudiée.
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Une toxicité directe a €té observée pour tous les échantillons étudiés. Les concentrations en
cuivre et en zinc dans les solutions de sol sont, par ailleurs, trés supérieures aux 72h-CEs, de
référence, aussi bien du cuivre (0,08 — 0,11 uM) que du zinc (0,56 + 0,10 uM) (Tableau V-6).

Une inhibition totale de la croissance algale (CE q) a été obtenue pour les extraits issus de
I’horizon profond des sols (40-60 cm) pour les deux années étudiées. Pour les autres extraits,
une inhibition de 50% de la croissance algale est notée.

Profondeur Toxicité Dilution [Culr [Zn]+
(cm) (CEs) (UM)
1996
0-20 CEs 36+0,2 3,85+0,1
20-40 CEs 2,8+0,1 2,1 0,1
40-60 CE100 4 0,8+0,15 1,8 £0,15
1999
0-20 CEs 2,9+0,1 4,2 + 0,04
20-40 CEs 1,8+0,1 1,7 + 0,04
40-60 CEjno 1,3 0,6+0,1 0,9+ 0,06

Tableau V-6: Toxicité observée sur P. subcapitata des solutions de sol extraites des
différents horizons de sols prélevés sur TR en 1996 et 1999. Dilution nécessaire pour obtenir
50% d’inhibition de la croissance sur les échantillons présentant une toxicité directe et
concentrations en cuivre et zinc total.

I1I- Etude de la spéciation

L’analyse de spéciation du cuivre et du zinc a été réalisée, par DPASV en mode HMDE,
uniquement dans les eaux de drainage issues des deux parcelles expérimentales (TR et TE)
lors du suivi ponctuel. On rappelle que le cuivre sous forme libre (Cu*") apparait a un
potentiel de pic (Ep) de +0,03 V et le zinc libre (Zn*") a —1,0 V dans un milieu non
complexant (KNOs;, 0,1 M) avec les conditions d’expérimentation suivantes: temps
d’¢électrolyse de 180 secondes, amplitude des impulsions de 50 mV et balayage de 2 mV/s
(Tableau II-2). Tous les potentiels de pic sont exprimés par rapport a 1’électrode de référence
Ag/AgCl(s) (KNOs, 0,1M) et avec une déviation standard de + 10 mV.

III-1 Etude de la spéciation des échantillons naturels d’eaux de drainage des deux
parcelles expérimentales

L’analyse polarographique des eaux de drainage n’a pas été¢ exclusivement focalisée sur le
cuivre mais ¢étendue a d’autres ¢léments métalliques électrochimiquement labiles en
choisissant un potentiel de déposition de - 1,65V.

Les polarogrammes obtenus sur les eaux de drainage prélevées en janvier 2001 et 2002 sur les
deux parcelles expérimentales (Figure V-4) permettent d’identifier du zinc sous forme libre
(Ep =-0,996 et -1,0 V respectivement sur les parcelles TE et TR). Par ailleurs, aucun signal
n’est identifi¢ comme étant du cuivre libre aussi bien en 2001 qu’en 2002.
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Figure V-4: Polarogrammes des eaux de drainé1geevdes parcelles Traitée (TR) et Témoin”

(TE) en 2002 suite a des ajouts successifs de Zn*".

(Conditions expérimentales: Potentiel de déposition: -1,65 V, durée de I’électrolyse: 180 secondes, amplitude
des pulsations 50 mV, balayage du potentiel de —1,.65 a +0,2 V a 2 mV/s).

La présence d’un pic de zinc libre rend possible la quantification du zinc sous forme ionique a
partir de la courbe d’étalonnage présentée sur la figure II-1 (Chapitre Méthodologies).

En 2002, la concentration en zinc libre ([Zn**]) est de 0,05 uM sur la parcelle TE et de 0,02
puM sur la parcelle TR. Cela représente 40 et 50% du zinc total. Le cuivre, par contre, est
enticrement et fortement complexé donc non quantifiable en DPASV sans traitement
préalable de 1’échantillon (acidification et destruction de la matiére organique par
rayonnements UV par exemple).

Un autre pic a été obtenu uniquement sur les échantillons issus de la parcelle TR (Figure V-4)
a un Ep de -1,46 V, potentiel qui ne correspond a aucune des especes identifiées et étudiées
jusqu’alors (Tableau II-2). Différentes hypothéses ont été émises pour identifier ce pic:
présence d’un complexe de faible stabilité (ZnL) ou réduction d’un cation métallique présent
en concentration importante. Parmi les principaux é€léments apportés par le lisier, le
manganese et le cobalt sont retrouvés dans les eaux de drainage a des concentrations
respectives dans les parcelles traitée et témoin de 2,5 et 4,4 uM pour le Mn et de 0,080 et
0,025 uM pour le Co (valeurs 2001, les concentrations mesurées en 2002 sont plus faibles
pour les deux éléments) et le pic pourrait leur étre attribué.

Néanmoins, dans les conditions expérimentales choisies, la réduction du cobalt ne se produit
pas. Les ajouts successifs de Co ont pour conséquence une diminution significative du pic
présent 2 I’Ep de - 1,46 V. Aucun pic caractéristique de cette espece n’est, par ailleurs,
détecté.

Par contre, I’étude par ajouts successifs de Mn** dans ce milieu a permis de démontrer qu’il
¢tait réductible a - 1,46 V (Figure V-5) et que la courbe associée aux additions est linéaire
(Tableau V-7), on ne peut toutefois pas exclure la réduction d’autres composés a cet Ep.

133

2V



Ajouts dosés de Mn  Intensité de courant Ep
pg/l nA \Y,
échantillon naturel 2,98 -1,46
50 3,99 -1,46
150 5,71 -1,46
350 8,75 -1,46
650 13,10 -1,46

Tableau V-7: Résultats de la méthode des ajouts dosés de Mn** sur un

parcelle TE, exprimés en intensité de courant (nA) et potentiel de pic (Ep en V).

Intensité de courant (nA)
30 (AN

o L6 Potentiel (V) 02

Figure V-5: Polarogramme obtenu suite a des ajouts dosés de Mn** sur un échantillon

naturel d’eau de drainage recueillie sur la parcelle Témoin.

(Conditions expérimentales: Potentiel de déposition: -1,65 V, durée de 1’électrolyse: 180 secondes, amplitude

des pulsations 50 mV, balayage du potentiel de -1,65 a +0,2 V a 2 mV/s).
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Les résultats obtenus en 2002 sur les eaux de drainage des parcelles TE et TR apres estimation
graphique suivent les mémes tendances que celles observées en 2001, soit une plus forte
capacité de complexation pour la parcelle TR (3,15 et 0,70 uM respectivement pour TR et
TE). Les log K calculés sur ces échantillons sont proches et caractéristiques de complexes
facilement dissociables (Tableau V-8).

A B
_ Ip (nA 350 1 Ip (nA
1000 1 1P (nA) P (nA) y = 141,11x - 225,95
A R? = 0,9986
900 y=171,03x- 423,78~ 300 /
800 R%=09001 pd
700 e 250
/}/ /
600 —= 200
500 L £
e 150 '
400 - X
~ L.
300 > = 100 A
.«A{:-"' /':o’
200 +— 58,907x - 2,2234/ R 50 .
100 R? = 0,9951 »? - y = 45,447x - 6,5964 Culaj. (UM
[Cu] aj. (M) R = 0,984 [Cu]aj. (uM)
0 ; ; ; ; ; ; ; ‘ 0 w w w \ ‘
0 1 2 3 4 5 6 7 8 0 1 2 3 4

Figures V-6 A et B: Estimation graphique de la capacité de complexation (CC) pour le
cuivre dans les eaux de drainage issues de la parcelle traitée (A) et témoin (B) en 2001 a partir
des courbes obtenues par la méthode des ajouts dosés de cuivre.

1I1-2-2 Linearisation de Ruzic

Les capacités de complexation estimées graphiquement et calculées par la linéarisation de
Ruzic (Tableau V-8) donnent des valeurs trés proches. La parcelle TR présente des CC
identiques pour les deux années d’étude alors que celles de la parcelle TE sont trés différentes.
Les eaux prélevées en 2002 possédent une CC inférieure a 1 pM pour une CC comprise entre
3 et4 uM de cuivre en 2001.

Graphiquement Ruzic
cC logK CC logK
uM uM
TR 01 3,75 5,7 3,9 6,4
TR 02 3,15 5,3 3,95 7.1
TE 01 2,4 5,9 4,2 6,8
TE 02 0,7 6,3 0,8 7,9

Tableau V-8: Compilation des valeurs de capacité de complexation (CC) et de log K
estimées graphiquement et par la linéarisation de Ruzic et obtenues sur les eaux de drainage
issues des deux parcelles expérimentales pour les deux années d’étude.
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I11-3 Etude de la spéciation des solutions de sol

L’¢tude polarographique des solutions de sol permet de mettre en évidence que le zinc est
pour moitié¢ sous forme libre, le cuivre est, quant a lui, totalement complexé et aucune espéce
de cuivre labile n’est détectée par DPASV dans I’ensemble des solutions de sol étudiées.

Si on se réfere aux résultats de toxicité observée sur les solutions de sol de la parcelle TR en
1999, les concentrations en zinc libre suffisent, seules, a expliquer la toxicité observée pour
les horizons superficiel et intermédiaire (Tableau V-9).

Profondeur Toxicité Dilution [Zn]r [Zn*]
(cm) (CEs) uM %
1999
0-20 CExg 4,2 +0,04 35
20-40 CEs 1,7£0,04 42
40-60 CExoo 1,3 0,9+ 0,06 47
72h Zn-CEg-référence
0,56 + 0,10 uM

Tableau V-9: Toxicité des solutions de sol extraites des différents horizons de sol de
la parcelle TR en 1999, observée sur P. subcapitata. Concentrations totales en zinc et
pourcentage en zinc ionique mesuré en DPASV et comparaison avec la 72h-CEs, de référence
du zinc.

Le chapitre suivant va nous permettre d’étudier les relations potentielles pouvant exister entre
la nature et la répartition des différentes espéces du cuivre et la toxicité observée dans les
¢chantillons d’eaux de drainage des deux parcelles expérimentales en croisant les
informations chimiques et biologiques obtenues suite a des ajouts dosés de cuivre effectués en
paralléle lors des biotests et de I’analyse de spéciation par DPASV.

IV- Relations potentielles entre la spéciation du cuivre et la toxicité

IV-1 Croisement des informations chimiques et biologiques

Cette étude a été effectuée sur des échantillons d’eaux de drainage issues des deux parcelles
expérimentales, initialement non toxiques. Des additions de 0,10; 0,20; 0,39 ; 0,79 ; 1,57 ;
3,15 et 6,29 uM de cuivre ont été effectuces, lors des biotests, en parallele des ajouts menés
lors de I’analyse de leur spéciation par DPASV.

Pour cette étude, le logiciel Regtox nous a permis d’estimer les ajouts nécessaires pour obtenir
I’émergence de la toxicité (CEio) ainsi que I’inhibition partielle (CEsy) et totale (CEip) en
posant I’hypotheése que le cuivre ajouté sous forme Cu(Il) dans les échantillons initialement
non toxiques est responsable de la toxicité observée (CE, so et 100). Les additions de cuivre
nécessaires pour obtenir les CEj et 5o sont trop faibles pour étre comparées a celles effectuées
lors de I’étude des eaux de drainage par DPASV (Tableau V-10). Nous avons été contraints de
comparer la correspondance avec les résultats obtenus par la méthode des ajouts dosés en
DPASYV pour des additions équivalentes ou proches de celles nécessaires pour obtenir une
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inhibition totale de la croissance algale de P. subcapitata (CE o) (Tableau V-10). On souligne
que les concentrations totales en cuivre nécessaires pour obtenir une toxicité totale (CE),
sont 7 a 9 fois plus €levées par rapport a la concentration initiale pour les eaux de drainage de
la parcelle TR (2001 et 2002) et de 2,6 a 13 fois supérieures pour celles de la parcelle TE
(2001 et 2002). Les potentiels de pic caractéristiques des espeéces mises en évidence pour des
ajouts de cuivre entrainant la CE¢ sont également reportés dans ce tableau.

CEq CEs [Culajouté (CE o) [Culajouté DPASV (uM) et

MM (intervalle de confiance 95%) pM Ep (mV % déviation standard )

TR 01 0,06 0,11 0,2 0,31
(0,059-0,078) (0,109-0,118) -61,5+10

TR 02 0,05 0,12 0,2 0,79
(0,050-0,054) (0,119-0,122) -54,0 £10

TE 01 0,03 0,09 0,1 0,31
(0,024 - 0,034) (0,087 - 0,095) -48,6 +10

TE 02 0,04 0,086 0,2 0,31
(0,039-0,043) (0,085-0,087) -59,0+£10

Tableau V-10: Ajouts de cuivre (uM) nécessaires pour obtenir les CE, so (estimation
Regtox - intervalle de confiance 95%) et CE o dans les eaux de drainage issues des deux
parcelles pour les deux prélevements. Potentiels de pic (Ep en mV) mis en évidence en
DPASYV pour des ajouts de cuivre proches de ceux nécessaires a I’obtention de la toxicité
totale (CEiq).

Pour I’ensemble des échantillons étudiés, les especes détectées par DPASV apparaissent
toutes a des potentiels de pic négatifs inférieurs a la valeur de référence du cuivre sous forme
libre. Les pics sont tous caractérisés par un Ep de — 50 + 10 mV. On souligne que des ajouts
plus conséquents en cuivre aboutissent a 1’obtention d’un pic caractéristique du cuivre sous
forme libre (Ep =+ 30 = 10 mV).

Aucune correspondance ne semble exister entre les valeurs de capacité de complexation et les
additions nécessaires pour obtenir les différents niveaux de toxicité étudiés (CE;o, CEs et
CEio0) (Tableaux V-8 et 10). Les additions de cuivre sont toujours trés inférieures a celles
nécessaires pour saturer les sites de fixation des ligands présents ce qui implique qu’une
forme complexée du cuivre est vraisemblablement responsable de la toxicité observée en
accord avec les résultats polarographiques. L’utilisation d’un logiciel de calcul de la
spéciation du cuivre en complément des €tudes réalisées par DPASV et des biotests, devrait
nous permettre de définir la répartition et la nature des formes prises par I’élément cuivre dans
les eaux de drainage des deux parcelles expérimentales en intégrant la composition physico-
chimique de ces échantillons complexes.
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IV-2 Calcul de la spéciation chimique par Mineql

Le logiciel de spéciation chimique Mineql+ version 3.01a (Schecher et McAvoy, 1994) choisi,
contient une base de données des constantes thermodynamiques d’équilibre et de stabilité de
la plupart des composés. Cependant, de par la complexité¢ et la diversité de la maticre
organique naturelle, les constantes de stabilit¢ des complexes métaux - matiere organique
naturelle - spécifiques a chaque échantillon naturel n’y figurent pas. Ces constantes de
stabilité¢ ont été¢ obtenues, par la méthode des ajouts dosés de cuivre apres lin€arisation des
données obtenues par DPASV selon la méthode de Ruzic (1982). Ces valeurs exprimées en
logarithme de K seront insérées dans le modele au niveau du complexe Cu - substances
humiques.

Les concentrations des ¢léments majeurs initialement sélectionnés ainsi que les concentrations
en cuivre total exprimées en molaire sont également entrées dans le modele. Les calculs de
spéciation ont tous été effectués au pH de 1’échantillon et a 1’équilibre (pression partielle de
CO, = 3,12 10° Pa). Les précipités et les formes solides n’ont pas été considérés aprés
vérification que les concentrations introduites dans le mode¢le étaient inférieures aux limites de
solubilité.

D’apres le calcul réalisé par le logiciel Mineql, le cuivre est exclusivement complex¢ a la
maticre organique naturelle (>99%) dans les échantillons d’eaux de drainage, pour les deux
années d’étude, indifféremment de la nature de la parcelle étudiée. Ces résultats ne nous
apportent pas d’informations supplémentaires sur la nature du complexe de cuivre mis en
évidence par DPASV.

138



RESULTATS

SPECIATION, BIODISPONIBILITE ET TOXICITE DU CUIVRE EN
PRESENCE D’UNE MULTIPOLLUTION:
Suivis expérimentaux du bassin versant de Roujan
et de la Peyne

139



Résultats

Spéciation, Biodisponibilité et Toxicité du cuivre en présence d 'une multipollution.:
Suivis expéerimentaux du bassin versant viticole de Roujan et de la Peyne

I- Caractérisation physico-chimique

Durant le suivi expérimental du bassin versant viticole de Roujan, des eaux de ruissellement
ont été prélevées, lors d’événements pluvieux en 2000, sur deux parcelles individualisées (C
et NC) dont le type de sol differe.

I-1 Suivi des eaux de ruissellement des deux parcelles viticoles

I-1-1 Caractérisation physico-chimique

La nature du sol plus acide sur la parcelle NC (pHeaune = 4,3 pour pHea.c = 8,5) peut expliquer
la différence d’une unité pH notée entre les eaux de ruissellement des deux parcelles étudiées
(Tableau VI-1). Les échantillons d’eaux recueillis sur la parcelle C contiennent plus d’ions
calctum (0,75 + 0,40 mM) et dix fois plus d’ions hydrogénocarbonates (1,0 = 0,4 mM) que
ceux de la parcelle NC qui présentent respectivement des concentrations moyennes en C&" et
HCOs de 0,11 (£ 0,07) et 0,10 (= 0,10) mM. Les sulfates sont particulierement présents lors
des crues de printemps (avril-mai 2000) en association avec les nitrates et en liaison possible
avec les applications en produits phytosanitaires a base de sulfures sur les parcelles. D’autre
part, les eaux issues des parcelles NC et C sont caractérisées par des concentrations en
carbone organique dissous qui varient respectivement de 5,6 a 17,0 mg C/l et de 0,4 a 7,8 mg
C/L

+

pH Conductivité coD Ca®  Mg”  Na' K cl so,” NO; HCOs
(uS/cm at 25°C) (mg C/L) (mM)
C1 8,5 401 7,80 1,14 0,07 0,18 0,90 0,10 0,89 0,02 1,50
NC1 7,1 142 56 0,11 0,05 <LD 0,06 0,33 0,05 0,05 <LD
C2 7,9 369 5,50 1,40 0,07 0,11 0,55 0,14 1,05 0,71 1,10
NC2 7,1 121 12,0 0,24 0,07 0,36 0,40 0,48 0,16 0,46 0,13
C3 7,9 191 0,90 0,71 0,06 0,09 0,28 0,07 0,51 1,80 1,00
NC3 7,0 110 10,4 0,06 0,02 0,09 0,33 0,27 0,07 0,36 <LD
C4 7,7 97 0,40 0,43 0,02 0,03 0,24 0,01 <LD 0,86 0,30
NC4 6,9 52 8,3 0,08 0,02 0,05 0,13 0,02 0,02 0,15 0,18
C5 7,8 256 1,00 0,45 0,04 0,05 0,27 0,07 0,35 0,03 0,80
NC5 7,0 118 17,0 0,09 0,02 0,06 0,37 0,27 0,07 0,22 0,02
C6 8,1 133 6,30 0,37 0,08 0,04 0,16 0,01 0,01 0,02 1,00
NC6 7,0 50 10,7 0,06 0,02 0,05 0,17 0,01 0,03 0,03 0,24

Tableau VI-1: Caractéristiques physico-chimiques des eaux de ruissellement prélevées
sur les parcelles C et NC lors des six événements pluvieux étudiés. (<LD: inférieur a la limite
de détection fixée a 0,01 mM).

1-1-2 Concentration en métaux traces

Les concentrations en cuivre total varient de 0,22 a 0,78 uM pour les eaux de ruissellement de
la parcelle C et de 0,36 a 1,10 uM pour celles de la parcelle NC (Tableau VI-2). Les
concentrations en cuivre sont systématiquement supérieures dans les échantillons de la
parcelle NC excepté pour deux événements pluvieux (les crues du 16 avril -NC1- et 14 juin
-NC6-). La plus faible concentration est notée pour la crue du 10 mai (NC et C4) qui fait suite
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a deux autres événements pluvieux consécutifs le 7 et 9 mai (non répertoriés). Les résultats du
10 mai sont en accord avec ceux mesurés pour les €¢léments majeurs. Les concentrations en
arsenic et en zinc également mesurées de par leur application en tant que ou présents dans
certains produits phytosanitaires de traitement de la vigne sont également répertoriées dans le
tableau VI-2. Les concentrations en arsenic sont plus importantes dans les eaux de
ruissellement de la parcelle C. Elles varient de 0,41 a 1,98 uM et de 0,12 a 0,31 uM
respectivement dans les eaux issues de la parcelle C et NC. Celles en zinc sont supérieures
dans les eaux de la parcelle NC excepté pour la premicre crue de printemps (16 avril), les
valeurs moyennes varient de 0,90 + 0,55 et de 0,5 = 0,3 uM respectivement dans les eaux
issues des parcelles NC et C. Pour la parcelle C, les concentrations en zinc et en arsenic sont
plus élevées dans les eaux de ruissellement issues de la premiére pluie de printemps et
diminuent au cours du temps contrairement a celles du cuivre. Cette répartition semble
correspondre a une application précoce d’arsenic et de zinc au début du printemps alors que
les applications de cuivre semblent réparties au cours de la saison et font suite a des
événements pluvieux (exemple des eaux du 26 mai plus chargées en cuivre, prélevées apres
une période de plusieurs jours de pluie). Les traitements phytosanitaires semblent éEtre
différents sur la parcelle NC ou I’application de produits phytosanitaires a base d’arsenic
semble proscrite et celle de produits a base de zinc s’effectue tout au long de la saison avec
des applications en mai et juin corrélées avec celle du cuivre.

NC C
Evénements pluvieux Cu Zn As Cu Zn As
2000 uM
1-16 Auvril 0,55 £ 0,02 0,57 £ 0,03 0,17 £ 0,01 0,78+0,04 1,67 £0,08 1,98 + 0,09
2 - 27 Avril 0,81 £ 0,02 0,38 £ 0,03 0,31 +0,02 0,47 +£0,02 0,25 0,01 0,98 + 0,06
3 - 07 Mai 0,71 £0,01 1,79+0,12 0,21 £ 0,02 0,41+0,02 0,57 +0,03 0,50 + 0,03
4 - 10 Mai 0,36 + 0,02 1,26 £ 0,08 0,17 £ 0,01 0,22+0,01 0,06+0,003 0,41+0,02
5 - 26 Mai 1,10 £ 0,04 0,46 + 0,03 0,25 + 0,02 0,78+0,04 0,22 +0,01 0,58 + 0,03
6 - 14 Juin 0,32 +0,01 0,94 + 0,06 0,12 £ 0,01 0,59+0,03 0,23 0,01 0,44 + 0,02

Tableau VI-2: Concentrations moyennes en cuivre, zinc et arsenic total (WM) dans les

eaux de ruissellement issues des deux parcelles expérimentales lors des six crues étudiées

(n=2).
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I-2 Suivi des eaux de la riviere réceptrice: La Peyne

Les prélévements d’étiage de la riviére la Peyne concernent trois stations (la station en amont
nommée SNCEF, la station intermédiaire D30, ainsi que la station de Montpezat située en aval
du bassin versant viticole de Roujan). Les échantillons d’étiage et de débit de base ont été
prélevés a la main. Pour les suivis de crues, on a prélevé des échantillons uniquement au
niveau de la station aval (Montpezat) a partir d’un échantillonneur automatique muni de
flacons en plastique et au niveau de I’exutoire du bassin versant de Roujan (échantillon
moyen). Les éléments majeurs (HCO5, CI, SO.*, NOs, Ca*, Mg**, Na, K) et les éléments
traces (Li, B, Cr, Mn, Ni, Cu, Zn, As, Rb, Sr, Mo, Ba, Pb, U) ont été¢ systématiquement
mesurés sur la phase dissoute (<0,02 pum) par électrophoreése capillaire pour les éléments
majeurs et par [CP-MS pour les éléments traces métalliques.

1-2-1 Suivis en période d’étiage

En 2001, une unique campagne d’échantillonnage en période d’étiage a été effectuée en
juillet. En 2002-2003, dix campagnes d’échantillonnage en période de débit de base ont été
menées de mi-juin 2002 a début juin 2003 a raison d’un prélévement par mois en moyenne.
La figure (VI-1) illustre le débit journalier moyen (m’/s) relevé sur la riviére La Peyne pour
chacune des dates de prélevement. Le débit de base varie de 0,03 (juillet et aott 2002) a 0,65
m*/s (janvier 03).
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Figure VI-1: Débit journalier moyen (Jnr/s ) ae lariviere la Peyne aux différentes dates

de prélevement (2002-2003). (données de septembre 02 et juin 03 manquantes).

[-2-1-1 Evolution temporelle des concentrations en éléments majeurs

I-2-1-1-1 Station SNCF

Pour cette station, la variabilité saisonniére est peu marquée pour la majorité des eaux
prélevées en période de débit de base. L’ensemble des ¢€léments majeurs présente des
concentrations sensiblement constantes tout au long de I’année, qui ne semblent pas varier
d’une année a 1’autre (3,0 a 6,3 mM) (Tableau VI-3). L’unique valeur obtenue en 2001 est
toujours incluse dans I’intervalle des valeurs extrémes. Seule 1’alcalinité est sujette a des
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variations d’un prélévement a un autre. Les valeurs de pH varient peu (7,6 £ 0,3) avec une
valeur minimale de 7,0 en juin 02 et maximale de 8,0 en avril 02. L’élément calcium est quant
a lui le plus abondant, deux valeurs exceptionnellement élevées sont notées en juin 02 et 03
respectivement égales a 5,8 et 4,0 mM. Les concentrations en Mg et Na* sont du méme ordre
de grandeur (1 mM), cependant d’avril a juin les concentrations en magnésium sont
systématiquement supérieures a celles en sodium. Les concentrations en SOs* et en CI sont
proches (1 mM) sur ’ensemble des prélévements excepté d’avril a juin ou les concentrations
en sulfates, susceptibles d’étre apportés par les produits phytosanitaires, augmentent de fagon
significative avec une concentration exceptionnelle de 5 mM en juin 2002. L’évolution des
concentrations en sulfates est proche de celle observée pour les ions calcium. Les
concentrations en K" et en NOs™ sont tres faibles, seul le prélévement de janvier se distingue
par sa teneur en nitrates de 0,7 mM.

K* Na* ca®' Mg** NO; S0, cr HCO; pH
mM
2002-2003 0,06+0,09 0,703 285+125 1,3+0,55 0,09+0,2 1,5+14 0,7+0,3 41+1,75 76%0,3
n=10 (<LD-0,3) (<LD-1,2) (1,6-5,8) (0,5-2,1) (<LD-0,7) (0,45-5,2) (<LD-1,0) (3,0-6,3) (7,0-8,0)
10-juil-01 0,03 0,5 1,3 0,6 <LD 0,5 0,5 2,9 8,1

Tableau VI-3: pH moyen et concentrations moyennes en ¢éléments majeurs (mM)
(max-min) des eaux prélevées en période de débit de base a la station SNCF de 2002 a 2003.
(n=10 ; >LD: inférieur a la limite de détermination).

I-2-1-1-2 Station D30

Tout comme pour la station SNCF, ’alcalinité est la plus sujette a des variations saisonniéres
(3,5 2 7,2 mM) (Tableau VI-4). Les valeurs de pH sont quant a elle constantes sur I’ensemble
des prélevements (7,8 £ 0,2) avec des valeurs minimale et maximale de 7,6 et 8,2
respectivement en janvier et avril. Les variabilités saisonniéres sont légérement plus marquées
pour cette station intermédiaire. Les ¢léments calcium et sulfates sont les plus abondants,
leurs concentrations augmentant nettement de janvier a juin. Les concentrations des autres
¢léments majeurs sont relativement constantes. Elles sont de 1’ordre du molaire pour les ions
Cl etNa', les concentrations en Mg*" étant deux fois plus élevées. Les concentrations en K et
NO;™ sont, quant a elles, trés faibles. Tout comme pour la station SNCF, le prélévement de
janvier se distingue par sa teneur €levée en nitrates (1,5 mM). Les valeurs obtenues en 2001
s’inteégrent également dans I’intervalle des valeurs extrémes mesurées en 2002-2003.

K* Na* ca®' Mg NO5 S0,> cr HCO5 oH
mM
2002-2003 0,03+0,05 10,8+0,2 40+1,1 16+04 0,2+0,5 2,7+13 0,8+0,3 44+1,8 78+0,2
n=10 (<LD-0,06) (0,3-0,9) (2,8-6,1) (1,1-2,3) (<LD-1,5) (0,8-4,9) (0,1-1,1) (3,5-7,2) (7,6-8,2)
10-juil-01 <LD 0,8 3,5 1,3 <LD 2,7 0,8 4.4 7,7

Tableau VI-4: pH moyen et concentrations moyennes en ¢léments majeurs (mM)
(max-min) des eaux prélevées en période de débit de base a la station D30 de 2002 a 2003
(n=10 ; >LD: inférieur a la limite de détermination).
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I-2-1-1-3 Station de Montpezat

Les valeurs de pH oscillent peu (7,8 £ 0,3) sur ’ensemble des prélevements effectués avec des
valeurs maximale et minimale de 8,0 et 7,1 respectivement en juillet et janvier (Tableau V1-
5). Les valeurs d’alcalinité sont constantes (6 mM) et présentes un pic au début de I’été (> 7
mM), I’alcalinité la plus faible étant notée en janvier (3,9 mM). L’¢lément calcium est quant a
lui le plus abondant, sa concentration est proche de 4 mM pour 1’ensemble des prélévements
effectués en débit de base. Les concentrations en Mg*, Na®, SO,* et CI” varient entre 1 et 2
mM, elles sont sujettes a de trés faibles variations tout au long de I’année et semblent
constantes d’une année a I’autre. Les concentrations en Mg”* et en Na” sont du méme ordre de
grandeur (1,2 mM) excepté pour une valeur en magnésium plus élevée en novembre (2,4
mM). Les concentrations en SO,* et CI' comprises entre 1 et 2 mM (excepté en novembre
pour les ions chlorures (0,25 mM)) augmentent 1égérement durant les périodes de traitement
(mars-juin). Les concentrations en K" et en NO;™ sont globalement trés faibles, le prélévement
de janvier possede également la valeur la plus élevée en nitrates (1,4 mM).

K* Na* ca® Mg** NO; S0, cr HCOy oH
mM
2002-2003 0,03+0,04 1,2+0,2 3,8+0,2 1,35+0,5 0,304 1,6 0,3 1,3+0,5 6,0 1,1 7,7+0,3
n=10 (<LD-0,1) (0,8-14) (3,6-4,2) (0,7-2,4) (<LD-1,4) (0,9-2,1) (0,25-1,85) (3,9-7,5) (7,1-8,0)
10-juil-01 0,04 1,2 3,9 1,1 0,2 2,8 1,7 54 7,9

Tableau VI-5: pH moyen et concentrations moyennes en ¢léments majeurs (mM)
(max-min) des eaux prélevées en période de débit de base a la station Montpezat de 2002 a
2003. (n=10 ; >LD: inférieur a la limite de détermination).

[-2-1-2 Evolution temporelle des concentrations en métaux traces

Le strontium, le bore et le baryum sont les €léments métalliques présents aux plus fortes
concentrations dans les eaux de la Peyne, le plomb et le cobalt aux plus faibles, ceci
indépendamment de la station considérée (Tableau VI-6).
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Eléments Montpezat D30 SNCF
Concentration moyenne Concentration moyenne Concentration moyenne
(min - max) uM (min - max) uM (min - max) uM
Sr 6,01 13,6 %05 7.8+6,8
4,3-7,2) (8,3-21,8) (2,2-24,2)
B 5408 59+1,1 53+2,8
(3,9-6,5) (3,7-7,1) (6,2-12,2)
Ba 0,50 £ 0,04 0,33 £0,04 0,38 £ 0,065
(0,44 - 0,55) (0,27 - 0,36) (0,30 - 0,51)
Mn 0,085 £ 0,05 0,10 £ 0,07 0,38 £ 0,37
(0,01 -0,16) (0,02 - 0,22) (0,085 - 1,27)
Li 0,98 £0,10 1,87 £ 0,30 1,46 + 1,15
(0,86 - 1,12) (1,30 - 2,30) (0,40 - 4,18)
Zn 0,19 £ 0,27 0,13 +0,09 0,15+0,16
(0,03 -0,89) (0,04 - 0,29) (0,06 - 0,56)
Ni 0,029 + 0,027 0,017 £ 0,015 0,022 + 0,014
(0,003 - 0,055) (0,009 - 0,055) (0,007 - 0,052)
U 0,005 £ 0,001 0,006 £ 0,002 0,004 £ 0,001
(0,004 - 0,006) (0,003 - 0,008) (0,0025 - 0,006)
Cu 0,024 £ 0,008 0,017 £ 0,005 0,017 £ 0,003
(0,012 -0,036) (0,011 - 0,027) (0,014 - 0,027)
As 0,019 £ 0,004 0,012 £ 0,007 0,013 £ 0,003
(0,013 - 0,028) (0,007 - 0,029) (0,008 - 0,017)
Rb 0,009 £ 0,001 0,013 £ 0,001 0,014 £ 0,007
(0,008 -0,011) (0,010 - 0,015) (0,011 -0,031)
Mo 0,005 £ 0,001 0,008 £ 0,001 0,007 £ 0,002
(0,004 - 0,006) (0,006 - 0,010) (0,005 -0,010)
Cr 0,015 +0,010 0,011 £ 0,006 0,011 £ 0,007
(0,001 - 0,033) (0,004 - 0,021) (0,004 - 0,027)
Co 0,004 £ 0,002 0,004 £ 0,002 0,003 £ 0,002
(0,0025 - 0,007) (0,002 - 0,007) (0,002 - 0,007)
Pb 0,0010 £ 0,0005 0,0005 £ 0,0002 0,0005 £ 0,0005

(0,0002 - 0,0024)

(0,0003 - 0,0010)

(0,0002 - 0,0014)

Tableau VI-6: Concentrations totales moyennes (UM, max-min) des principaux métaux

mesurés dans les eaux de la Peyne aux trois stations d’étude lors des campagnes

d’échantillonnage effectuées en période de débit de base (n=10).

I-2-1-2-1 Station SNCF

Parmi les éléments majoritaires, le bore et le baryum sont sujets a une trés faible variabilité

temporelle contrairement au strontium qui présente une augmentation trés marquée d’aott 02

a juin 03 (2,2 a 11,7 uM) avec une concentration exceptionnellement élevée en juin 02 (24,2

UM pour une moyenne de 7,8 uM).
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L’évolution des concentrations en manganese et en lithium suit le méme schéma que celui
décrit pour le strontium pour la méme période. La concentration du manganese varie de 0,085
a 0,50 uM, celle du lithium de 0,40 a 2,07 uM d’aoit 02 a juin 03 dans les eaux de la Peyne a
la station SNCF. Ces deux ¢éléments possédent également une concentration
exceptionnellement ¢élevée en juin 02, de 1,27 et de 4,18 uM pour une moyenne de 0,38 et
1,46 uM respectivement pour le manganése et le lithium. Certains éléments métalliques
comme le rubidium, le zinc et le cuivre présentent des concentrations constantes quelque que
soit la date du prélévement a 1’exception pour le zinc d’une valeur exceptionnellement élevée
en janvier 03 (0,56 pour une moyenne de 0,15 uM). D’autres comme 1’arsenic, le molybdate,
I’uranium, le nickel, le chrome, le plomb et le cobalt possédent une concentration maximum
en juin 02 puis présentent un schéma alternant de faibles variations de concentrations en
fonction des dates de prélevement (décroissance suivie de 1égére augmentation et vice-versa).

I-2-1-2-2 Station D30

A cette station, le baryum et le lithium présentent une variabilit¢ temporelle de leur
concentration dans les eaux de la Peyne peu marquée contrairement au strontium, au bore, au
zinc et au manganése. Le strontium, élément majoritaire, voit sa concentration diminuer d’un
facteur deux de juin a aott 02 (19,1 a 8,3 uM). Il en est de méme pour la concentration du
manganeése qui diminue d’un facteur quatre (0,22 a 0,05 uM) pour la méme période. La
décroissance de la concentration en strontium est suivie d’'une augmentation marquée d’avril a
mai 03 (9,6 a 21,8 uM). En ce qui concerne le manganése, les valeurs sont constantes pour la
majorité des autres prélévements et proches de la concentration moyenne de 0,10 uM excepté
pour trois dates (janvier, juin et mai 03). Les deux premiers prélévements présentent les plus
faibles concentrations en manganese respectivement de 0,02 et 0,04 uM, celui de mai possede
deux fois plus de manganése que la valeur moyenne. La Peyne, a la station D30, posséde des
concentrations constantes en bore, proches de la valeur moyenne (5,9 uM) de juin a octobre
02 et présente une valeur minimale en janvier 03 (3,7 uM) suivie d’une augmentation
jusqu’en juin. Le zinc présente une forte variabilité temporelle illustrée par la présence de
valeurs exceptionnellement élevées par rapport a la concentration moyenne en septembre 02 et
janvier 03 (0,26 et 0,29 uM pour une concentration moyenne de 0,13 uM) et en avril et juin
03 (0,19 et 0,15 uM). Les autres ¢léments métalliques (cuivre, rubidium, arsenic, molybdate,
chrome, plomb et cobalt) a I’exception du nickel et de I’uranium posseédent des concentrations
constantes, proches de leur moyenne respective quelque soit la date de prélévement
considérée. Les concentrations en cuivre varient entre un maximum en avril (0,027 uM) et un
minimum en juin 03 (0,011 uM). Celles de I’arsenic sont comprises entre 0,007 - 0,008 uM
(Janvier et juin 03) et 0,029 uM en avril. La concentration en uranium, quant a elle, décroit de
juin a septembre 02 (0,007 a 0,003 uM) pour augmenter jusqu’en juin 03 (0,008 pM). Les
concentrations en nickel présentent deux plateaux de valeurs proches de juin a octobre 02
(0,009 uM) et d’avril a juin 03 (0,020 uM) et une valeur trois fois plus €élevée que la moyenne
de 0,017 uM en janvier 03 (0,055 uM).
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[-2-1-2-3 Station Montpezat

Parmi les ¢léments majoritaires, le bore, le baryum, le manganése et le lithium sont sujets a
une tres faible variabilité temporelle contrairement au strontium qui présente une diminution
de sa concentration de juin a aout 02 (5,8 a 4,3 uM) et d’avril a juin 03 (7,2 a 5,9 uM)
entrecoupée d’une augmentation de septembre 02 a avril 03 (4,3 a 7,2 uM). Les
concentrations en bore, en baryum et en manganése sont maximales en juin 02 et présentent
deux valeurs minimales sur I’ensemble des dates de prélévement respectivement en janvier et
avril 03 pour Ba (0,44 uM pour une moyenne de 0,50), en aotit 02 et janvier 03 pour B (3,9 et
4,25 uM pour une valeur moyenne de 5,4) et en octobre 02 et juin 03 pour Mn (0,02 et 0,01
UM pour une valeur moyenne de 0,085). L’évolution temporelle des concentrations en lithium
est illustrée par deux phases de décroissance, I’une en 2002 de juin a octobre (1,08 a 0,86 uM)
et la seconde en 2003 de janvier a juin (1,12 a 0,86 uM).

Le zinc présente une variabilité temporelle marquée illustrée par la présence d’une valeur
exceptionnellement élevée par rapport a la concentration moyenne en janvier 03 (0,89 uM
pour une valeur moyenne de 0,19 uM). Si on exclut cette valeur, les concentrations en zinc
varient de 0,03 4 0,23 uM (aoft et juin 02) avec une majorité des valeurs comprises entre 0,06
et 0,12 uM.

Certains ¢léments métalliques comme le cuivre, le nickel, ’uranium, le rubidium, le
molybdate, le chrome et le plomb présentent des concentrations constantes et proches de leur
concentration moyenne respective quelque que soit la date du prélevement considérée. Les
concentrations en nickel sont néanmoins différentes de la valeur moyenne (0,029 pM) en
juillet et aolt 02, dates pour lesquelles le nickel est présent respectivement en forte et faible
concentration (0,055 et 0,003 puM). Il en est de méme pour le chrome qui présente une
importante concentration en juin 03 (0,033 uM) et une tres faible en aott 02 (0,0008 uM) par
rapport & la valeur moyenne de 0,015 uM. Les concentrations en cuivre varient entre un
maximum en juillet 02 (0,036 puM) et deux valeurs minimales respectivement en aotit et
septembre 02 (0,013 et 0,012 uM). L’arsenic, quant a lui, présente une valeur maximale en
juin 02 (0,028 uM), puis sa concentration décroit pour atteindre un plateau d’aofiit a octobre
02 suivi d’une nouvelle diminution de sa concentration qui atteint un minimum en avril 03
(0,013 uM). A partir de cette date, une augmentation de la concentration en arsenic est notée
jusqu’en juin (0,019 uM).

1-2-1-3 Evolution spatiale des concentrations en éléments majeurs et en métaux traces

Les eaux de la Peyne en période de débit de base sont neutres (7,7 = 0,3) avec des valeurs
comprises entre 7,0 et 8,2 pour les trois stations. Les ions majeurs Ca’**, HCO;, SO4* sont
dominants pour les trois stations concernées avec une 1égére augmentation des concentrations
d’amont en aval. Les autres ¢léments majeurs sont présents a des concentrations similaires
indifféremment de la station de prélévement. Les éléments métalliques sont globalement
présents a des concentrations proches quelque soit la station de prélévement considérée
néanmoins en débit de base, les eaux prélevées au niveau des trois stations présentent des
différences de composition.
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Entre la station la plus en amont (SNCF) et la station D30, la plupart des éléments sont
présents a des concentrations sensiblement identiques, a 1’exception de Mn et Ba qui voient
leurs concentrations dissoutes diminuer et de Sr, Ca** et SO,” qui présentent des
augmentations de concentrations bien marquées. Entre la station D30 et la station la plus en
aval (Montpezat) certains éléments voient leurs concentrations diminuer (Sr, B, Li, Mg*,
Ca*, SO4») alors que d’autres au contraire augmentent (Ba, Ni, Cu, As, CI, Na" et NOy). Les
concentrations de la plupart se stabilisent. La variabilité spatiale des concentrations en
¢léments majeurs et en métaux totaux en phase dissoute indique que la Peyne est influencée
par des facteurs environnementaux divers incluant la lithologie et les activités humaines.

Les shistes Paléozoiques constituent la lithologie principale de I’amont. Leur influence
apparait clairement a la station SNCF ou la riviere Peyne présente les plus faibles
concentrations en Sr, Ca*" et SO,*, caractéristiques typiques d’eau drainant des shistes et des
grés (Meybeck, 1986). A la station D30, un enrichissement relatif en SO, Li et Sr est
clairement apparent, reflétant vraisemblablement les évaporites présentes dans les formations
du Trias, ce qui semble indiquer une introduction d’eau souterraine dans la Peyne en aval de
la station SNCF.

1-2-1-4 Comparaison avec les résultats obtenus sur les eaux de ruissellement des parcelles
viticoles.

Les stations situées en amont du bassin versant viticole devraient étre moins sous influence
agricole que la station de Montpezat située en aval du bassin versant de Roujan. La
comparaison des évolutions temporelle et spatiale des éléments majeurs et des métaux lourds
observées, dans les eaux de la Peyne issues des trois stations de prélévement et dans les eaux
de ruissellement des parcelles viticoles, devrait pouvoir nous apporter des informations
concernant I’éventuelle influence des activités agricoles sur les apports de SO,*, d’As, de Zn
et de Cu par les produits phytosanitaires dans les eaux de la riviére.

Les eaux de la Peyne sont 10 a 20 fois plus concentrées en Mg, Na* et Cl" que les eaux de
ruissellement des parcelles viticoles. L’alcalinité est également plus élevée dans les eaux de la
riviere ainsi que les concentrations en Ca** (3 a 7 fois plus). Par contre, les eaux de
ruissellement issues des parcelles viticoles sont 5 a 25 fois plus concentrées en K que les
eaux de la Peyne.

Les concentrations en sulfates dans les eaux de la riviére sont systématiquement supérieures
aux valeurs mesurées dans les eaux de ruissellement des parcelles viticoles de par la
lithologie. Les eaux de la Peyne collectées a la station de Montpezat présentent une légere
augmentation des concentrations en sulfates durant la période de traitement des vignes.
Contrairement aux eaux de ruissellement issues des parcelles viticoles, aucun pic de
concentration n’est mis en évidence durant les périodes de traitement de la vigne dans les eaux
de la Peyne recueillies a la station de Montpezat.

En ce qui concerne le cuivre, le zinc et Dl’arsenic (éléments constitutifs de produits
phytosanitaires traditionnellement utilisés dans le traitement de la vigne), leurs concentrations
sont systématiquement supérieures sur le site de Montpezat par rapport aux stations situées
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plus en amont (Tableau VI-6). Les concentrations moyennes en arsenic, en cuivre et en zinc
mesurées dans les eaux de la Peyne sont systématiquement inférieures d’un facteur égal a
40,0 ; 27,0 et 2,6 a celles mesurées dans les eaux de ruissellement de la parcelle C (facteurs de
dilution) et ne présentent pas un pic de concentration durant leur période d’application
contrairement & ce qui a €été observé pour les eaux de ruissellement issues des parcelles
viticoles.

Il est difficile de mettre en évidence une influence agricole et un impact de la viticulture sur
les concentrations en cuivre et en arsenic des eaux de la Peyne a partir des données mesurées
en période de débit de base. Il semble plus pertinent de s’intéresser aux résultats obtenus en
période de crues durant lesquelles les concentrations mesurées reflétent un mélange entre les
concentrations en débit de base et celles présentes dans les eaux de surface (influence
conjointe de la nature du sol, de la lithologie et des activités agricoles).

1-2-2 Suivis en période de crues

Un seul suivi de crue (20 octobre 2001) a été réalisé en 2001, pour deux en 2002-2003 (9-10
octobre 2002 et 27-28 février 2003). Les crues ont respectivement porté sur une séquence de
10, 12 et 11 échantillons. La totalité des graphiques illustrant I’évolution des concentrations
en éléments majeurs et traces en relation avec le débit, obtenus pour les trois suivis de crues,
est reportée en annexe 3.

L’analyse de ces hydrogrammes de crue permet d’individualiser plusieurs groupes délé-
ments en fonction de leur distribution par rapport au débit. On distingue:

[1]- Les ¢éléments dont la concentration diminue avec le débit (Figure VI-2). Les éléments ma-
jeurs a I’exception de K™ et NO;™ s’intégrent systématiquement dans cette catégorie pour l'en-
semble des crues ¢tudiées. Il en est de méme pour les €léments traces suivants Sr, U, Li et B.

[2]- Ceux dont la concentration augmente avec le débit (Figure VI-3). Sont concernés, le Cu,
le Rb et les ions K'. D’autres le sont a I’exception d’un événement. C’est le cas de 1’As excep-
té pour la crue d’octobre 02, du Mn sauf en octobre 01 et de I’Al non mesuré lors de la crue
d’octobre 01.

[3]- Ceux dont la concentration ne présente pas de corrélation simple avec le débit (Figure VI-
4). Les éléments qui présentent une distribution complexe avec le débit sont les suivants: Zn,
Pb, Mn, Mo, Co, Ni, Cr, NOs". Ils proviennent vraisemblablement du ruissellement superfi-
ciel.

En période de crues, les concentrations €¢lémentaires refletent un meélange entre le débit de
base et les eaux de surface. Le modele généralement proposé pour expliquer les variations de
concentrations en fonction du débit est un modele de mélange entre le ruissellement de sur
face, la nappe et le ruissellement hypodermique (Seyler et Elbaz-Poulichet, 1996 et références
incluses). Les ¢éléments dont les concentrations augmentent avec le débit ont comme source
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principale les sols. Inversement ceux qui diminuent ont leurs concentrations acquises en pro-
fondeur (contact eau/roche).

Dans le cas de la Peyne, les éléments métalliques traces principalement issus des minéraux so-
lubles des roches du bassin versant de la riviére (Li, Sr, U, B) voient leurs concentrations di
minuer lors des crues. A I’inverse, 1’augmentation progressive du cuivre voire de 1’arsenic
montre que ces ¢éléments sont principalement issus des sols et refléte leur utilisation comme
produits phytosanitaires de la vigne.
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Figure VI-2: Exemples de distribution croissante en fonction du débit.
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Figure VI-3:Exemples de distribution décroissante en fonction du débit.

Crue du 20 octobre 2001

Résultats

Crue du 20 octobre 2001

Crue du 20 octobre 2001

Crue du 20 octobre 2001

Horaire de prélévement (heure:minute)

25
~ 6
20 I : Al
\ ¥ N 5
v— o [—d
_2 15 o 4 ':.
s ’ =
TS 3 e
i
-] g
2
5
1
o - 0
20/10/01 20/10/01 20/10/01 20/10/01 20/10/01
4:48 6:00 7:12 824 9:36
Horaire de prélévement (heure:minute)
Crue du 9-10 octobre 2002
50 25
45 \ ~
N
40 \ " 2
35 o
- Y <
& 30 : 15
L . . H
) b 1
P 'R - T
= N . ]
¢ 20 ; 1
& il : I
15 . :
' \\/ .
10 : 05
:'I “‘.
5 ¥ -
0 LN
i -
0 0
9/10/02 9/10/02  10/10/02  10/10/02  10/10/02
1424 19:12 0:00 4:48 9:36

Horaire de prélévement (heure:minute)

25
20 | pa ®
- * 4
T . %
. ‘ ; >
— B 3 =
& : =
g v - 2
Ll
5
B 1
0 - 0
20/10/01  20/10/01 20/10/01 20/10/01 20/10/01
4:48 6:00 712 824 9:36
Horaire de prélévement (heure:minute)
Crue du 9-10 octobre 2002
50 140
45
P 120
40 P\ S
35 HE 100
oy / \ ; =
s [ 1 o 5,
- 25 =
i k . 60 &
w20 0 =)
a Al :
15 7 g 40
N N
10 : <
. I,' . 20
0 = b 0
9/10/02 9/10/02 1010/02 101002  10/10/02
1424 19:12 0:00 4:48 9:36

25 450 25 0.9
\ 400 0.8
. ~
* R 350 0 Fa 0.7
w ," 300 - K 0,6
- * ! 250 ® [ 15 s
L) A = [} 05 E
H / J 200 = ) =
2 0 L\/ ; o .'é 10 04 =
. =
a k . 150 a 03
B 100
5 —
7 s 02
N 50
R 0.1
0 — 0 .
20/10/01  20/10/01  20/10/01 20/10/01  20/10/01 0 0
448 600 712 824 936 20/10/01 20/10/01  20/10/01 20/10/01  20/10/01
4:48 6:00 712 8:24 9:36
Horaire de prélévement (heure:minute) Horaire de prélévement (heure:minute)
Crue du 9-10 octobre 2002 Crue du 9-10 octobre 2002
50 600 50 14
45 45 y
M 500 B N 12
40 — 40 \/ﬂ\ o
3 \ LY 35 CLY 1
. . 400 ' .
5 Y T H <
;.. 30 \ : - g .'.'.- 30 \ " 08 ':-
o s ,' - 00 o = > T By -
H \' \ = & \' ' 06 m
2 2 : ) w20 ; ]
a . B Q . B =]
/ \ A 200 s . \ \
15 - \ - ; \ N 04
10 i it 10 : A
R 100 . \
s ‘.' L § 5 '.l . _ 02
5 . 0 e
o e P
0 = 0 0 0
9/10/02 9/10/02 10/10/02  10/10/02  10/10/02 9/10/02 9/10/02 10/10/02 10/10/02 10/10/02
1424 19:12 0:00 4:48 936 14:24 19:12 0:00 4:48 9:36
Horaire de préléevement (heure:minute) Horaire de prélévement (heure:minute)

152



Figure VI-4: Exemples de distribution complexe en fonction du débit.
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II- Etude de la toxicité

II-1 Toxicité des eaux de ruissellement issues des deux parcelles expérimentales

II-1-1 Etude de linhibition de la croissance algale de Pseudokirchneriella subcapitata par
fluorescence

La totalité des échantillons d’eaux de ruissellement prélevés sur la parcelle NC ne sont pas
toxiques pour P. subcapitata alors que ceux de la parcelle C le sont tous excepté celui prélevé
fin juin (C6). Par ailleurs, les concentrations totales en cuivre sont toutes supérieures a la 72h-
CEs, de référence du cuivre indépendamment de la parcelle étudiée. Il en est de méme pour les
concentrations en zinc total mesurées dans les eaux de la parcelle NC et pour deux
¢chantillons de la parcelle C (C1 et C3) (Tableaux VI-2 et VI-7). Concernant ’arsenic, les
analyses de spéciation par HG-ICP-MS ont révélé une présence majoritaire d’arsenic sous
forme V qui représente plus de 97% de I’arsenic total. Les concentrations mesurées sur
I’ensemble des échantillons sont systématiquement inféricures a la 72h-CEspr de la forme
oxydée de I’arsenic (3,9 — 5,4 uM).

Par la suite, le programme Regtox nous a permis d’estimer la dilution nécessaire pour obtenir
une inhibition de la croissance de 50% calculée exclusivement sur les échantillons toxiques.
Les résultats obtenus nous permettent d’estimer les concentrations en cuivre et en zinc
résultantes de cette dilution. Contrairement aux concentrations totales initiales, elles s’avérent
étre systématiquement inférieures a la 72h-CEso de référence du zinc (Tableau VI-7). Pour le
cuivre, les concentrations estimées sont inférieures a sa CEsopr pour C1 et C2, proches pour les
échantillons C3 et C4 et supérieures pour C5 (Tableau VI-7). Le cuivre, seul, pourrait
expliquer la toxicité observée sur les échantillons de la parcelle C a I’exception des
¢chantillons C1 et C2 (Tableau VI-7).

Inhibition de la croissance Conc. initiales (uM) Facteur de dilution Conc. (M) aprés dilution
% Cuivre Zinc (CExp) Cuivre Zinc
C1 99+0,2 0,78 1,67 100 0,01 0,02
Cc2 98 +0,2 0,47 0,25 20 0,02 0,01
C3 98 +1 0,41 0,57 59 0,07 0,10
C4 722 0,22 0,06 1,85 0,12 0,03
C5 69+2 0,78 0,22 1,7 0,46 0,13

CEsxq de référence (M)

0,08 - 0,11 0,56 +0,1

Tableau VI-7: Pourcentages d’inhibition de la croissance de P. subcapitata obtenus sur
les échantillons toxiques de la parcelle C. Concentrations initiales en cuivre et en zinc (uM) et
facteurs de dilution associés pour obtenir la CEso. Comparaison des concentrations en cuivre
et en zinc (LM) résultantes de ces dilutions et de leur 72h-CEs, de référence respective.
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[I-1-2 Etude de I'inhibition de I'activité estérasique

La comparaison des deux indicateurs d’effet donne des résultats similaires sur les eaux de la
parcelle NC. De plus, les résultats obtenus en étudiant 1’activité estérasique de P. subcapitata
donnent des pourcentages d’inhibition trés proches de ceux calculés en étudiant la croissance
par fluorescence. Cependant, seuls les trois premiers €chantillons de la parcelle C sont
toxiques (Tableau VI-8), les autres présentent une stimulation de I’activité estérasique comme
pour I’ensemble des échantillons de la parcelle NC.

Inhibition de I'activité estérasique Conc. initiales (uM) Facteur de dilution Conc. (uM) apres dilution
% Cuivre Zinc (CExp) Cuivre Zinc
C1 903 0,78 1,67 5,9 0,13 0,28
C2 88+3 0,47 0,25 100 0,005 0,0025
C3 90 +1 0,41 0,57 9,1 0,045 0,06

CEs, de référence (M)

0,096 - 0,15 0,89+0,2

Tableau VI-8: Pourcentages d’inhibition de D’activité estérasique de P. subcapitata
obtenus sur les échantillons toxiques de la parcelle C. Concentrations initiales en cuivre et en
zinc (uM) et facteurs de dilution associés pour obtenir la CEs,. Comparaison des
concentrations en cuivre et en zinc (uM) résultantes de ces dilutions et de leur 72h-CEs, de
référence respective.

L’utilisation du logiciel Regtox nous a permis d’estimer les concentrations en cuivre et en
zinc associées aux dilutions nécessaires pour obtenir une inhibition partielle. Elles s’avérent
étre systématiquement inférieures a la 72h-CEs, de référence du zinc (Tableau VI-8). Pour le
cuivre, les concentrations estimées sont proches de la 72h-CEsor pour 1’échantillon CI1 et
inférieures pour les deux autres échantillons (Tableau VI-8).

1I-1-3 Etude complémentaire des échantillons d’eaux de ruissellement non toxiques

Des ajouts dosés de cuivre ont été effectués dans les échantillons d’eaux de ruissellement lors
des biotests en parallele de ceux menés lors de I’étude polarographique de facon a estimer le
pouvoir complexant de ces eaux. Ces analyses permettront également d’étudier les relations
potentielles entre la nature des espéces du cuivre et la toxicité associée a ces additions (se
référer au paragraphe IV de ce chapitre).

Pour I’ensemble des échantillons non toxiques, les concentrations initiales sont 3 a 10 fois
supérieures a la 72h-CEs, de référence du cuivre. Les échantillons NC5 et NC6 nécessitent des
ajouts conséquents pour I’obtention aussi bien de I’inhibition de moiti¢ que totale de la
croissance algale de P. subcapitata (Figure VI-5). L’échantillon C6 nécessite quant a lui les
ajouts en cuivre les plus faibles avec cependant en final une concentration totale en cuivre 4,7
fois supérieure a la concentration initiale. Ces résultats illustrent de la forte capacité de
complexation des eaux de ruissellement issues des parcelles viticoles et seront mis en relation
avec les résultats obtenus en DPASV, par la méthode des ajouts dosés de cuivre.
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Figure VI-5: Concentrations en cuivre total (uM) des échantillons d’eaux de
ruissellement non toxiques et concentrations en cuivre ajouté afin d’obtenir les CEs et 1.

1I-1-4 Conclusions

Dans un tel contexte agricole de multipollution, il s’avere assez délicat d’attribuer la toxicité
directe des eaux de ruissellement de la parcelle C a un seul composé de par la présence d’une
gamme de polluants potentiellement toxiques pour les algues (cuivre, zinc, arsenic utilisés
seul ou associés a des composés organiques, produits phytosanitaires divers). En effet, méme
si le cuivre et le zinc sont en concentrations totales supérieures a leurs CEspr respectives, ils
sont, cependant, susceptibles d’étre présents sous forme complexée. Apres dilutions et
estimation des concentrations responsables de I’inhibition partielle de la croissance algale,
seule la toxicité observée pour trois des cinq échantillons toxiques pourrait étre associée au
cuivre. L’étude du second parameétre d’effet nous permet de conclure que le ou les polluants
impliqués dans la toxicité des trois premiers échantillons inhibent également I’activité
estérasique tandis que ceux responsables de la réponse toxique des échantillons C4 et C5 ne le
font pas.
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I1-2 Toxicité des eaux de la Peyne

11-2-1 En période d’étiage

En ce qui concerne 1’évaluation de la toxicité potentielle des échantillons prélevés en période
d’étiage ou en débit de base sur les trois stations sur la Peyne, la totalité des eaux ne présente
pas de toxicité directe pour les deux paramétres d’effet considérés. Au contraire, une
stimulation algale apparait pour I’ensemble des eaux. Ces résultats sont en accord avec les
concentrations en cuivre mesurées dans les eaux qui sont systématiquement inférieures a la
CEso de référence du cuivre (0,08 — 0,11 uM Cu) indépendamment de la station de
prélevement (Figure VI-6). 1l en est de méme pour I’As et le Zn a I’exception de I’échantillon
prélevé en janvier a la station de Montpezat.
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0,45 0,45
0,40 i 0,40 — —
0,35 E 0,35
0,30 = 030
0,25 - £ 025
0,20 = 'g,o,zo — R
0,15 ] § 015 —
0,10 0.10 —
0,05 0.0 — —
0,00 - || - . . . -_,_-_,_-_,_-_,_l 0,00 1 - - - m ‘

180602 100702 120802 160902 151002 210103 20403 50503 30603

180602 100702 120802 160902 151002 210103 20403 50503

Dates d'échantillonnage

B CuT OCuaj. CE50 O Cuaj. CE100

Dates d'échantillonnage

B CuT OCuaj. CE50 O Cuaj. CE100

SNCF

0,50
0,45
0,40 o ]
0,35
0,30
0,25
0,20 — —
0,15
0,10
0,05
oo mm  mw e B ew  ew mw  mw

180602 100702 120802 160902 151002 210103 20403 50503 30603
Dates d'échantillonnage

W CuT O Cuaj. CE50 TICuaj. CE100

Concentration (M)

Figure VI-6: Concentration totale en cuivre B dans la fraction dissoute des eaux de
la Peyne (uM). Additions de cuivre nécessaires pour obtenir une 1nh1b1t10n de la croissance
algale de 50% (Cuaj. CEs) [Jet une toxicité totale (Cuaj. CEloo) exprimées en uM de
cuivre ajouté pour les trois stations étudiées en période d’étiage. Les deux droites délimitent
I’intervalle de confiance pour les valeurs de référence du cuivre (72h-CEsy - 0,08 — 0,11 uM
Cu).
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Les ajouts nécessaires pour obtenir une inhibition de 50% de la croissance algale donnent des
concentrations finales (CuT + Cuaj. CEsy) en cuivre supérieures a la valeur de référence pour
la majorité des échantillons, excepté pour deux (mai et juin 2003) prélevés a la station de
Montpezat, pour trois a la station D30 (aott 02, janvier et mai 03) et pour deux a la station
plus en amont (janvier et avril 03) (Figure VI-6).

Les concentrations finales obtenues suite aux ajouts nécessaires pour atteindre une inhibition
totale de la croissance permettent de détacher deux types d’échantillons. On distingue les
¢chantillons qui possédent une concentration finale en cuivre de 1’ordre de 0,2 uM, de ceux
qui nécessitent des ajouts en cuivre deux fois plus importants. Sont concernés par ce second
cas, les échantillons de juillet (Montpezat-D30), d’aolt (Montpezat-SNCF), d’octobre (D30-
SNCF) ainsi que de juin 2003 (SNCF). Ces résultats illustrent des variabilités saisonniere et
spatiale du pouvoir complexant des eaux de la riviére la Peyne.

11-2-2 En période de crues

Deux crues ont été suivies et étudié¢es dans leur intégralité, il s’agit des événements du 09
octobre 02 et du 27-28 février 03. Pour les autres crues, seule 1’étude d’un échantillon
moyen a ¢été effectuée. C’est le cas des événements du 10-11-12 et 14 décembre 02 et du 06
janvier 03. Le faible volume recueilli lors du suivi de la crue d’octobre 01 ne nous a pas
permis d’effectuer des ajouts contrdlés de cuivre.

11-2-2-1 Suivi complet de crues

Les échantillons de suivi de crues ne sont pas toxiques, a 1’exception des quatre premiers
¢chantillons de la crue du 27-28 février 03 (Tableau VI-9 et Figure VI-7). Une stimulation
algale est méme notée pour I’ensemble des eaux non toxiques.

Le programme Regtox a été utilisé pour les quatre échantillons de la crue du 27-28 février 03
qui présentent une toxicité directe, de fagon a déterminer la dilution nécessaire pour obtenir
50% d’inhibition de la croissance algale et a estimer la concentration en cuivre qui en découle
(Tableau VI-9).

Inhibition de la croissance  Conc. initiales (M) Facteur de dilution Conc. (uM) aprés dilution

% Cuivre (CEs) Cuivre
Peyne 1 83+3 0,06 1,43 0,04
Peyne 2 74 +1 0,13 1,3 0,10
Peyne 3 85+2 0,03 1,64 0,02
Peyne 4 88+2 0,03 1,33 0,02
CEsor du Cuivre (uM)
(0,08 -0,11)

Tableau VI-9: Résultats de toxicité obtenus pour les quatre premiers échantillons
prélevés dans la Peyne lors du suivi de la crue du 27-28 février 2003, exprimés en
pourcentage d’inhibition de la croissance algale de P. subcapitata par fluorescence. Facteur de
dilution nécessaire pour obtenir 50% d’inhibition de la croissance et estimation de la
concentration en cuivre en résultant (uUM) en comparaison des concentrations initiales en
cuivre (uM).
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Si on se réfeére aux résultats obtenus, la toxicité directe observée peut étre attribuée au cuivre
uniquement pour 1’échantillon 2 qui présente une concentration initiale en cuivre supérieure a

sa CEso de référence. Il en est de méme pour la concentration estimée apres dilution (Tableau
VI-9).

En ce qui concerne 1’étude de I’inhibition de I’activité estérasique, les résultats sont similaires
a ceux obtenus lors de la mesure de I’inhibition de la croissance par fluorescence pour la crue
d’octobre. Pour celle de février, aucun effet n’a été décelé pour I’ensemble des échantillons
étudiés, contrairement aux résultats obtenus lors de 1’étude de 1’inhibition de la croissance par
fluorescence.

Les échantillons d’eaux issues des suivis des crues du 9-10 octobre 02 et du 27-28 février 03
ont été dopés en cuivre (Figure VI-7).

Suivi de la crue du 9-10 octobre (2 Suivi de la crue du 27-28 février 03

1,1
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Figure VI-7: Concentration totale en cuivre B dans la fraction dissoute des eaux de la
Peyne (uM). Additions de cuivre nécessaires pour obtenir une inhibition de la croissance
algale de 50% (Cuaj. CEso)[Jet une toxicité totale (Cuaj. CEio) fZexprimées en uM de cuivre
ajouté pour les deux suivis de crues (9 octobre 02 et 28 février 03). Les deux droites
délimitant I’intervalle de confiance pour les valeurs de référence du cuivre (72h-CEs - 0,08 —
0,11 uM Cu).
NBI: les échantillons 2 et 11 n’ont pas été étudiés par manque de volume.

NB2: les échantillons 1-2 ont été prélevés le 20 février, le n°3 le 23 février lors de petits événements pluvieux
intégrés dans la crue du 27-28/02/03.

Les échantillons de fin de crue semblent nécessiter les ajouts totaux en cuivre les plus
conséquents aussi bien pour la crue d’octobre (échantillons 9, 10 et 12) que de février
(échantillons 9 et 10). Ceux d’octobre (9, 10 et 12) présentent des concentrations totales en
cuivre comprises entre 0,87 et 1,05 uM soit deux fois plus que la majorité des échantillons
(0,45 uM). Pour I’ensemble des échantillons de la crue d’octobre, le rapport entre les
concentrations initiale et finale varie entre 4 (échantillon 9) et 11 (échantillon 3). En ce qui
concerne les échantillons du suivi de février (9 et 10), le cuivre ajouté pour obtenir la CE,;q est
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de l'ordre de 0,9 uM alors que la majorit¢ des échantillons étudiés, possedent des
concentrations finales en cuivre deux fois moins importantes (0,46 — 0,56 uM). L’échantillon
6 présente, quant a lui, une concentration finale en cuivre de 0,29 uM. Pour I’ensemble des
¢chantillons de la crue de février, le rapport entre les concentrations initiale et finale varie de 3
(échantillon 6) a 9 (échantillon 10).

Ces résultats illustrent que le pouvoir complexant des eaux de la Peyne varie également au
cours d’un méme événement pluvial. D’apres les résultats obtenus il semblerait qu’il soit plus
fort en fin de crue. Pour une interprétation plus fine, ces résultats devraient étre confrontés a
I’analyse polarographique des eaux. Les teneurs en carbone organique dissous seraient
¢galement des données complémentaires.

[1-2-2-2 Echantillons moyens

I1-2-2-2-1 Station Montpezat

En ce qui concerne 1’étude des échantillons moyens des crues répertoriées dans la Peyne, a la
station de Montpezat, aucune toxicité directe n’a été décelée sur les échantillons moyens. Une
stimulation algale est, au contraire, mise en évidence. Des résultats similaires sont observés
lors de I’étude de I’activité estérasique. Dans ces échantillons, les ajouts de cuivre nécessaires
pour obtenir une inhibition totale de la croissance algale sont les suivants: 0,393 uM pour les
¢chantillons moyens du 10 et 10-11 décembre, 0,197 uM pour celui du 12 décembre et 0,098
UM pour les échantillons moyens du 14 décembre 02 et du 6 janvier 03.

I1-2-2-2-2 Exutoire du bassin versant de Roujan
En ce qui concerne I’étude des échantillons moyens des crues répertoriées a 1’exutoire du
bassin versant de Roujan, aucune toxicité directe n’a été décelée sur les échantillons moyens
indépendamment du parametre d’effet considéré. Dans ces échantillons, les ajouts de cuivre
nécessaires pour obtenir une inhibition totale de la croissance algale sont les suivants: 0,197
UM pour les échantillons moyens du 9 octobre et 10 décembre et 0,393 uM pour ceux du 20
décembre 02 et du 27 février 03.

I11- Etude de la spéciation des échantillons naturels d’eaux de ruissellement
par DPASV

L’analyse de la spéciation, par DPASV en mode HMDE, des eaux de ruissellement des deux
parcelles viticoles (NC et C) a été exclusivement restreinte au cuivre (potentiel de
préélectrolyse de — 0,65V). On rappelle que le cuivre sous forme libre (Cu*") apparait a un
potentiel de pic (Ep) de +0,03 V dans un milieu non complexant (KNO;, 0,1 M) avec les
conditions d’expérimentation suivantes: temps d’¢lectrolyse de 180 secondes, amplitude des
impulsions de 50 mV et balayage de 2 mV/s. Tous les potentiels de pic sont exprimés par
rapport a I’¢électrode de référence Ag/AgCl(s) (KNOs, 0,1M) et avec une déviation standard de
+ 10 mV. L’analyse polarographique est précédée systématiquement du passage d’un blanc
(KNOs, 0,1M) de fagon a vérifier la non contamination par les métaux de la cellule
¢lectrolytique et des électrodes.
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I11-1 Déformations des pics en DPASV

L’utilisation de la DPASV en milieu complexant naturel (présence de ligands hétérogeénes)
pose souvent des problémes de déformation et/ou de dédoublement de pics. Batley (1986) a
¢té¢ I'un des premiers auteurs a le remarquer dans des eaux douces naturelles. La plupart des
autres ¢tudes ayant ¢ét¢ menées dans des eaux de mer et d’estuaires (Nelson et Mantoura,
1984 ; Boussemart et al., 1993). Dans notre étude, de telles modifications sont uniquement
mises en évidence sur les échantillons de la parcelle C qui présentent pourtant les
concentrations en COD les plus faibles (Figure VI-8 A).

Figures VI-8 A et B: Exemples de polarogrammes obtenus lors de [’analyse
polarographique d’échantillons naturels d’eaux de ruissellement issues des parcelles C (A) et
NC (B).

Les ajouts de cuivre sont les suivants: 0,16 /0,79 /1,57 /3,15/6,29 /9,44 uM.

Conditions expérimentales: Potentiel de déposition: -0,65 V, durée de [’électrolyse: 180 secondes, amplitude
des pulsations 50 mV, balayage du potentiel de —0,65 a +0,2 V a 2 mV/s.

Figure VI-8A: Exemple de I’échantillon C2
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Lors de I’analyse polarographique de la majorité des échantillons naturels d’eaux de
ruissellement issues de la parcelle C, on note la présence d’un pic unique (P) qui apparait dans
I’exemple choisi (C2) a un Ep de —-66 mV. Au fur et a mesure des ajouts, on note une
déformation du pic unique initial qui se différencie en deux pics bien distincts (P’ et P’”) pour
des ajouts de cuivre supérieurs a 6,29 uM. Le pic (P’) présente le potentiel de pic le plus
négatif (Ep = -105 mV) qui va rester constant pour des ajouts supérieurs a 9,44 uM (variation
standard de 10 mV). Par contre le pic (P’’) va voir son potentiel de pic évoluer vers des
valeurs plus positives pour enfin atteindre le potentiel de pic caractéristique du cuivre sous
forme libre pour des ajouts de cuivre supérieurs a 15,7 uM (saturation de I’ensemble des
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ligands de la double couche). On remarque que 1’aspect du pic P’ fait penser a un artefact (Ep
constant) qui pourrait étre vraisemblablement imputable & un phénoméne d’adsorption a la
surface de 1’¢électrode de mercure et/ou a la formation d’un complexe inerte (Witter et al.,
1998). Une autre hypothése, a confirmer, tendrait a faire penser que le pic observé a —-66mV
n’est pas di au cuivre mais a Sb, Ag ou Sn, I’ajout de cuivre entrainant la formation de
complexes plus stables (Ep contant du pic P’).

Figure VI-8B: Exemple de I’échantillon NC4
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En ce qui concerne les eaux de ruissellement prélevées sur la parcelle NC, I’ensemble des
¢chantillons naturels présente ¢galement un seul pic (P) qui apparait a un Ep de -80 mV, li¢ a
la présence de ligands dans la douche couche qui complexent le cuivre (Exemple de
I’échantillon NC4). Au fur et & mesure des ajouts, on note une évolution du pic P qui tend
vers des valeurs de potentiel de pic plus positives. Ce pic semble englober deux signaux mal
définis (Cu complexé et Cu** libre). Dans le cas de 1’échantillon NC4, le potentiel de pic du
cuivre libre s’affirme pour des ajouts de cuivre compris entre 3,15 et 6,29 uM (Ep = +20 mV).

Boussemart et al. (1993) ont suggéré que les modifications des profils des pics sont plus
fonction de la nature et de la ‘qualité’ que de la quantité de mati¢re organique présente. Ce
phénomene de déformation peut également étre expliqué par la vitesse a laquelle s’effectue la
réaction chimique de formation du complexe ML qui succéde a la réaction électrochimique de
formation de I’amalgame (MHg) (Baron, 1990). Plus la réaction chimique sera lente, plus la
cinétique de la réaction globale sera ralentie ce qui engendrera une déformation du pic (Ina) =f
(E)mvy). Les valeurs des constantes cinétiques de formation et de dissociation du complexe
ML ont une incidence directe et non négligeable sur 1’allure et la symétrie des pics obtenus en
DPASV. Les travaux plus récents menés par Botelho et al. (2002) dans des eaux naturelles de
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surface suggérent que le cuivre sous forme I stabilisé par les ligands organiques adsorbés sur
I¢lectrode de mercure pourraient également étre responsables de ces pics supplémentaires.

II1-2 Résultats DPASV obtenus sur les eaux de ruissellement issues des deux parcelles
expérimentales

Les polarogrammes obtenus sur les eaux de ruissellement de la parcelle NC permettent
d’identifier un unique pic (P) a un Ep négatif bien inférieur a celui caractérisant le cuivre sous
forme ionique (Figure VI-9A). Ce pic englobe deux siganux voisins caractérisant le cuivre
complexé dans la doucle couche et le cuivre libre Cu**. Ceux obtenus sur les eaux de la
parcelle C présentent soit un pic unique a un Ep négatif (P), soit deux pics bien distincts P et
P’. Le second apparait a I’Ep caractéristique de la forme Cu** (exemple de I’échantillon C6
Figure VI-9B).

A B

Ip (nA)
150-

1004

50+

600

Figures VI-9 A et B: Polarogrammes des échantillons naturels d’eaux de ruissellement
des parcelles viticoles NC (A) et C (B).

Conditions expérimentales: Potentiel de déposition: -0,65 V, durée de [’électrolyse: 180 secondes, amplitude
des pulsations 50 mV, balayage du potentiel de —0,65 a +0,2 V a 2 mV/s.

Les différents pics obtenus sur les eaux de la parcelle C permettent de différencier deux
valeurs de potentiel de pic: -50 et -80 mV. Néanmoins, pour certains échantillons (C3, C5,
C6), un second pic est détecté a I’Ep caractéristique du cuivre sous sa forme libre bien marqué
pour I’échantillon C6 (Tableau VI-10). Ceux de la parcelles NC mettent en évidence trois
valeurs de Ep dont -50 et -80 mV similaires a celles obtenues sur C et une valeur plus
négative de - 110 mV et aucun pic & I’Ep du cuivre libre n’est observé (Tableau VI-10). La
détection de pics caractérisés par des valeurs négatives de Ep trés inférieures a celle du cuivre

sous forme libre traduit la présence de complexes électrochimiquement labiles du cuivre).
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Ep exp. Ep * (déviation standard)
mV mV
C1 -42 -50+10
c2 -66 -50+10
C3  -81et+20 -80 £ 10 et Ep (Cu™)
c4 -93 -80+10
C5 -49 et +36 -50 + 10 et Ep (Cu*)
C6 -44 et +36 -50 + 10 et Ep (Cu™)
NC1 -93 -80+10
NC2 -76 -80+10
NC3 -86 -80+10
NC4 -80 -80+10
NC5 -49 -50+10
NC6 -123 -110 £ 10

Tableau VI-10: Valeurs expérimentales des potentiels de pic (Ep) obtenus sur les eaux
de ruissellement des parcelles C et NC. (Valeurs exprimées en mV + déviation standard).

La présence d’un pic au potentiel de pic caractéristique du cuivre libre permet de quantifier
I’ion cuivrique présent a de trés faibles concentrations respectivement égales a 2,5 + 0,5; 1,1
+ 0,9 et 3,0 £ 0,3 nM pour les échantillons C3, C5 et C6. La quantification s’effectue a partir
de la courbe d’étalonnage obtenue en milieu non complexant en se basant sur I’hypothese que
les hauteurs de pic sont proportionnelles a la concentration en cuivre ionique. Ces
concentrations en cuivre libre sont tres inférieures a la 72h-CEs, de référence du cuivre (0,08 —
0,11 uM).

I1I-3 Estimation graphique et par le calcul de la capacité de complexation du cuivre
dans les eaux de ruissellement de parcelles viticoles

Elle a ét¢ menée uniquement sur les échantillons non toxiques issus de la parcelle NC qui ne
présentent pas de déformations de pics qui peuvent gé€ner D’interprétation des résultats
polarographiques. De ce fait, méme si I’échantillon C6 ne présente pas de toxicité directe,
I’estimation de la capacité de complexation et de la constante de stabilité ne sera pas effectuée
sur cet échantillon de fagon a éviter une surestimation de la valeur de la capacité¢ de
complexation (Rodriguez Presa et al., 1998 et références incluses).

111-3-1 Détermination graphique des capacités de complexation et des constantes de stabilite
associées

La méthode des ajouts dosés de cuivre a été utilisée lors de I’analyse de la spéciation des
¢chantillons naturels d’eaux de ruissellement par DPASV. Des additions de 0,16 ; 0,79 ; 1,57 ;
2,36 ; 3,15; 3,93 et 4,72 uM de cuivre puis des additions régulieres de 1,57 uM ont été faites
jusqu’a I’obtention du pic caractéristique de 1’ion libre (Ep = +30 + 10 mV). La courbe des
ajouts dosés de cuivre permet de distinguer deux régions. La premicre est caractérisée par la
complexation des ions métalliques ajoutés et une concentration en ligands qui reste supérieure
a la concentration totale (initiale + ajoutée) en cuivre. La seconde qui apparait aprés un point
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de rupture illustre la saturation des sites complexants. Ce point de rupture permet de
déterminer et d’évaluer graphiquement la capacité de complexation des eaux (CC).

Exemple de 1’échantillon NC5
Dans cet exemple, la détermination graphique de la CC donne une valeur de 3,1 uM (Figure

VI-10). Si on considére les pentes des deux droites obtenues on peut également calculer la
constante de stabilité K qui est définie par 1’équation suivante (Pardo et al., 1994):

K= (a;—a))/(a;*CC)
ou a; et a, représentent respectivement les pentes de la premiere (ai = 36,755) et de la
deuxiéme droite (a; = 86,815) et CC la capacité de complexation exprimée en M. Pour
I’échantillon NCS5, le logarithme de K ainsi calculé donne une valeur de 5,6.

1400 7 Ip (nA)
1200 2
1000
y = 86,815x - 168,11
R? = 0,9966
800
600 =

400 /
200 -

="

=\ = 36,755x + 21,37
o ‘ R? =0,9987 [Cu]aj. (uM)
0 2 k4 6 8 10 12 14 16 18 20
CC=3.1uM

Figure VI-10: Estimation graphique de la capacité de complexation du cuivre pour
I’échantillon NC5 a partir de la courbe obtenue par la méthode des ajouts dosés de cuivre.

Tous les résultats obtenus graphiquement sont compilés dans le tableau présenté en
conclusion (Tableau VI-11) et seront comparés a ceux obtenus apres lin€arisation des données
par la méthode de Ruzic (1982).

111-3-2 Linéarisation de Ruzic
Les données obtenues par la méthode des ajouts dosés de cuivre peuvent étre linéarisées afin
de calculer la capacité de complexation des eaux CC et la constante de stabilité associ¢e K a

partir de I’équation suivante (Ruzic, 1982):

[Cu’] / [[Cu]r - [Cw’]] = [Cu’]/[CC] + 1/ K*[CC]
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Equation dans laquelle [Cu’] représente la concentration en cuivre électrochimiquement labile
(y compris I’ion libre), [Cu]r la concentration totale en cuivre, CC la capacité de complexation
du cuivre et K la constante de stabilité associée qui traduit le rapport [ML] / [M]*[L].

En tragant la courbe [Cu’] / [[Cu]r - [Cu’]] versus [Cu’], la pente de la droite obtenue est
¢gale a 1/CC et I’ordonnée a 1’origine est égale a 1/K*CC (Figure VI-11).

Afin de pouvoir établir une relation entre les résultats de toxicité et de spéciation, les
¢échantillons n’ont subi aucune modification notoire lors de 1’étude par DPASV excepté
I’ajout de 1’¢lectrolyte support inerte vis a vis du cuivre. De ce fait, dans la mesure ou les
ajouts dosés de cuivre ont été effectués dans un mélange complexe et potentiellement
complexant (présence de matiére organique naturelle hétérogéne), on est contraint, pour
pouvoir linéariser les données obtenues, d’effectuer une approximation des concentrations en
cuivre labile [Cu’] qui seront estimées a partir de la courbe d’étalonnage du cuivre en milieu
non complexant (KNOs, 0,1M).

[Cu’]/ [Cu]T-[Cu"]
0,14 4

0,12

y = 0,0854x + 0,0424 o
R?=0,9738 o

0,1
[m]
0,06 //

0,04 —m

0,08

[CuT]

0 0,1 0,2 0,3 0,4 0,5 0,6 0,7 0,8 0,9 1

Figure VI-11: Linéarisation par la méthode de Ruzic des données obtenues lors des
ajouts dosés effectués dans 1’échantillon NCS5.

Le tracé de la courbe des données linéarisées par 1’équation de Ruzic (1982) permet d’accéder
a la capacit¢ de complexation égale a I’inverse de la pente de la droite obtenue. Dans
I’exemple présenté la capacité de complexation prend une valeur de 11,7 uM (Figure VI-11).
La constante de stabilité¢ est quant a elle égale a I’inverse du produit entre la capacité de

complexation (exprimée en M) et I’ordonnée a 1’origine. Dans I’exemple choisi, le logarithme
de K est de 6,3.

111-3-3 Conclusions

Les valeurs de CC estimées graphiquement et par la linéarisation de Ruzic sont équivalentes
voire proches pour la plupart des échantillons excepté pour NC5 et NC6 (Tableau VI-11). Les
CC estimées graphiquement varient de 2,35 a4 4,0 uM, celles calculées de 3,5 a 11,7 uM. Cette
différence peut étre due a la présence de plusieurs types de ligands non pris en compte dans
I’estimation des capacités de complexation, tout le raisonnement ayant été fond¢ sur
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I’hypothése de la présence d’un seul ligand. Classiquement, les substances humiques sont
néanmoins divisées en acides humiques et fulviques. On estime, en effet, que la majorité de la
matiere organique naturelle est présente sous forme de 10% d’acides humiques et de 90%
d’acides fulviques (Achterberg et al., 1997 ; Huang et Wang, 2003).

Par ailleurs, les valeurs de log K sont du méme ordre de grandeur, elles varient de 4,7 a 5,9 et
de 6,3 a 7,0 respectivement en estimation graphique et par le calcul (Tableau VI-11). Elles
sont caractéristiques de complexes faibles facilement dissociables.

Graphiguement Ruzic

CcC logK CcC logK

uM uM
NC1 3,6 4,7 3,5 7
NC2 3,6 5,1 3,7 6,8
NC3 4 5,1 4 6,9
NC4 3,2 54 5,1 6,75
NC5 3,1 5,6 11,7 6,3
NC6 2,35 5,9 6,3 6,7

Tableau VI-11: Compilation des valeurs de CC et de log K estimées graphiquement et
par la linéarisation de Ruzic obtenues sur les échantillons non toxiques (parcelle NC unique-
ment).

IV- Relations potentielles entre Spéciation du Cuivre et Toxicité

Si on se réfere aux analyses polarographiques effectuées sur I’ensemble des échantillons
d’eaux de ruissellement, la quasi-majorité ne présente pas de pic de cuivre libre ou possede
des concentrations en cuivre libre de I’ordre du nM trés inférieures a la 72h-CEsy de référence
du cuivre. Valeurs qui ne permettent pas d’expliquer la toxicité observée par I’élément cuivre.
L’¢tude suivante nous permettra d’étudier les relations potentielles pouvant exister entre la
nature des especes de cuivre mises en €vidence par DPASV et la toxicité engendrée par des
additions controlées de cuivre menées exclusivement sur les échantillons d’eaux de
ruissellement initialement non toxiques.

IV-1 Croisement des informations chimiques et biologiques

En parallele de la méthode des ajouts dosés menée en DPASV, des additions de 0,10; 0,20 ;
0,39; 0,79 ; 1,57 ; 3,15 et 6,29 uM de cuivre ont été effectuées, lors de 1’étude par bioessais,
des échantillons d’eaux de ruissellement de la parcelle NC.

Le logiciel Regtox nous a, par la suite, permis d’estimer les ajouts nécessaires pour obtenir
I’émergence de la toxicité que I’on fixe arbitrairement équivalente a la CE,o (Buckley, 1994).
On établit ensuite la correspondance avec les résultats obtenus en DPASV suite a des ajouts
équivalents ou proches de ceux nécessaires a I’obtention de la CE,, (Tableau VI-12), en
posant I’hypothése que le cuivre ajouté sous forme Cu(Il) aux échantillons initialement non
toxiques est responsable de I’émergence de la toxicité, et que les especes mises en évidence
par polarographie sont impliquées dans la toxicité observée. Les potentiels de pic caractérisant
les especes obtenues sont également reportés dans ce tableau.
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CEqp CEsg [Cu]ajouté (CE10) Ep
uM (intervalle de confiance 95%) M mV ( déviation standard)

C6 0,17 0,77 0,16 -44 et + 41
(0,16 -0,19) (0,74 - 0,79) (10 mV)

NC1 1,26 3,89 1,57 -47
(1,20 - 1,28) (3,77 - 3,99) 10 mV)

NC2 0,57 1,5 0,8 -52
(0,50 - 0,72) (1,42-171) (+ 10 mV)

NC3 1,51 3,07 1,57 -49
(1,46 - 1,66) (1,68 -4,12) (10 mV)

NC4 1,29 3,12 1,57 -42
(1,12 -1,35) (1,89 - 4,40) (10 mV)

NC5 2,85 5,99 3,15 22
(2,05 - 3,12) (4,51 - 6,84) (10 mV)

NC6 5,55 9,56 6,3 29
(4,53 - 6,38) (9,21-10,82) (10 mV)

Tableau VI-12: Ajouts de cuivre (uM) nécessaires pour obtenir les CE,, et s
(estimation Regtox - intervalle de confiance 95%) dans 1’ensemble des échantillons non
toxiques. Potentiels de pic (Ep en mV) mesurés en DPASV pour des ajouts de cuivre proches
de ceux nécessaires a 1’obtention de I’émergence de la toxicité (CE).

Pour les échantillons NC5 et NC6 qui ont nécessité les ajouts en cuivre les plus importants, le
pic détecté caractérise le cuivre sous forme libre, les Ep étant respectivement égaux a +22 et
+29 mV. Il en est de méme pour un des pics détecté sur ’'unique échantillon non toxique issu
de la parcelle carbonatée C6 (Ep = +41 mV). Tandis que pour les autres échantillons, les pics
obtenus apparaissent a une valeur de potentiel de pic négative inférieure a celle du cuivre sous
forme ionique. Les pics détectés sont caractérisés par un Ep négatif de — 50 = 10 mV. Les
potentiels de pics a valeur négative sont caractéristiques d’espéces complexées mais
¢lectrochimiquement labiles du cuivre dans la mesure ou des ajouts plus importants
aboutissent a la mise en évidence d’un pic de cuivre libre (Davison, 1978 ; Van Leeuwen et
al., 1987 et 1989 ; Mota et Correia Dos Santos, 1995). Cette étude permet de conclure a la
mise en évidence d’un complexe du cuivre labile Cul caractérisé par un Ep de — 50 = 10 mV.
Ce complexe biodisponible semble étre responsable de 1’émergence de la toxicité dans les
¢chantillons d’eaux de ruissellement initialement non toxiques. De plus, si on se reporte a
I’¢tude préliminaire effectuée sur les échantillons naturels toxiques (sans addition de cuivre),
ce potentiel de pic est mis en évidence pour les échantillons C1, C2, C5 (Tableau VI-10).
Néanmoins, on souligne que ce complexe est également présent dans les échantillons naturels
non toxiques C6 et NC5 mais vraisemblablement a une concentration non suffisante pour
engendrer une réponse toxique.

En résumé, les deux études menées sur des échantillons initialement non toxiques, indiquent
I’existence d’un complexe labile du cuivre CuL dont I’apparition est concomittante avec la
toxicité lors d’additions successives de cuivre. Le potentiel de pic est cependant une bien
pauvre information sur la nature probable de ce complexe. Par contre, sa différence avec la
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valeur caractéristique de I’Ep du cuivre libre permet de conclure que I’émergence de la
toxicité dans un cas, et I’inhibition totale de la croissance algale dans I’autre, sont liées a la
présence d’un complexe électrochimiquement labile du cuivre.

L’émergence de la toxicité caractérisée par la valeur de la CE;o (Buckley, 1994) est ¢galement
une bonne estimation de la biodisponibilit¢ du cuivre. Cet élément présent en exces par
rapport a cette valeur est potentiellement biodisponible et susceptible d’inhiber de fagon
significative la croissance algale. La CE,, peut €tre comparée aux valeurs de CC calculées par
la méthode de Ruzic pour les eaux non toxiques de la parcelle NC (Tableau VI-13).

cC [Culaj. (CEqo) COD [Culr

UM uM mg C/| uM
NC1 3,5 1,6 5,6 0,55
NC2 3,7 0,8 12 0,8
NC3 4 1,6 10,4 0,7
NC4 51 1,6 8,3 0,4
NC5 11,7 3,15 17 1,1
NC6 6,3 6,3 10,7 0,3

Tableau VI-13: Comparaison des valeurs de CC obtenues par la linéarisation de Ruzic
et des ajouts de cuivre nécessaires pour obtenir la CE;, (uM). Concentrations en Carbone
Organique Dissous (mg C/1) et totale en cuivre (uM) pour les échantillons non toxiques de la
parcelle NC.

Les ajouts en cuivre effectués pour atteindre 1’émergence de la toxicité sont inférieurs a ceux
nécessaires pour saturer les ligands présents dans les eaux a I’exception de 1’échantillon NCS5.
La mesure biologique (CE,)) semble étre plus sensible que I’estimation chimique de la
capacit¢ de complexation. Ces résultats soulignent également le caractére toxique d’une
espece complexée du cuivre détectée par ailleurs par la méthode polarographique (DPASV).
La détermination de la CE,, semble étre un meilleur moyen de prédiction de Ia
biodisponibilité¢ du cuivre que la méthode électrochimique en accord avec les conclusions de
Neubecker et Allen (1983) et Buckley (1994). Elle apporte également des résultats
complémentaires a la détermination de la CEs.

IV-2 Calcul de la spéciation chimique par Mineql

Pour les échantillons toxiques d’eaux de ruissellement issues de la parcelle C, la
détermination de la CEjo n’est pas suffisante pour prédire la biodisponibilité du cuivre dans un
contexte de multipollution.

De plus, de par la présence de pics additionnels lors de 1’étude polarographique de ces
échantillons, la capacit¢é de complexation de ces eaux n’a pas pu étre estimée ni
graphiquement ni par la linéarisation de Ruzic. D’ou I’utilisation d’une autre alternative pour
déterminer la répartition des especes du cuivre: le calcul par modélisation. Dans cette étude,
nous avons opté pour 1’utilisation du logiciel de calcul de spéciation Mineql. Il s’effectue par
le logiciel de spéciation chimique Mineql+ version 3.01a (Schecher et McAvoy, 1994) a partir
des constantes de stabilit¢ obtenues, par la méthode des ajouts dosés de cuivre apres
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linéarisation des données obtenues par DPASV (Ruzic, 1982) uniquement sur les échantillons
non toxiques de la parcelle NC. Ces valeurs exprimées en logarithme de K seront insérées
dans le modele au niveau du complexe Cu - substances humiques. Elles seront utilisées
indifféremment pour le calcul de la répartition des espéces du cuivre dans les eaux des
parcelles NC et C. Les mémes conditions que celles développées précédemment ont été
retenues.

Les résultats de la répartition des espéces du cuivre dans les échantillons d’eaux de
ruissellement des deux parcelles par le calcul Mineql sont les suivants. Dans les eaux de la
parcelle NC, 99,5 a 99,9% du cuivre se trouve sous forme complexée avec la Maticre
Organique Naturelle (Cu-MON). La répartition des espéces du cuivre dans les eaux de la
parcelle C figure dans le tableau VI-14.

Cu-MON Cu(OH), CuCO,
% Total

C1 59,8 37,9 2,1
C2 91,1 8,3

C3 68 29,9 1,7
C4 62,4 34,6 1,9
C5 48,1 48,2 2,7
C6 78,7 20 1,1

Tableau VI-14: Répartition des espéces du cuivre dans les eaux de ruissellement de la
parcelle C donnée par le calcul Mineql. (MON: Matiere Organique Naturelle).

Dans la mesure ou le nombre de sites de fixation des métaux est dépendant de la présence et
de la nature de matiere organique, une corrélation entre les valeurs de COD et de CC peut étre
attendue (Buykx et al., 1999). Néanmoins, aucune corrélation simple n’est mise en évidence
pour nos données excepté si les échantillons NC2 et NC3 sont négligés (Figure VI-12).

Figure VI-12: Comparaison des valeurs de capacité de complexation (uM Cu) et des
concentrations en Carbone Organique Dissous (mg C/1) dans les eaux de ruissellement issues
de la parcelle NC.
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Cette non relation peut €tre imputable a la contribution des ligands inorganiques et des
colloides organiques d’origines diverses et vari¢es (Iyer et Sarin, 1992 ; Buykx ef al., 1999 ;
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Van Veen et al., 2002) non prise en compte dans le modele a un seul type de ligand considéré
lors de I’estimation de la capacité de complexation.

Jusqu’a présent les études qui concernaient la détermination de la capacité de complexation
des eaux naturelles étaient basées sur des modeles simples a un voire deux ligands (Hart,
1981 ; Ruzic, 1982 ; Kyle, 1987 ; Van Leeuwen et al., 1989 ; Pardo et al., 1994 ; Achterberg
et al., 1997 ; Kozelka et Bruland, 1998) alors que des travaux récents ont permis de
caractériser correctement respectivement trois (Pizeta et Branica, 1997) et quatre groupes de
ligands différents (Lu et Allen, 2002) en laboratoire et en milieu naturel. Le modele
PROSECE (PRogramme d’Optimisation et de SpEciation Chimique dans I’Environnement)
récemment développé en France (Université de Toulon) incorpore une représentation multi-
ligands (Garnier et al., 2004) plus proche de la réalité environnementale (hétérogéneité des
sites fonctionnels de fixation). Ce mode¢le permet de mieux appréhender I’impact de la matiére
organique naturelle sur le comportement des métaux traces dans un milieu naturel complexe
et de ce fait d’améliorer la définition de la spéciation des especes présentes.
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Conclusions et Perspectives

Les pollutions diffuses d’origine agricole sont devenues, a I’heure actuelle, une des
préoccupations majeures pour la préservation des ressources en eau. Les produits
phytosanitaires sont notamment, de plus en plus souvent, mis en cause dans la pollution des
eaux de surface et souterraines (IFEN, 2002). Les pollutions engendrées par les métaux lourds
issus d’activités anthropiques telles que la viticulture ou I’épandage de produits a valorisation
agricole (boues résiduaires de station d’épuration, déjections animales) font partie des
principales sources de contamination des sols, en France et en zones rurales, et sont
susceptibles d’avoir un impact environnemental non négligeable sur les écosystémes
aquatiques récepteurs. Dans ce contexte, le travail effectué s’est appuyé sur un site soumis a
I’influence de produits phytosanitaires organiques (Camargue, France). L’¢étude des facteurs
influencant la biodisponibilité des métaux lourds a été¢ effectuée sur deux sites, I’un,
exclusivement exposé a une pollution métallique (cuivre, zinc) dans un milieu chargé en
matieres organiques (Solepur, Bretagne, France) et 1’autre se situant dans un contexte de
multipollution par des contaminants aussi bien métalliques qu’organiques (bassin versant
viticole de Roujan, Hérault, France).

Dans un premier temps, 1’é¢tude méthodologique en laboratoire a permis de définir un gradient
de toxicité pour les métaux et métalloides étudiés Cu > Zn > As. Il est identique pour les
deux algues étudiées, bien que Chlorella sp. soit une espéce algale plus tolérante que
Pseudokirchneriella subcapitata aux contaminants métalliques. En effet, les 72h-CEs, du zinc
et de la forme V de I’arsenic obtenus avec Chlorella sp. sont respectivement sept et cinq fois
plus élevées que celles observées avec P. subcapitata. Les niveaux d’effets qui ont été étudiés
(croissance algale et activité estérasique), présentent une sensibilité comparable pour la
majorité des tests effectués a partir de standards de métaux et de métalloides. Cependant,
I’activité estérasique peut €tre stimulée en présence de certains contaminants, ce qui limite son
intérét en tant que marqueur d’effet chronique dans un milieu complexe.

Ces résultats illustrent la complexité¢ des comparaisons entre les différentes données de la
littérature de par les différents types de variabilités existantes qu’elles soient inter ou intra-
laboratoires et/ou intra ou inter-especes algales. A cela s’ajoute les facteurs liés a la procédure,
a la nature du milieu de culture et aux variations de sensibilit¢ des indicateurs d’effets
spécifiques qui influencent également la réponse des contaminants.

Par la suite, 1’étude du lien entre la spéciation du cuivre et du zinc dans des échantillons
environnementaux et la toxicité observée a montré a la fois ’intérét et les limites des outils
utilisés. L’analyse polarographique des eaux a montré la coexistence de formes libre et
complexées du cuivre dans le site viticole (Roujan) alors que sur le site chargé en matieres
organiques (Solepur), le cuivre est entiérement complexé. Le niveau de complexation du
cuivre s’avere étre fonction de la nature et de la quantité de maticeres organiques. Les
complexes labiles du cuivre sont potentiellement biodisponibles voire toxiques pour les
organismes aquatiques. Dans le cas du site viticole, il est délicat de lier la toxicité directe
observée uniquement au cuivre de par la multipollution due aux pesticides organiques (e.g.
Diuron) et a d’autres métaux ou métalloides (e.g. arsenic). De plus, I’'influence des fongicides
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utilisés en viticulture (Zineb, Maneb...) sur la spéciation du cuivre ne peut tre négligée
(complexes lipophiles et phénomeénes d’interactions dus a la méthode d’analyse).
Contrairement au cuivre, les polarogrammes obtenus sur des échantillons d’eaux de drainage
et des solutions de sol (site Solepur), permettent d’identifier du zinc sous forme libre (environ
50% du zinc total). Les solutions de sol s’avérent étre toutes toxiques pour 1’algue
Pseudokirchneriella subcapitata, la réponse toxique pouvant étre associé¢e a 1’élément zinc
sous forme libre mis en évidence par polarographie.

Afin de définir la biodisponibilité du cuivre, des additions de cuivre ont été menées pour
I’étude en parallele des analyses polarographiques et des biotests sur des échantillons naturels
initialement non toxiques. Cette ¢tude nous a permis de mettre en évidence la présence de
complexes labiles avec le cuivre (CuL), responsables de la toxicité (article soumis).

Cette double approche (chimique — biologique) permet d’apporter des informations
complémentaires sur la biodisponibilité¢ des métaux. Cependant, méme si cette étude a permis
de mettre en évidence, la présence de complexes labiles avec le cuivre, aucune quantification
n’a néanmoins ¢ét€ possible. La complexit¢ de la composition des ¢échantillons
environnementaux rend difficile I’identification de ces complexes.

Il ressort, enfin, de 1’étude de I’impact des traitements phytosanitaires de la riziculture, que
I’interprétation finale des résultats de toxicité observée dans les eaux de riziculture, doit tenir
¢galement compte de la présence de métabolites de dégradation, de composés non détectés
(limites de quantification ou contaminants non recherchés) et des interactions ou non entre
les différents polluants présents (article en préparation).

En résumé, les études de laboratoire et les études de terrain mettent en lumiere qu’une utilisa-
tion de plusieurs produits phytosanitaires a pour conséquence de rendre trés complexe I'éva-
luation de 1’exposition dans des contextes agricoles de multipollution ; chaque molécule né-
cessitant une évaluation précise de son devenir, de son comportement et de ses effets dans le
contexte spécifique de 1’étude. Par ailleurs, dans un environnement complexe soumis aux
pressions des activités agricoles, les divers produits phytosanitaires présents sont susceptibles
d’interagir entre eux et avec de nombreux composés dissous et particulaires (matieéres organt
ques naturelles et ¢éléments minéraux).

Les tests in vitro n’apportent qu’une information relative a une espece, en conditions
contrélées parfois ¢éloignées des conditions réelles pour les populations autochtones. De ce
fait, le peuplement périphytique, hautement et rapidement réactif aux variations du milieu
aquatique, s’avere €tre un outil complémentaire pour la surveillance de la qualité des cours
d’eau; il permet d’évaluer I’impact de la perturbation, a différentes périodes, notamment
critiques (crue ou étiage) pour I’hydrosystéme. Les perturbations engendrées par 1’apport de
produits phytosanitaires (Soldo et Behra, 2000) peuvent étre abordées par:
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- I’étude de la modification de la biodiversité (nombre total d’especes différentes),

- la présence ou I’absence d’especes sensibles a une pollution donnée ou au contraire
d’espéces plus tolérantes,

- I’étude de la structure des populations (au sein d’'une méme espece),

- I’étude de la reconstitution des populations phytoplanctoniques, en amont et en aval de
la zone sous influence agricole,

- et I'utilisation d’indices de stress au niveau de 1’organisme.

De plus, le phytoplancton n’est pas un acteur passif dans le processus de contamination, il est
susceptible de modifier son environnement, en réponse a une pollution métallique. Les espe-
ces planctoniques mettent en ceuvre un certain nombre de mécanismes dont la synthése de li-
gands intracellulaires (phytochélatines) et extracellulaires (exsudats), qui vont augmenter ou
diminuer le prélévement d’un métal en fonction de leurs besoins propres via la modification
de sa spéciation. En perspective, 1’analyse des phytochélatines pourraient s’avérer étre un outil
complémentaire dans la compréhension des mécanismes d’interaction des organismes avec
leur milieu environnant, I’apparition d’un pool de phytochélatines pouvant étre un excellent
indicateur de pollution métallique (Pawlik-Skowronska, 2001). II serait, par ailleurs, intéres-
sant d’établir le role des exsudats comme indicateurs de stress, leur relargage étant considéré
comme une stratégie cellulaire pour contréler la biodisponibilité des métaux (Vasconcelos et
al., 2002).

Le couplage adéquat des méthodes de chimie analytique, de tests biologiques controlés et
d’observations de 1’état des populations in situ devraient servir de base a la caractérisation des
risques liés aux activités agricoles en milieu méditerranéen pour les écosystémes aquatiques.
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Annexe 1

I- La Camargue

1- Description du contexte, du milieu naturel, des caractéristiques climatiques

L’fle de Camargue ou Grande Camargue est située sur le 43° Nord de latitude, en bordure du
bassin méditerranéen. Elle s’étend entre les deux bras du Rhone (Petit et Grand Rhone)
(Figure X-1). A I’ouest du petit Rhone, la petite Camargue et la Camargue Gardoise et entre le
Grand Rhone, la plaine du Crau et le Plan du Bourg prolongent cet espace deltaique qui
couvre au total 145 300 ha répartis entre terres a vocation agricole, paturages, marais et
¢tangs. Les milieux doux de la Haute Camargue lié¢s a 1’activité agricole, les milieux salés de
la basse Camargue liés a 1’activité saliniere et les milieux saumatres de la réserve nationale
contribuent tous a la diversité biologique du delta.
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Figure X-1: Présentation géographique de la Camargue et de ses étangs.

La Camargue est un milieu marqué par des activités «antagonistes » qui par le passé ont
donné lieu a des situations conflictuelles entre les agriculteurs, les pécheurs, les saliniers et les
protecteurs de la nature. L’actuelle configuration biogéochimique de la Camargue résulte de
divers aménagements historiques destinés a favoriser des activités agricoles productives en
luttant contre trois des contraintes naturelles majeures: les inondations du fleuve et de la mer,
la salinité des sols et la présence de marais. Les endiguements réalisés ont permis de bien
isoler hydrauliquement la zone des salins du reste de la Camargue. Les aménagements hydro-
agricoles congus pour la viticulture, puis améliorés et complétés lors du développement
important de la riziculture ont conduit a la poldérisation de la plus grande partie de la
Camargue agricole (Allard et al., 2001).
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1-1-La configuration des étangs du ‘Systeme’ Vaccares

En Grande Camargue, la zone des étangs centraux est partagée par la presqu’ile de Mornés qui
sépare I’étang de Vaccarés au Nord (environ 6 600 ha) d’une mosaique d’étangs au sud
appelés étangs inférieurs du Vaccares (environ 4 500 ha) (Figure X-1). Du fait des
intercommunication qui existent (présence de passes et réseaux de chenaux naturels),
I’ensemble des ¢étangs forme une unit€¢ hydraulique fonctionnelle nommée ‘Systeme
Vaccares’. Suite a la construction de la digue littorale (« Digue a la mer » 1857-1863), les
¢changes avec la mer sont contrélés par ’homme au niveau de pertuis aménagés (Chauvelon,
1996 ; Allard et al., 2001). Les étangs du systéme Vaccares sont peu profonds. La profondeur
moyenne du Vaccares est de 1,4 m pour moins de 40 cm a la cdte zéro pour les étangs
inférieurs (Herteaux, 1992).

1-2 Les sols

Tous les sols de Camargue sont calcaires (15 a 20%), avec une prédominance d’éléments fins.
La granulométrie est trés variée. Elle est liée a la situation topographique, on retrouve des
limons a bourrelets alluviaux en Haute Camargue au nord de 1’étang du Vaccares, des argiles
sur les dépressions et des sables sur les cordons littoraux fluviaux marins. A faible
profondeur, est présente une nappe d’eau a forte teneur en sel qui remonte naturellement par
capillarité. Ce phénoméne peut étre stabilisé par la culture du riz qui exige une submersion
permanente pendant environ 5 mois, période durant laquelle la nappe salée est «repoussée »
(Guillot, 1995).

1-3 Le climat

La Camargue est soumise au climat méditerranéen ‘provengal’ et présente des particularités
dues a la morphologie du milieu. Le climat de cette région est caractérisé par:

- larareté des pluies réparties de fagon tres irréguliere dans I’année,
- une forte amplitude des températures,

- laviolence et la fréquence des vents.

1-3-1 Le régime pluviométrique

Les pluies sont peu abondantes le plus souvent a caracteére orageux. Le régime pluviométrique
est caractérisé par une grande variabilité interannuelle et spatiale (Chauvelon, 1996). La
situation particuliére de la Camargue, entre le débouché du couloir rhodanien et la mer,
conduit & un gradient pluviométrique orient¢ sud - nord. Les moyennes annuelles des
précipitations varient de 550 a 600 mm pour 75 jours en moyenne de pluie par an. Elles se
répartissent comme suivent:

- au printemps, la moyenne mensuelle est de 40 mm,

- en ¢été, les précipitations sont rares avec un minimum pour le mois de juillet,

- la période de septembre a décembre présente les moyennes mensuelles les plus élevées (70

mm).
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1-3-2 Le régime des températures et des vents

Les températures présentent une forte amplitude avec des minima de -5°C en hiver et des
maxima de +30°C en été. Cette amplitude se manifeste également en intersaison, de -5°C a
+15°C en hiver et de +10°C a +30°C en été.

De par sa situation géographique, en débouché de I’axe rhodanien, et de par sa large ouverture
sur la mer, la Camargue est fréquemment balayée par des vents violents qui naissent en
contact des masses d’airs marin et continental. Le mistral est le plus fréquent, il se manifeste
toute ’année souvent violemment. Il entraine la diminution de la température de Iair, de
I’hygrométrie et de la nébulosité. Les vents marins provoquent I’effet inverse.

L’effet cumulé des vents, de la température et de I’insolation provoque une évaporation
importante de I’ordre de 1500 mm/an. Au dela du déficit hydrique qu’il crée, ce phénomene
provoque une remontée par capillarité¢ des eaux salées de la nappe phréatique qui stérilisent
les couches superficielles du sol. L’action du vent n’est pas totalement néfaste puisqu’il évite
les gelées printanieres en brassant I’air, il repousse également I’eau des étangs vers le sud (cas
du mistral) et abaisse le niveau du rivage, ce qui favorise les écoulements des eaux de
drainage.

2- La riziculture

La production rizicole en France est limitée au delta du Rhone dans la région de La Camargue
(43°30°N, 4°30’E) ou la superficie actuelle est de 24 000 ha. On en trouve également sur des
petites surfaces dans les départements de I’Aude et de I’Hérault. Parmi les exploitations (au
nombre de 220 en 2000), 53% ont plus de 100 ha de Surface Agricole Utile (S.A.U.) et
exploitent 85% des terres cultivables de Camargue. La S.A.U. moyenne des exploitations
rizicoles est de 160 ha et les exploitations cultivant plus de 150 ha de riz produisent la moitié
du riz de Camargue (Mathevet et al., 2002).

2-1 La culture du riz: calendrier cultural

2-1-1 Apport de pesticides

L’enchainement des opérations culturales est réalisé de facon a caler le cycle végétatif du riz
en fonction de ses exigences climatiques. Les pertes de productivité en riz ont des origines
diverses: les adventices, les maladies foliaires et caulaires (virus, champignons, bactéries) et la
présence d’insectes ravageurs (pyrales, chironomes, cicadelles) en sont les principales causes.
Le tableau suivant (X-1) dresse une synthése chronologique des principales opérations
culturales effectuées en riziculture camarguaise (lutte contre le développement des adventices
et contre la destruction de la récolte par les insectes ravageurs) en fonction du stade de
maturation du riz.

210



Annexe 1

Tableau X-1: Calendrier des opérations culturales en fonction des différents stades de

développement du riz (D’apreés André, 1995 / Centre Frangais du Riz).

Périodes Stades du riz

Opérations culturales

Apres récolte
De novembre a mars

Brilis des pailles : limites les résidus — Déchaumage cover crop
Travail du sol profond : labour ou outils a dents
Nivellement : gestion optimale de la lame d’eau

Avril

Fertilisation de fond
Préparation du lit de semences : cover crop et/ou herse rotative, rouleau

20 avril au 10 mai

Semis soit :
* dans I’eau : semis a la volée avec épandeur d’engrais centrifuge
* a sec : semis a la volée, semis en paquets, semis en ligne

20 avril a fin mai Avant semis / début levée

Traitements herbicides contre les panisses — Algicide - Vermicide

Fin mai a début juin A partir du stade 1 feuille
A partir du stade 2-3 feuilles
Début tallage (3-4 feuilles)

Herbicides de post-levée, contre les echinochloa
Herbicides de post-levée, action complémentaire anti-cypéracées
Premier apport azoté de couverture

Début juillet Plein tallage
Début montaison
Stade « épi lcm »

Herbicides anti-cypéracées
Second apport azoté de couverture

Fin juillet a début aott Début épiaison

Traitement contre la pyrale du riz (Chilo suppressalis w .)

Mi-septembre a fin octobre Maturation

Récolte

2-1-2 L a lutte contre les adventices: apports d’herbicides

Parmi les plantes adventices qui peuvent entrer en compétition avec le riz et les stratégies de

lutte contre leur développement, on distingue:

- Les riz sauvages (‘crodo’) qui représentent le handicap majeur, notamment dans les

situations de monoculture. Dans le cadre d’un desherbage en pré-semis, le traitement

préconisé (Tableau X-2) est appliqué dans les jours suivant la mise en eau (lame d’eau 5 a

10 cm). Dans le cadre d’une destruction mécanique, la réalisation du lit de semence

permet la levée des riz ‘crodo’ qui sont alors détruits mécaniquement juste avant le semis

du riz cultivé (fin avril - début mai).

- Les Cypéracées et les Echinochloa sont détruits par D’application de différentes

molécules présentées dans le tableau X-2.

Dans certaines situations, il est nécessaire de lutter contre des adventices secondaires soit en

utilisant des herbicides anti-panisses et/ou anti-triangles ayant une efficacité secondaire

identifiée sur les adventices présentes, soit en adoptant des programmes de désherbage

diversifiés d’une année sur I’autre avec des herbicides ayant des spectres d’activité¢ et des

modes d’action différents. Les Heteranthera (H. limosa et H. reniformis), les Graminées

perennes type Paspalum paspalodes, Polygon monspeliensis et Leersia oryzoides, les

Dicotylédones type Ammania coccinea, Lindernia dubia et Bidens sp., et Typhia sp. sont les

principales adventices secondaires des rizi¢res répertoriées par le Centre Frangais du Riz.
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Adventices Traitements Période d’application Niveau d’eau
Stade du riz pour le traitement

Crodo - Riz sauvage

Oxadiazon Pré-semis 5-10 cm
Prétilachlore Pré-semis 5-10 cm
Prétilachlore + Fenclorim* Racine 0.5-1 cm 5-10 cm
Echinochloa - Panisses
Molinate Semis 5-10 cm
Prétilachlore + Fenclorim* Racine 0.5-1 cm 5-10 cm
Quinchlorac* 1 feuille gatille
Cyhalofop-butyl 1 feuille gatille
Propanil* 3-4 feuilles assec
Azimsulfuron 3 feuilles 1-2 cm
Cypéracées - Triangles
Propanil* 3-4 feuilles assec
Azimsulfuron 3 feuilles 1-2 cm
Bensulfuron-méthyle 2-3 feuilles 5-10 cm
Cinosulfuron 2-3 feuilles 5-10 cm
Bentazone 2-3 feuilles assec
Bentazone + Dichlorprop-p plein tallage assec
2.4 MCPA 3-4 feuilles assec

Tableau X-2: Herbicides disponibles permettant de lutter contre les principales adventices
des rizieres de Camargue (*Herbicides a action polyvalente). Périodes et conditions
d’application.

2-2 Gestion hydraulique: réseaux d'irrigation et de drainage complexes

Le développement de la riziculture aprés la seconde guerre mondiale entraina I’aménagement
d’une vaste infrastructure hydraulique bouleversant radicalement le régime hydrique de la
Camargue. Inondées de mai (éventuellement mi-avril) a septembre, les riziéres nécessitent un
apport d’eau du Rhone dont I’importance varie avec le mode de distribution. Herteaux (1994)
estime qu’un hectare de riziére « consomme » en moyenne par saison 28 000 m* d’eau. Les
pertes par évaporation s’élevent a 30 a 40% celles par infiltration a 18 a 36%. L’infiltration
provoque la remontée des eaux souterraines et favorise le drainage de la nappe (2 a 3000
m®/ha) alors que 8000 a 12 000 m*/ha sont exportés par le réseau de drainage dans le milieu
récepteur environnant (Herteaux, 1994). Plus de 200 km de canaux de drainage sont recensés
en Haute Camargue (Chauvelon, 1996). La Grande Camargue est subdivisée en six bassins
culturaux (Figure X-2), chacun possédant son propre réseau de drainage.
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Figure X-2: Les bassins de drainage de Grande
Camargue (Chauvelon, 1996).

CCM: Correge et Camargue — Major
FU: Fumemorte

JAP: Japon

SMM: Saintes Marie de la Mer

SIG: Sigoulette

Les rizieres, zones humides artificielles et temporaires, nécessitent la disponibilité d’une
ressource en eau constante durant la période la plus seche de I’année impliquant une gestion
hydraulique efficace.

2-2-1 Gestion de 1’eau d’irrigation pour la riziculture

Le déficit hydrique peut apparaitre dés le mois de mars et se prolonge en moyenne jusqu’au
mois de septembre inclus. Pour une mise en valeur agricole des terres camarguaises,
I’irrigation semble s’imposer. De ce fait, pour les besoins de 1’agriculture en eau douce, un
complexe réseau d’irrigation et de drainage a été développé, en aval des systémes de pompage
dans le Rhone.

La culture du riz est pratiquée en Camargue sur des parcelles drainées par des fossés et
délimitées par des bourrelets de terre appelés levadons. Des seuils déversoirs y sont aménagés
pour permettre de fixer le niveau d’eau maximum dans la riziére et d’en effectuer la vidange,
I’arrivée d’eau d’irrigation se faisant a partir de petits canaux. La gestion de I’eau est fonction
des différentes étapes du cycle cultural et des impératifs agronomiques.

2-2-1-1 Le semis et la levée

Le grain de riz semé avant ou peu de temps apres la mise en eau, germe et se développe sous
une lame d’eau de quelques centiméetres. De la levée au début du tallage, le riziculteur va
pratiquer un ou plusieurs « assecs » sur la culture, la riziére est ainsi vidée de son eau et le sol
passe par un état de boue liquide ou « gatille ». Les assecs sont limités dans le temps (8 a 10
jours) et leur positionnement adapté a celui des apports en herbicides et en azote pour
maximiser leur efficacité (germination des semences favorisée par une meilleure oxygénation
de la surface du sol).

2-2-1-2 Le « faux semis »
Cette technique de lutte contre la prolifération du riz sauvage (ou riz «crodo ») consiste a
effectuer des mises en eau précoces (fin mars — début avril) susceptibles de déclencher la
germination du riz crodo. Au stade de jeunes plantules, ils seront traités par un herbicide ou
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¢liminés de fagon mécanique par un hersage. Dans les deux cas, une vidange supplémentaire
(voire plus) est nécessaire par rapport au cycle cultural classique.

2-2-1-3 Le reste de la saison

Une lame d’eau de 6 a 10 cm est maintenue dans les rizieres. Deux types d’irrigation sont
pratiqués:

- classique: réajustement périodique de niveau de la lame d’eau,

- ala «surverse »: apport maintenu d’un flux constant d’eau d’irrigation, le trop-plein étant

évacué par les seuils de déversements.

2-2-2 Autres usages des eaux d’irrigation et de drainage
Les principales cultures irriguées autres que le riz sont les vergers, les prairies et luzerniéres,

les céréales (mais, sorgho, soja, blé dur), le tournesol et autres oléagineux, les maraichages et
les asperges. Sur le secteur d’irrigation, des parcs piscicoles également alimentés par des eaux
de drainage couvrent quelques hectares. De plus, I’approvisionnement en eau des fermes est
assuré par les canaux d’irrigation. Il inclut en outre les besoins ménagers, 1’arrosage des
jardins, des potagers, I’abreuvage des manades et du bétail de ferme.

Le plus souvent, a I’état naturel, les marais temporaires sont secs de juillet aux premieres
pluies de I’automne. Cependant, pour la Grande Camargue, quelques 3000 ha de marais sont
aménagés et maintenus en eau en €té pour la chasse aux gibiers d’eau. Pour attirer les canards
hivernants de retour de migration en aot et rentabiliser la chasse au gibier d’eau, les marais
de chasse sont maintenus en eau tout 1’été par des apports rhodaniens directs et/ou des retours
d’irrigation rizicole.

La figure suivante (X-3 ) illustre la répartition des différentes activités rencontrées en
Camargue dans un souci d’harmonisation de la protection des espaces protégés et des activités
annexes.
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Figures X-3 : Délimitation des espaces protégés de Camargue

II- Le dispositif SOLEPUR

1 La Bretagne: les conditions climatiques et le contexte agricole

En Bretagne, le climat purement océanique, est caractérisé par de faibles variations annuelles
de températures et une forte humidité. Les pluies y sont fréquentes mais peu abondantes.
L’activité économique de cette région repose essentiellement sur une agriculture devenue
intensive et sur un des plus importants élevages porcins d’Europe. En France, la production
porcine est trés concentrée géographiquement: le Nord, les Pays de la Loire, la Basse
Normandie et la Bretagne représentent aujourd’hui plus de 70% du cheptel national (Figure
X-4). La Bretagne est de loin la premiére région productrice de porcs aussi bien en France
qu’en Europe. La production porcine représente plus de 57% de la production nationale sur
seulement 6% de la surface agricole frangaise (Tableau X-3). Cette place de « leader » n’est
pas sans conséquence pour l’environnement. L’épandage de lisiers a conduit a une
contamination reconnue des sols et par suite des eaux superficielles (eutrophisation des cours
d’eau et des cotes) et souterraines (teneurs excédant les normes de potabilité) par les ions
nitrates, phosphates, potassium en exces ainsi que certains ¢léments métalliques (cuivre et
zinc en particulier) (Batey et al., 1972 ; Meeus-Verdinne et al., 1986 ; Christie et Beattie,
1989 ; Japenga et al., 1992 ; Coppenet et al., 1993 ; Vertes, 1995 ; Sen Tran et al., 1996 ;
L’Herroux et al., 1997 ; Menzi et Kessler, 1998 ; Poulsen, 1998 ; Nicholson et al., 1999,
2003 ; Bolan ef al., 2003). En Bretagne, I’augmentation des teneurs en cuivre et zinc dans les
sols serait de I’ordre de 4 a 7 mg/kg pour le cuivre et de 15 a 20 mg/kg pour le zinc (Coppenet
et al., 1993 ; Baize, 2000a). Ces derniers sont exclusivement apportés par 1’alimentation
(Levasseur et Texier, 2001 ; Jondreville et al., 2002 ; Revy et al., 2003).
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Figure X-4: Carte de la densité porcine en France
par département. (Source Agreste)

Production Bretonne  Nbre de tétes

Productions animales

Porcs 57% 15 millions
Volailles (Poulets-Dindes) 40% 500 millions
Bovins 23% }

Lait 20% 2 millions

Productions végétales

Choux-fleurs 73%

Artichauds 72%

Haricots verts 23%

Tableau X-3: Part de la production agricole bretonne dans la
g:fﬂ‘;_ production nationale. Principales productions animales et
ettt e erdn o Y végétales et nombre de téte de bétail en millions.

200 (Source Agreste)

! 1003200
Hoasal
=35

Actuellement, la mise en ceuvre de procédés de traitement des lisiers vise exclusivement la
réduction de leur teneur en azote. Dans le cas du phosphore, une réflexion est menée pour la
mise en place d’une réglementation visant a raisonner les apports sur la base des quantités de
P apportées. En revanche, pour les métaux, il n’existe aucun cadre fixant des limites pour les
apports alimentaires, la législation actuelle (directive 70/574/CEE) préconisant des teneurs
bien supérieures aux besoins réels des animaux. Pourtant des études francaises récentes
(Mathé et al., 2001 ; Paboeuf et al., 2000 et 2001) ont montré expérimentalement que
I’abaissement de la supplémentation en cuivre et en zinc dans I’alimentation des porcs en
engraissement permet de réduire les rejets de ces aliments de fagon significative (environ 75%
pour le cuivre) sans modifier les performances des animaux.

L’augmentation significative des teneurs en ces deux métaux dans les sols pose la question de
leur devenir et de leur impact sur les écosystemes cultivés. Il faut en outre souligner que,
simultanément a 1’apport de ces métaux, ont été apportées des quantités élevées de maticres
organiques susceptibles de jouer un réle important dans la spéciation, la mobilité chimique et
par suite le transfert vers les eaux superficielles et souterraines d’une part (redistribution
spatiale apres épandages) et vers les organismes vivants d’autre part (biodisponibilité et
toxicité de ces micropolluants).

2- L’épandage de lisiers de porcs: Apport de cuivre et de zinc

2-1 Apports par I’alimentation

Le cuivre et le zinc sont ajoutés en grande quantité aux aliments destinés a 1’alimentation
porcine (Levasseur et Texier, 2001 ; Jondreville et al., 2002 ; Revy et al., 2003). En raison de
ses propriétés stimulantes sur la croissance, l'introduction de 150 a 250 mg/kg de cuivre (sous
forme de sulfate de cuivre) dans 1'alimentation du porc est pratiquée depuis les années 1950
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(Braude, 1980). L'effet stimulant de 1'addition de cuivre est surtout constaté chez le porcelet
en post-sevrage, il s'amenuise pour les animaux en croissance (Ward et al., 1991) et est
pratiquement inexistant en période de finition (Bradley ef al., 1983).

Le zinc est, quant a lui, connu pour son effet antagoniste sur le cuivre. Cet effet s'exercerait
par l'induction de la synthése de métallothionéines qui séquestrent le cuivre dans I'entérocyte,
empéchant son transfert vers la séreuse (Solomons, 1983 ; O'Dell, 1989). La tolérance du porc
a des apports importants de cuivre est donc intimement liée a l'apport de zinc. Ainsi, nécrose
du foie, ulceres gastriques et 1ésions rénales sont décrits par Degoey ef al. (1971) chez des
porcs en engraissement recevant un aliment contenant 500 mg/kg de cuivre non supplémenté
en zinc. Ces signes disparaissent avec l'apport de 100 mg/kg de zinc dans l'aliment, sans
modification de la teneur en cuivre du foie. Le zinc est également utilis¢ pour prévenir le
développement d’une maladie de peau, la parakératose (Coppenet et al., 1993).

Le cuivre et le zinc sont également des oligo-¢léments essentiels qui participent a de
nombreuses fonctions physiologiques dont 1'intégrité ne peut étre maintenue qu'en assurant un
apport alimentaire suffisant de ces éléments. Ils entrent également dans la composition ou sont
des co-facteurs de nombreuses enzymes (Underwood et Suttle, 1999). Les directives
européennes actuelles (70/574/CEE) imposent des teneurs limites en cuivre et en zinc dans
I’aliment en rapport avec 1’dge de 1’animal (Tableau X-4). Teneurs qui restent bien
supérieures aux véritables besoins des animaux (Levasseur et Texier, 2001 ; Jondreville et al.,
2002 ; Revy et al., 2003).

Tableau X-4: Recommandations des teneurs limites en zinc et en cuivre dans
I’alimentation du porcelet et du porc charcutier par différents organismes compétents en
relation avec les préconisations de 1’actuelle directive (70/574/CEE).

Recommandations Recommandations Directive actuelle

INRA NRC 70/524/CEE
mg/kg
Zn Cu Zn Cu Zn Cu
Porcelet 100 10 100 6 250 175
Porc charcutier 100 10 60 4 250 100

2-2 Teneurs métalliques dans les déjections animales

Priem et Maton (1980) ont démontré que la majeure partie du cuivre et du zinc apportée en
compléments alimentaires n’est pas absorbée et se retrouve dans les féces. De plus, la fraction
assimilée est en partie éliminée par voie biliaire et urinaire. Environ 75% du cuivre et 95% du
zinc ingérés se retrouvent dans les lisiers. D’autres métaux comme le manganese, le cobalt et
le cadmium sont également présents dans les déjections animales mais a ces concentrations
plus faibles.

Le tableau (X-5) présente des teneurs en ¢léments métalliques répertoriées dans la littérature
(valeurs exprimées respectivement en poids frais X-5A et en poids secs X-5B). Les seuils
réglementaires imposés, par les mesures préventives, pour limiter 1’épandage des métaux
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lourds sur les sols cultivés sont également présentés (Tableau X-5B). Ces nouvelles
réglementations concernent les boues de stations d’épuration d’eaux usées (Arrété du 8
janvier 1998), les produits de jardineries amateurs (Label Ecologique Communautaire, 1998),
tous produits organiques bruts ou transformés destinés aux principales zones légumieres
bretonnes (CERAFEL, 1999). Baize (2000a) estime que les seuils actuels sont placés trop haut
pour signaler la plupart des anomalies, qu’elles soient naturelles ou anthropiques, il propose
donc d’autres valeurs pour un seuil d’investigation plus fin (Tableau X-5B).

A Fe Mn Zn Cu Co Cd
n ma/kg ua/ka Références
10 15 8 Coppenet, 1974
132 355 42,6 65,2+224 40,7+11,3 360 36 Meeus-Verdinne et al., 1983
140 18 32 160 Japenga et al., 1992
5 1175+92 156+94 425+272 28,8+17 Bernal et al ., 1992
43 57,0+19,7 40,8+14,8 Martinez et al ., 1995
350 45 60 40 350 40 Le Roux, 1996
49 57,4+18,8 40,9+14,2 Martinez, 1997
10 265 + 61 47 £ 8 65+14 444+116 320 £ 40 29+6  L'Herroux, 1997
53,2 36,7 Martinez et Peu, 1999

Les niveaux de concentration en cuivre et zinc dans les lisiers étant trés dépendants de 1’age
des porcs et du niveau de supplémentation dans 1’aliment (Nicholson et al., 1999). De ce fait,
I’étude menée par Levasseur et Texier (2001) a pris en considération les stades physiologiques
des animaux pour tenir compte des disparités inter-stade. (Tableau X-5B).

B Fe Mn Zn Cu Cd Cr Ni Pb As
Stade physiologique ma/kg (Matiére séche) Références
2620 +613 576+195 1120+213 838 +243 Aumaitre, 1981*
5000 600 919 574 0,5 11 20 10 1,7 Meeus-Verdinne et al., 1986*
351 0,3 2,8 10,4 2,5 1,7  Nicholson et al., 1999
Porcelet 2106 624 1886 742 0,3 5 ND 4,15 1 Levasseur et Texier, 2001
Porc a I'engrais 1733 583 1301 837 0,32 2,2 8,6 ND 0,4 Levasseur et Texier, 2001
Truie allaitante 1219 419 1185 98 ND 141 ND ND 0,39 Levasseur et Texier, 2001
Truie gestante 1572 537 1414 180 0,77 13,3 ND 1,5 1,14  Levasseur et Texier, 2001
650 470 0,4 7 14 8 2 Nicholson et al ., 2003
mg/kg
3000 1000 15* 1000 200 800 Arrété du 8 janvier 1998
300 75 1,5 140 50 140 CERAFEL
300 100 1 100 50 100 10 Label Ecologique Communautaire
150 35 0,7 100 70 60 Proposition de valeurs seuils (Baize, 2000)

Tableau X-5: Teneurs en ¢léments métalliques répertoriées dans la littérature (valeurs
exprimées respectivement en poids frais A et en poids secs B). Concentrations présentes dans
les lisiers de porcs en fonction du stade physiologique et présentation des seuils
réglementaires imposés, par les mesures préventives, pour limiter I’épandage des métaux
lourds sur les sols cultivés (B).

De telles pratiques conduisent a la production de lisiers riches en cuivre et en zinc dont

'épandage pose des problemes d'ordre environnemental. En effet, peu lessivables, le cuivre et
le zinc s'accumulent dans les sols (principalement dans [’horizon superficiel) et des
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phénomenes de phytotoxicité (en particulier pour le cuivre) pourraient apparaitre a moyen
terme dans certaines régions d'élevage intensif (Coppenet ef al., 1993 ; L’Herroux, 1997).
L’augmentation significative des teneurs métalliques en surface des sols reste la principale
conclusion des études menées sur le devenir des métaux provenant de lisiers de porcs (Batey
et al., 1972 ; Meeus-Verdinne ef al., 1986 ; Christie et Beattie, 1989 ; Coppenet et al., 1993 ;
L’Herroux et al., 1997 ; Bolan et al., 2003 ; Nicholson et al., 2003). Elle pose la question de
leur devenir et de leur impact sur les écosystémes récepteurs. Ces métaux sont, en effet,
susceptibles de quitter la parcelle lors de fortes précipitations et de s’accumuler dans les
écosystémes aquatiques récepteurs. Méme si la quasi-majorité des métaux provenant des
effluents agricoles s’accumule dans la couche supérieure du sol, des études montrent qu’une
partie peut tout de méme passer en solution (Japenga et al., 1992), les lessivages entrainant
une partie des métaux en profondeur (Meeus-Verdinne et al., 1986).

3- Description du dispositif expérimental SOLEPUR

3-1 Infrastructure
Le dispositif expérimental est implant¢ dans le nord-ouest de la commune de Plouvorn
(Finistére-Nord), pres de la ferme des Kéroignant. Le pilote (Figure X-5) se compose de:

- Parcelle aménagée appelée par la suite « Parcelle Traitée » et notée TR de 3280 m?
(80m*40m), sur laquelle ont eu lieu les épandages intensifs de lisiers de porcs de 1991 a
1995,

- Parcelle Témoin de 100 m* notée TE bachée et drainée intégralement, qui ne regoit aucun
épandage de lisier,

- Local technique qui contient tout le matériel technique,

- Fosse de stockage du lisier d’une capacité de 160 m’,

- Bassin de stockage de 450 m’, destiné a recueillir les eaux de percolation des parcelles
durant les saisons de drainage,

- Bassin réacteur de 350 m’ congu pour la dénitrification des eaux de drainage aprés apport
de lisiers (source de carbone organique),

- Parcelle épuratrice finale de 800 m?, naturelle et irriguée avec ’effluent dénitrifié.

Les parcelles témoin et traitée sont cultivées avec du ray-grass anglais (Lolium perenne). Le
couvert végétal a été renouvelé a la fin de chaque saison d’épandage.

3-2 Mise en place et fonctionnement du pilote

Les parcelles traitée et témoin ont été spécialement aménagées en drainage intégral. Elles sont
hydrologiquement isolées, un film polyane étanche (15/100) recouvrant les bords et le fond
des parcelles. Les drains en PVC, situés a 80 cm de profondeur, sont recouverts de graviers et
d’une géomembrane anticolmatage. Le réseau de drainage de la parcelle TR se compose de 6
drains de 74 m (diamétre 100 mm) distants de 6 m, celui de parcelle TE de 2 drains de 10 m
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distants de 5 m. L’eau de drainage de la parcelle TR s’écoule par gravité le long du réseau de
drainage, elle est collectée en sortie de drains par un préleveur automatique ((SCO 2100)
installé dans le local technique qui collecte un échantillon de 250 ml toutes les 6 heures soit
un flacon de 1 litre par jour, échantillon stocké a température ambiante. Un débitmetre (/SCO
3210) mesure en continu le débit (sonde ultrasons) et le volume cumulé d’eau drainée. Le pH,
le potentiel Eh ainsi que la conductivité sont mesurés en continu.

TE TR : 3280m>

I
Slurry spreading ;
e v

reactor sq-r,’/
s

o

Technical building 4 f
monitoring ’
equipment f -
___________ == g

o ¢

Rebuilt
soil

Final {soil) treatment Nitrate rich leachate (drainage water)

Figure X-5: Schéma du dispositif Solepur (TR: Parcelle Traitée et TE: Parcelle
Témoin).

3-3 Caractéristiques physico-chimiques du sol

Le substrat de la parcelle traitée est constitu¢ par les micashistes de la Penzé. 1l s’agit d’un sol
brun facilement lessivé a texture limon moyen sableux. Les principales caractéristiques du sol
de départ (en 1991) sont présentées dans le tableau (II-6), les données résultent de travaux
antérieurs réalisés par Martinez et Guiziou (1995) et L’Herroux (1997).
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Caractéristiques physico-chimiques Horizons

du sol de départ 0-20 cm 20-40 cm 40-60 cm
pH 59 5,2 5,1
Argiles (%) 14,1 13,2 17,5
Limons (%) 63,4 59,4 50,7
Sables (%) 22,5 27,4 31,8
N-Total (%o) 1,76 1,39 0,71
C-Total (%o) 18,2 13,8 7,1
C/N 10,4 10,1 10
Phosphore-Dyer (mg/kg) 361 221 216
Potassium-échangeable (mg/kg) 416 286 216

Cu (mg/kg) 212 263 344
Cuivre-échangeable-EDTA (mg/kg) 2,8 2,2 1,3

Zn (mg/kg) 66 +7 89+8 96 +8
Zinc-échangeable-EDTA (mg/kg) 2,7 23 0,8

Fe (mg/kg 27300 £ 2100 29500 £ 2100 36700 + 2500
Mn (mg/kg) 710+ 70 810+ 70 830 £ 80
Co (mg/kg) 12+3 18+4 27+6
Cd (mg/kg) 0,24 £ 0,08 0,29+0,12 0,12 £ 0,06

Tableau X-6: Caractéristiques physico-chimiques du sol de départ (en 1991) de la
parcelle traitée.

Au départ de I’étude, le sol était exempt de toute contamination métallique, les teneurs
métalliques présentées dans le tableau X-7 sont en accord avec les valeurs médianes des sols
francais (Baize, 1994 et 2000a) et proches de celles du «bruit de fond » déterminé par Ure et
Berrow (1982) (Tableau X-7).

Références Cu Zn Fe Mn Co Cd
mag/kg
Baize, 1994 -
n 100 101 89 91 88
1°" décile 7.7 47 11,6 7.1 0,03
Médiane 13,3 88 924 16,5 0,17
9™ décile 36,6 419 6950 50 0,69
Baize, 2000
n 787 804 767 735 695 768
1°" décile 5 31 12700 149 3,1 0,03
Médiane 12,8 80 32400 754 14 0,16
9°™ décile 27,2 275 64700 3332 32,4 1,06
Ure et Berrow, 1982
Moyenne 25,8 59,8 32000 760 12 0,62

Tableau X-7: Teneurs totales en ¢léments traces dans les sols frangais (Ure et Berrow,
1982 ; Baize, 1994 et 2000a).

[Les médianes et la fourchette de concentrations comprises entre le 1 et le 9™ décile regroupent 80% des
valeurs obtenues].
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3-4 Les campagnes d’épandages de lisiers de porcs: apports a la parcelle

Le lisier brut complet, stocké dans la fosse prévue a cet effet, est épandu a I’aide d’une rampe
frontale de 38 m entrainée par un enrouleur type OCMIS irrigation. Une pompe d’un débit de
60 m’/h améne le lisier de la fosse de stockage jusqu’a ’enrouleur. Les cinq campagnes
d’épandage ont eu lieu durant des périodes comprises entre mars-avril et septembre-
novembre. Ainsi aménagée la parcelle traitée a subi 30 épandages massifs de lisiers de porcs
entre 1991 et 1995 soit un total cumulé de 4931 m’ de lisier/hectare (en moyenne 1000
m’/ha/an) avec un apport moyen de 160 m’ de lisier/ha/épandage. Le volume annuel de lisiers
épandu correspond a un apport 20 fois plus élevé que celui autorisé par la législation
(Directive 91/676/CEE). Au terme des cinq années d’expérimentation, cette parcelle a recu
I’équivalent d’un si¢cle d’épandage aux doses agronomiques maximales autorisées. Des
analyses réguliéres de matiéres seches (MS), de matiéres organiques (MO), de carbone total
(C-Total), d’azote ammoniacal (N-NH,) et total (N-Total), de phosphore (P-Total), de
potassium (K-Total), de cuivre et de zinc total ont été effectuées entre 1991 et 1995 (Martinez
et Peu, 2000). Les résultats sont reportés dans le tableau suivant (Tableau X-8).

Années Volume épandu MS MO C-Total N-NH, N-Total P-Total K-Total Cu Zn
m°/ha tha ka/ha

1991 1436 43,8 28,8 171 3258 5004 1480 1643 33,5 60,7
1992 793 49,9 35,2 22,9 2507 3704 1216 1289 29 37,1
1993 963 57,4 384 21,9 3353 4929 1579 1722 42,1 51

1994 727 64,9 46,3 26,6 3246 5053 1655 1669 36 49,2
1995 1012 68,3 47,7 26,2 3869 5810 2034 1936 42,8 68
TOTAL 4931 284,3 196,4 114,7 16233 24536 7964 8259 183,4 266

Tableau X-8: Bilan des apports d’¢léments sur la parcelle lors des épandages cumulés
(1991 a 1995).

Les épandages de lisiers de porcs contiennent des ¢éléments traces ajoutés a 1’alimentation
notamment le cuivre et le zinc. Compte tenu de la faible valeur de rétention du cuivre et du
zinc, la réglementation actuelle (Directive 70/524/CEE) qui autorise un apport alimentaire en
métaux largement au dessus des besoins pour les animaux, conduit a la production de lisiers
trés riches en ces ¢léments. Ainsi, les apports de cuivre sur la parcelle TR s’établissent a 37 kg
Cu/ha/an en moyenne soit un total de plus de 180 kg Cu apportés au sol. Les apports en zinc
s’établissent a 53 kg Zn/ha/an soit un total cumulé de 266 kg Zn. L’enrichissement des sols en
métaux n’est pas sans conséquence pour I’environnement. L’apport au sol de ces métaux peut
engendrer des risques de phytotoxicité (Hartmans, 1978 ; Coppenet et al., 1993), de toxicité
pour la microflore et microfaune du sol ainsi que des problémes de toxicité pour 1’animal
(ruminants, ovins) ayant paturé sur des prairies fertilisées avec du lisier de porcs (Poulsen et
al., 1998). Cette absorption excessive est davantage attribuée a 1’ingestion de particules de sol
riches en cuivre qu’a celle des fourrages produits sur ces sols (Hartmans, 1978). Bien que les
métaux apportés par les épandages de déjections animales s’accumulent préférentiellement
dans la couche supérieure du sol (McGrath, 1980 ; Meeus-Verdinne et al., 1986 ; Arzul et
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Maguer, 1990), une partie peut tout de méme étre exportée par les eaux de drainage (McGrath,
1980 ; Japenga et al., 1992 ; L’Herroux, 1997).

III — Le bassin versant viticole de Roujan

1 Caractéristiques générales

Il s’agit d’un petit bassin versant viticole méditerranéen (91 ha, 50 m de dénivelé, altitude
comprise entre 75 et 125 m) situé sur la commune de Roujan a 60 km a I’Ouest de
Montpellier (43°30°N, 3°19’E) (Ribolzi et al., 2000) (Figure X-6). C’est un site représentatif
du contexte viticole languedocien qui présente une variété de situations topographiques et
géomorphologiques, avec un exutoire bien défini, qui en fait un site privilégié pour les études
hydrologiques.

MEDITERRANEAN
—ea

Figure X-6: Localisation du Bassin Versant de Roujan

1-1 Contexte géomorphologique

Ce bassin versant se caractérise par une dissymétrie de répartition des corps sédimentaires
avec des dépdts exclusivement continentaux du Pliocéne et Villafranchien. 11 est constitué¢ de
quatre unités géomorphologiques distinctes sur lesquelles se sont développés des sols ayant
des caractéristiques propres a leur mise en place et évolution (Andrieux et al., 1993 ;
Chaignon, 2001):

[1] - Le plateau constitu¢ de formations pliocénes ou villafranchiennes en plaques, a sols
caillouteux de texture fine et de couleur brun-rouge en surface et rougeatre en profondeur. Ce
sont des sols fersialitiques (fertialsols) plus ou moins décarbonatés et acides avec des galets de
quartz mélés a une fraction fine sablo-argileuse, ou calcaire avec une matrice de texture fine
argileuse et parfois calcaire.

[2] - Les versants aménagés en terrassettes (pente accentuée) a sols bruns-calcaires (calcosols)

qui présentent une texture moyenne avec quelques éléments grossiers et un substratum sablo-
gréseux, ou une charge importante d’éléments grossiers ou blocs calcaires mélés a une matrice
argileuse (matériaux molassiques).
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[3] - Le glacis colluvial a sols de texture fine, peu caillouteux, faiblement calcaires et enrichis
en argile dans I’horizon sous cultural.
[4] - La dépression centrale a les sols calcaires, essentiellement limoneux ou argileux et

caillouteux.

1-2 Contexte hydrologique
D’autre part, deux réservoirs hydrogéologiques se distinguent (Andrieux et al., 1993):

[1] - Des nappes temporaires de 3 2 6 m de profondeur s’installent sur le plateau lors des

fortes pluies d’automne. En période de crue, la nappe affleure. La vidange s’opére par des
¢coulements latéraux en bordure de plateau (suintements en téte de talweg principal) ou par
des mouilléres en milieu de versant.

[2] - Le systeme glacis-dépression contient une nappe permanente sur une couche porteuse a 6
a 8 m de profondeur. Elle oscille entre la surface et 1 m de profondeur suivant les
précipitations, et subit 1’influence du déversement de la nappe présente sur le plateau. Le
rabattement est assuré par le réseau de fossés.

1-3 Caractéristiques des crues
Le fonctionnement hydrologique du bassin versant peut €tre expliquer par quatre étapes
principales (Voltz et al., 1997):

[1] - Le ruissellement hortonien a la surface des parcelles, phénoméne majoritaire sur sols
crotités,

[2] - La collecte du ruissellement de surface par les fossés,

[3] - La recharge de la nappe de plateau par infiltration a travers le sol ou réinfiltration de
I’eau circulant dans les fossés,

[4] - La nappe de plateau soutenant le débit jusqu’a sa vidange compléte. L’écoulement a
I’exutoire du bassin versant hors période de crue (débit de base) correspond alors a la vidange
de la nappe de la dépression par les fossés.

Ribolzi (1996) a fait ressortir par tracage naturel - isotopique et chimique - de plusieurs crues
que le ruissellement de surface intervient dans 1’écoulement rapide de crue et qu’il constitue le
processus majeur de la genese de la crue. Les nappes souterraines interviennent seulement en
période humide, avec cependant une contribution inférieure au ruissellement. Les écoulements
hypodermiques sont quant a eux non significatifs.

Ces conclusions illustrent 1’intérét du site pour 1’étude du transfert des polluants dissous et
particulaires par ruissellement et I’étude de leur impact potentiel sur les écosystémes
aquatiques récepteurs. Les risques de contamination des eaux superficielles par les produits
phytosanitaires de la vigne dépendent a la fois du risque li¢ a la matiere active et a son mode
d’application et du risque a la parcelle. Les risques de contamination des eaux liés a la matiére
active sur une parcelle sont évalués a partir des propriétés physico-chimiques des molécules.
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On y inclue également les caractéristiques liées aux calendriers culturaux (nature des produits
et quantités épandues, dates d’application sur la parcelle). Les risques liés a la parcelle
dépendent strictement de son aptitude a alimenter les flux de surface de par sa topographie
(pente, longueur de pente), son type de sol (croiité, battant, trés organique), ses propriétés
hydrologiques intrinséques (infiltrabilité) et les pratiques culturales (labour modifiant 1'état de
surface).

Sur ce bassin versant, la vigne occupe plus de 80% de la S.A.U avec une production
principale de vin rouge «de table ». Toutefois, sur ce bassin versant comme dans toute la
région, une amorce significative d’amélioration des cépages et de diversification culturale se
fait ressentir. Certaines parcelles du bassin versant, principalement des terrassettes d’acces
difficile sont laissées a 1’abandon. Certaines parcelles sont réservées a la culture de I’asperge
(2,4% de S.A.U.), d’autres aux céréales généralement du bl¢ (3,4% de la S.A.U) (Andrieux et
al., 1993).

2- La viticulture

2-1 Généralités

Au cours du XIX®™ siécle, un parasite (Plasmopora viticola), responsable du mildiou de la
vigne, a envahi presque tout le vignoble francais et la plupart des vignobles européens
(Lafforgue, 1928). A partir de 1895, I'utilisation du cuivre en viticulture pour lutter contre le
mildiou s’est généralisée et des applications de bouillie bordelaise par pulvérisation sur le
feuillage ont été systématiquement réalisées dans 1’ensemble des régions viticoles de France
(Branas, 1984). La bouillie bordelaise est le résultat de la neutralisation d’une solution
aqueuse de sulfate de cuivre (CuSOs, SH,0) par le lait de chaux (Ca (OH),) (Pouget, 1990).
L’activité antifongique et bactéricide des ions cuivriques Cu** intervient a plusieurs niveaux:
le cuivre bloque les processus respiratoires, freine la biosynthése des protéines et ralentit les
transferts d’éléments en diminuant 1’activit¢ membranaire (Rousseau, 1995). Cependant le
sulfate de cuivre n’est pas la seule forme de ce métal qui soit utilisée pour protéger la vigne.
En effet, le cuivre entre dans la composition de nombreux produits phytosanitaires sous
différentes formes (oxychlorure, hydroxyde ou oxyde de cuivre, divers fongicides organiques
de synthése...) ou est systématiquement utilisé en association avec d’autres produits
phytosanitaires d’origine organique. L’utilisation de fongicides organiques de synthése
comme:

- les dérivés de 1’acide dithiocarbamique: Zinebe (présence de zinc), Manebe (présence
de manganése), Mancozebe (présence de zinc et de manganese), Mancopper (présence
de cuivre et de mangan¢se),

- les acétamides: Cymoxanil toujours utilisé en association avec le cuivre,

- les phtalimides: Captafol, Folpel,

- les produits systémiques: Metaxyl, Phosetyl-Al...,
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en association avec le cuivre s’est généralisée depuis une cinquante d’années pour améliorer
les performances anti-mildiou (actions essentiellement préventives et curatives). Néanmoins,
les sels de cuivre restent aujourd’hui les rares fongicides autorisés en agriculture biologique
(Rousseau, 1995).

2-2 Pratiques culturales employées sur le bassin versant viticole de Roujan

La gamme de produits phytosanitaires utilisée sur la vigne est importante et couvre 1’ensemble
des pesticides (acarides, fongicides, herbicides et insecticides). Certains traitements sont
systématiques et « standardisés », comme le sulfatage et 1’application de la traditionnelle
bouillie bordelaise sur la partie aérienne des ceps de vigne (Louchart et al., 1997 : Brun,
1998 ; Besnard, 1999 ; Chaignon, 2001).

Parmi les pesticides appliqués et hormis le cuivre, connu pour son effet fongicide sur les
végétaux, les herbicides et en particulier I’Aminotriazole, le Diuron, la Simazine, le
Terbuthylazine et le Glyphosate ainsi que deux fongicides (Cymoxanil et Métaloxyl)
présentent un risque majeur de pollution des eaux aussi bien superficielles que souterraines
pour le Diuron, la Simazine et I’Aminatriazole et les fongicides (Legrand, 1991 ; Albanis,
1992 ; Garmouna et al., 1997-1998 ; Spliid et Koppen, 1998 ; Power et al., 1999 ; Clark et
Gloolsby, 2000).

Dans le cadre de cette étude et apreés enquéte aupres du viticulteur (Gilbin, 2002), les
principaux herbicides utilisés (Diuron, Simazine, Diquat, Paraquat, Terbuthylazine et
Glyphosate) sont appliqués au printemps, principalement en avril. Les principaux fongicides
(Cuivre, Folpel, Metalaxyl, Dinocap, Man¢be, Mirante, Mancozebe et Cymoxanil) sont quant
a eux appliqués sur I’ensemble de la période de croissance de la vigne (mars a fin ao(t - début
septembre). De plus, I’arsenic semble avoir été utilisé pour la protection de la vigne sous
forme de produits phytosanitaires d’origine diverse (arséniate de plomb, composé€s arsenicaux
méthylés présents dans certains herbicides).

IV Le bassin de la Peyne

La spécificit¢ de ce bassin, par rapport a d’autres bassins versants étudiés en France
concernent principalement sa forte anthropisation, sa zone climatique méditerranéenne (forte
variabilité inter- et intra-annuelle du régime pluviométrique avec des crues prononcées) et son
systtme de culture (couverture végétale discontinue et enracinement trés hétérogéne de la
vigne).

1- Caractéristiques générales

1-1 Caractéristiques climatiques

Les caractéristiques climatiques sont de type méditerranéen sub-humide a saison seche
prolongée, avec une pluviométrie annuelle moyenne de 650 mm (70 a 80 jours de pluie
par an, maximum en octobre et en février) et une évapotranspiration annuelle moyenne
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(ETP) de 1090 mm. Toutefois la pluviométrie est sujette a une variabilité inter et intra-
annuelle caractérisée par des orages diluviens et des crues parfois dévastatrices survenant
apres des périodes prononcées de sécheresse.

La température moyenne est de 10°C en hiver et de 20°C en été¢ (minima en janvier de 3 a
+11°C et maxima en juillet de +18 a 30°C). Les vents dominants sont la tramontane
(orientation NW, 33,7% des relevés), le mistral (NE, 16,4%), le grec (SE, 11,6%) et le
marin (S, 10,6%).

1-2 Contexte hydrogéologique

Le bassin versant de la Peyne (117 km?, latitude 43°30°N, longitude 3°19E) peut étre divisé
en deux ensembles géographiques distincts (Petelet, 1998):

[1] - La Haute vallée (zone amont) présente un relief accidenté (100 a 480 m d’altitude) et un

réseau hydrographique dense. Elle est essentiellement occupée par un écosystéme naturel
(forét sclérophylle méditerranéenne a chéne vert dominant, présence de chataigniers,
d’arbousiers) et une végétation de type garrigue.

[2] - La Basse vallée ou zone de plaine alluviale (zone aval) présente un relief plus adouci (20

a 100 m d’altitude) de petites collines cultivées principalement en vignes et fortement
anthropisées.

1-2-1 La haute vallée de la Peyne

Elle peut étre subdivisée en trois entités (Petelet, 1998):

[1] - Le nord du bassin constitué¢ de basaltes quaternaires, de marnes, argiles et conglomérats
de ’Eoceéne ainsi que des schistes Ordoviciens. L’exploitation des gisements de bauxite qui
reposait sur des dolomites du Jurassique a donné lieu a la mise a jour de profondes
excavations qui captent la totalité des écoulements superficiels.

[2] - La partie médiane, composée de calcaires et de dolomies du Dévonien répartis en deux
bandes Est-Ouest séparées par des schistes du Silurien. La bande nord draine la vallée de la
Peyne et alimente les captages et les sources de Pezénes les Mines, celle du sud présente des
zones de perte ou les eaux disparaissent en partie.

[3] - La partie sud constituée d’un massif shisto-gréseux du Silurien et de flyschs du
Carbonifére est considérée comme imperméable. Le barrage des Olivettes est construit sur
cette partie du bassin versant.

1-2-2 La basse vallée de la Peyne

On peut distinguer quatre formations géologiques principales (Petelet, 1998 ; Figure X-7):

[1] - Le haut de la basse vallée composé d’argiles, de gres et de calcaires (Trias),
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[2] - La majeure partie est recouverte par des terrains du Mioceéne, constitués d’argiles
gréseuses, de molasses sableuses ou de marnes avec des bancs calcaires et des conglomérats.
Localement on trouve des calcaires lacustres avec des niveaux de quartz (Roujan, Caux,
Alignan-du-Vent),

[3] - Des terrains pliocénes composés de breches et d’argile rouge a graviers et marnes jaunes
sont présents localement aux alentours de Caux et d’Alignan-du-Vent,

[4] - Dans les lits des principaux ruisseaux, on trouve des formations alluviales.

2- Lariviére: La Peyne

La Peyne s’étend sur 31,7 km de long, elle est alimentée par trois ruisseaux principaux: le
ruisseau de la Bayele, de la Prairie et de St Martial. A 1’échelle du bassin versant, la Peyne est
un affluent de petite taille, il en résulte une extension latérale réduite du lit de la riviére (100
m) accompagnée d’une réduction de 1’épaisseur des alluvions qui devienne plus fine et plus
argileuse, parametres impliquant une capacité réduite des formations aquifeéres. Hormis
quelques puits répartis sur la basse vallée, le bassin versant de la Peyne est considéré comme
sans ressource en eau exploitable pour des usages collectifs d’irrigation ou d’eau potable. Le
barrage des Olivettes, écréteur de crues et réserve d’eau pour l’irrigation, constitue une
barriere physique entre les deux parties du bassin versant. Sa capacité est de 6,7 millions de
m’. Il impose des débits entrant dans la partie aval relativement faibles. A 1’étiage, la plus
grande partie des débits de la Peyne est apportée par le drainage des formations de la basse
vallée principalement constituées par les nappes alluviales, miocénes et pliocénes de la basse
vallée.
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Figure X-7: Carte géologique simplifiée de la Basse Vallée du Bassin Versant de la
Peyne (D’apres Petelet, 1998).
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I - La voltampérométrie

La polarographie ou voltampérométrie introduite en chimie analytique par Heyrovsky en 1922
(Heyrovsky, 1966) est aujourd’hui une méthode physico-chimique trés largement utilisée en
spéciation. Elle permet d’accéder aux formes ¢électrochimiquement labiles des métaux
complexés ou non et de déterminer leur capacité de complexation et leur constante de stabilité
en fonction de leur labilité.

I-1- Principe et Appareillage

La voltampérométrie est une méthode d’analyse qui s’appuie sur une mesure de courant en
fonction du potentiel appliqué, dans des conditions qui permettent la réduction ou I’oxydation
de D’espece a I’électrode de travail choisie (Tiwangye, 1995). Le graphique — intensité¢ de
courant en fonction du potentiel appliqué a I’¢lectrode - obtenu expérimentalement, est appelé
voltampérogramme ou polarogramme.

L’appareillage permettant d’effectuer ces mesures est constitué d’une cellule comprenant trois

¢lectrodes plongées dans la solution a analyser a laquelle on ajoute un électrolyte inerte appelé
¢lectrolyte-support.

I-1-1 Les Electrodes

I-1-1-1 Electrode de référence
Pour les solutions aqueuses, 1’¢lectrode de référence adoptée par convention internationale
pour exprimer les potentiels d’électrode relatifs est I’Electrode Normale a Hydrogéne (ENH),
correspondant au systéme ¢lectrochimique:

2H'+2e¢ —PpH;

pour une solution a pH=0 saturée d’hydrogeéne gazeux sous pression de 1 atm.

Dans la pratique, ’ENH étant d’une utilisation difficile, on lui préfére des électrodes de
référence «opérationnelles » basées sur d’autres systémes électrochimiques. Pour les solutions
aqueuses, les deux principales sont:

- Hg/Hg,CL/KCI saturé, électrode de référence au calomel (ECS):
HgCl + 2 ¢ > Hg + 2CI

- Ag/AgCl/KCl saturé, électrode de référence au chlorure d’argent (Ag/AgCl):

AgCl + ¢ < Ag + CI
Les valeurs de potentiel de référence E.r par rapport a ’ENH sont respectivement égales a
0,244V pour I’électrode au calomel (KCI sat.) et a 0,197V pour celle au chlorure d’argent
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(KCl sat.) a 25 °C. 1l existe entre 1’¢lectrode de référence au calomel et 1’¢électrode au chlorure
d’argent la relation suivante: (Ei2)a, = (E 12)esc + (-0,042) le tout exprimé en volt.

I-1-1-2 Electrode de travail
Elle est encore nommeée électrode indicatrice, c’est a son contact que va se produire la réaction
d’oxydation ou de réduction de I’analyte suite a la variation de potentiel. Plusieurs types
d’¢lectrode existent:

- Electrode a film mince de mercure TMPE (Thin Mercury Film Electrode), caractérisée
par un champ de diffusion linéaire décrivant le flux des especes électroactives,

- Electrode a goutte de mercure tombante DME (Dropping Mercury Electrode),
caractérisée par un renouvellement des gouttes de mercure a un rythme controlé,

- Electrode i goutte de mercure pendante HMDE (Hanging Mercury Drop Electrode),
caractérisée par une goutte de mercure stationnaire suspendue a un capillaire de verre, sur
laquelle est appliqué tout le balayage de tension, précédé généralement d’un
enrichissement,

- Electrode a goutte de mercure statique SMDE (Static Mercury Drop Electrode). Elle
réunit les propriétés de la DME et de la HMDE. Pendant la mesure, la surface de la goutte
reste constante et statique (comme pour la HMDE) mais la phase compléte de balayage de
tension requiert plusieurs gouttes (renouvellement comme pour la DME).

I-1-1-3 Electrode auxiliaire
Afin de minimiser les effets de la chute ohmique, on introduit cette troisieme électrode,
généralement en platine, ce qui a pour conséquence de diminuer la déformation des
voltampérogrammes et de boucler le circuit d’¢lectrolyse. Il faut, tout de méme, veiller a
limiter la chute ohmique a une valeur raisonnable d’ou la nécessit¢ de rajouter, en
complément de la contre électrode, un électrolyte-support a la solution a analyser.

I-1-2 Electrolyte-support

L’analyse polarographique est toujours effectuée en présence d’un électrolyte suffisamment
concentré, non ¢électroactif donc « indifférent » vis-a-vis des réactions aux électrodes. Son
emploi permet de rendre la solution plus conductrice et de minimiser le courant de migration
(Wang, 1985). Les ions de cette substance additionnelle interviennent principalement pour
assurer le transport du courant électrique au sein de la solution électrolytique, sans nécessiter
un fort champ électrique donc avec une chute ohmique de tension minimale. A I’interface
mercure/solution, le courant n’est di qu’a la réduction ou a 1’oxydation de 1’ion électroactif.
Par contre dans le reste de la solution, le courant est transporté par le mouvement des ions de
I’¢électrolyte-support.
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I-1-3 Origine du courant résiduel

Ce courant a deux composantes. On peut attribuer une partie de celui-ci a la présence
d’impuretés électroactives, apportées soit par 1’électrolyte-support, soit par la surface de
I’¢lectrode. Il sera restreint par I’utilisation de produits de qualité ultrapure et par un nettoyage
trés soigné des électrodes et de la cellule électrolytique. Il convient, également, de chasser au
maximum 1’oxygene dissous électroactif, autre responsable de cette composante du courant
résiduel. La seconde composante est constituée par le courant capacitif qui résulte d’un flux
d’¢électrons qui charge la goutte de mercure par rapport a la solution. Cette composante du
courant résiduel non faradique meéne a la formation d’une double couche chargée a I’interface
¢lectrode/solution.

I-1-4 Dégazage des solutions
L’oxygene dissous dans les solutions est réductible et doit étre éliminé avant I’enregistrement

des polarogrammes. Une solution aqueuse au contact de 1’atmosphere présente a I’électrode
de mercure deux vagues distinctes liées a la présence d’oxygeéne dont I’une se distingue par un
maximum prononce.

La premiére vague résulte de sa réduction en péroxyde d’hydrogéne

Oxg)+2H + 2 ¢ » H,0,
La seconde correspond a la réduction en eau du péroxyde d’hydrogéne formé
H,0,+ 2H" +2 ¢ » 2 H,0

La présence et la réduction de I’oxygene peuvent constituer une géne lors du dosage en
couvrant les signaux des substances analysées (cas de 1’analyse de traces). De plus, le
péroxyde d’hydrogene formé au premier stade de la réduction de 1’oxygeéne peut réagir avec
certaines substances présentes dans la solution et créer ainsi des interférences.

1-2 Amélioration des techniques d’analyses voltampérométriques

En voltampérométrie, on impose une programmation de potentiel a 1’électrode de travail.
Cette perturbation entraine une réponse caractéristique du courant sur laquelle se base la
méthode.

- La programmation la plus classique est le balayage linéaire en potentiel, pour lequel le
potentiel appliqué a 1’électrode varie linéairement. Le courant résultant est enregistré
simultanément en fonction du temps et du potentiel. C’est la polarographie a courant
continu améliorée avec le mode ‘tast’ (intégration partielle du courant) qui permet de
mesurer le courant seulement en fin de goutte (DCT: Direct Current Tast). Le
polarogramme qui en résulte se présente sous forme de paliers, ces principaux avantages
résident dans un temps d’analyse plus court et une exploitation simplifiée des résultats.
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- Il existe une autre programmation de type impulsion de potentiel. C’est la polarographie
impulsionnelle (DP: Differential Pulse). Pour ce qui est de la mesure proprement dite, elle
consiste a effectuer soit une lecture de courant (DPN : Differential Pulse Normal ) soit
successivement deux breves (DPP : Differential Pulse Polarography), la premicre juste
avant le départ de I’impulsion et la seconde juste avant sa fin. La différence Ai entre ces
deux mesures de courant est affichée en fonction de la tension de balayage. La courbe
différentielle résultante revét 1’aspect d’un pic dont la hauteur est directement
proportionnelle a la concentration de 1’analyte.

- La polarographie impulsionnelle différentielle est beaucoup plus sensible que la
méthode polarographique classique. La plus grande sensibilité de cette méthode est liée au
fait qu’elle privilégie considérablement le courant faradique par rapport au courant
capacitif. En effet, les mesures étant effectuées a la fin de la vie de la goutte moment ou le
courant capacitif est le plus faible, cette technique permet d’obtenir des mesures trés
précises du courant faradique contrairement a la polarographie classique ou la partie
capacitive du courant est le facteur limitatif de la sensibilité (Osteryoung et Hasebe, 1976 ;
Bond, 1980 ; Bond et Jones, 1980). Pour s’affranchir de la trop grande faiblesse du
courant faradique par rapport au courant capacitif enregistré, en particulier lorsque la
concentration de la substance ¢lectroactive a déterminer est trop faible, le courant
faradique est rehaussé. On procéde ainsi, préalablement a la détermination
voltampérométrique, a une accumulation de substance électroactive pres de la surface de
I’¢lectrode indicatrice. C’est la méthode par redissolution anodique (ASV: Anodic
Stripping Voltammetry) qui peut étre améliorée en superposant a la rampe classique des
impulsions d’une valeur de quelques millivolts (DPASV: Differential Pulse Anodic
Stripping Voltammetry), qui ont pour but d’accroitre la sensibilit¢ de la méthode et
d’améliorer la limite de détection pour atteindre le domaine de I’analyse de traces (107-10°
" mol/l) (Bond, 1980 ; Davison et al., 1987). L’ASV comme la DPASV permettent
d’accéder a de trés faibles concentrations métalliques et d’évaluer des capacités de
complexation et des constantes de stabilit¢ dans des eaux naturelles de composition
complexe (présence de divers métaux et de maticres organiques hétérogeénes) (Shuman et
Cromer, 1979 ; Wilson et al., 1980 ; Bond et Jones, 1980 ; Kyle, 1987).

II- Optimisation des parameétres et des conditions opératoires de la DPASV

11-1 Ajout d’un tampon et/ou d’'un électrolyte-support

De nombreuses controverses existent au sujet des conditions d’analyses des métaux labiles.
Certains chercheurs préferent effectuer les analyses au pH de I’échantillon (Town et al.,
1995), d’autres les effectuent aprés addition d’un tampon, généralement, acétate. Tampon, qui
d’apres Peynot (1989), présente des propriétés complexantes vis-a-vis du cuivre. Il nous
semble comme Florence (1982/b) le préconise, que la détermination de la fraction toxique des
métaux doit étre réalisée en absence de tampon pour éviter d’altérer 1’échantillon originel.
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Compte tenu de cette remarque, nous avons choisi de ne pas utiliser de tampon mais
seulement un électrolyte support.

Le chlorure de potassium (KCI) pouvant modifier les équilibres et par conséquent la forme
initiale des especes (Urasa, 1996), le KNO; semble étre 1’¢lectrolyte-support le plus « neutre »
vis-a-vis des substances présentes dans les échantillons qui seront analysés ultérieurement. Il
sera directement ajouté en exces (0,1 M) a I’échantillon a tester sous forme de poudre de
composition pure de sorte que la migration n’influence pas la valeur du courant limite (Town
et al., 1995).

1I-2 Le temps de dégazage

L’oxygene est réductible a 1’électrode a goutte de mercure et sa réduction peut masquer les
autres phénomenes (Urasa, 1996). Une opération de désoxygénation est nécessaire pour
¢liminer I’oxygene. Elle se réalise en faisant barboter de 1’azote pur (gaz inerte) dans la
solution a analyser. Différents essais ont été réalisés, la durée du barbotage variant de 5 a 30
minutes. Tout I’oxygene potentiellement réductible a I’électrode de mercure est éliminé par un
dégazage sous azote pur de seulement 5 minutes (Shuman et Cromer, 1979 ; Aualiitia et
Pickering, 1986 ; Tubbing ef al., 1994). Durant la totalité de ’enregistrement, on conserve une
atmosphére d’azote au-dessus de la solution.

1I-3 La taille de la goutte

Elle doit posséder une faible surface afin d’étre facilement polarisable et un faible volume afin
d’optimiser la concentration de I’espeéce ¢€lectroactive et de minimiser son épuisement dans la
solution. Ces caractéristiques doivent étre constantes tout au long de la manipulation et
reproductibles d’un dosage a ’autre. Conformément aux travaux de Town ef al. (1995) une
taille de goutte intermédiaire d’une surface de 0,4 mm® a été retenue.

11-4 La durée d’équilibrage

C’est le temps nécessaire pour revenir a un régime de diffusion pure. Dans la littérature, les
valeurs pour ce parameétre oscillent entre 10 et 60 secondes. On a opté pour une durée de 30
secondes en référence aux travaux de Cheng et al. (1994).

11-5 La durée et le potentiel de préélectrolyse

La préélectrolyse est nécessaire a la formation de ’amalgame métal-mercure. La sensibilité de
la méthode dépend de sa durée. Elle est, le plus couramment, située entre 2 & 10 minutes. On a
choisi de travailler avec une durée de préélectrolyse de 3 minutes (Mansouri et al., 1992). Le
potentiel de la préélectrolyse, quant a lui, correspond a une valeur de potentiel a laquelle on
peut réduire le ou les cations a analyser. Le choix est fonction de la nature de 1’élément a
doser et du milieu dans lequel est effectué¢ 1’é¢tude (dosage d’un élément unique ou d’un
mélange complexe).

Dans le cas de I’étude de la spéciation du cuivre, on restreint le potentiel de déposition a
-0,65V pour éviter la formation d’intermétalliques et la réduction d’autres métaux présents
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dans les échantillons. Dans le cas d’une recherche de plusieurs métaux (cas des eaux de
drainage et des solutions de sol) on impose un potentiel de préélectrolyse de —1,65 V.

11-6 L agitation de la solution

Elle s’effectue grace a un axe rotatif qui tourne a vitesse constante et fait tendre a la
réhomogénéisation du liquide appauvri en substances. Aucun réglage pour la vitesse de
rotation n’est possible avec ’appareillage utilisé. La durée de ’agitation sera fonction de la
durée de la préconcentration, les deux €tapes étant simultanées.

11-7 Les parameétres électrochimiques

Pour que la substance dosée puisse donner lieu a une mesure qui ne subisse pas
d’interférences avec un autre composé présent dans la solution analysée, il est nécessaire que
son pic polarographique soit suffisamment distinct des autres pics. Deux parametres doivent
étre définis de fagon a obtenir la meilleure séparation possible des pics polarographiques.

II-7-1 La vitesse de balayage

D’aprés Town et al. (1995) la vitesse de balayage doit étre inférieure a 5 mV/s pour des
analyses en DPASYV, et comprise entre 5 et 20 mV/s pour I’ASV. La vitesse de balayage
choisie (2 mV/s) est la plus précise pour 1’appareil utilisé et est conforme aux différents
travaux de Florence (1982/b et 1989).

11-7-2 L’amplitude des impulsions
L’amplitude des impulsions doit permettre d’obtenir a la fois une bonne sensibilité et une

sélectivité satisfaisante (Town et al., 1995). Le choix d’une amplitude d’impulsions de 50 mV
constitue un bon compromis pour obtenir a la fois une bonne sensibilité¢ et une sélectivité
satisfaisante a I’analyse d’échantillons d’eaux naturelles.

Le tableau II-1 présenté dans le chapitre Méthodologies compile les valeurs retenues, pour les

différents parametres d’analyse précédemment détaillés, pour des conditions opératoires
optimisées en DPASV en mode HMDE.
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Les expérimentations et travaux de terrain ont ét€¢ soutenus par plusieurs programmes
scientifiques nationaux :

- Programme ACI « Eau et usage en zone méditerranéenne cultivée: diagnostic, prévision et
gestion de la contamination des eaux par les pesticides » sous la coordination de M. Voltz
(INRA, Montpellier) et en collaboration avec I’'UMR Hydrosciences (Maison des Sciences de
I’Eau, Montpellier).

- Programme CNRS «Devenir des contaminants dans I’environnement et effets sur les
¢cosystémes: interactions entre dynamiques physico-chimiques et dynamiques biologiques ».
sous la coordination de Ph. Hinsinger (INRA, Montpellier) et en collaboration avec le
Cemagref de Rennes.

Programme du Centre Francais du Riz « Impact de traitements phytosanitaires sur la qualité
des eaux issues des rizieres » sous la coordination de H. Fenet et en collaboration avec le
Laboratoire de Chimie Analytique (Facult¢ de Pharmacie, Montpellier), le Centre Frangais du
Riz (Arles) et la Tour du Valat.

Une partie des résultats obtenus ont été soumis pour publication dans des revues
scientifiques a comité de lecture:

Devez A., Gomez E., Gilbin R., Persin F., Elbaz-Poulichet F., Andrieux P., Casellas C.
Assessment of copper bioavailability by a combined approach associating chemical
measurement by DPASV and bioassay on alga Pseudokirchneriella subcapitata : Application
on vineyard runoff waters. Soumis

Certains articles sont en préparation :

Devez A., Gomez E., Fenet H., Casellas C. Impact of pesticides (Azimsulfuron, Oxadiazon,
Pretilachlor, Fipronil and Alphacypermethrin) on the quality of water discharged from rice
fields (Camargue, France).

Devez A., Gomez E., Fenet H., Jager C., Casellas C. Impact of three herbicides on algal
growth : binary mixture toxicity.

Ce travail a fait ’objet de communications orales ou par posters a des congres
scientifiques nationaux et internationaux:

Devez A.. Gomez E., Casiot C., Ait-Aissa S., Porcher J.M., Palluel O., Arrigo A.P., Elbaz-
Poulichet F., Casellas C. (2004). Assessment of water toxicity in a mining impacted site in the

South of France. Poster. 14th Annual Meeting Setac Europe. 18-22 avril 2004, Prague,
République Tcheéque.

Devez A, Gomez E., Fenet H., Jager C., Casellas C. (2004). Evaluating toxicity of binary
mixtures : Impact of three herbicides on algal growth. Poster. /4th Annual Meeting Setac
Europe. 18-22 avril 2004, Prague, République Tcheque.

Devez A., Gomez E., Casellas C., Persin F. (2003). Spéciation des métaux cuivre et zinc dans
les eaux de drainage issues d’un écosysteme cultivé soumis a des épandages de lisiers de
porcs et toxicité. Présentation orale et Gruttee Proceedings C 19 (4p.). Sieme Congres
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International du Gruttee : Micropolluants et Microorganismes dans 1’Environnement :
Analyse, devenir, élimination et risques sanitaires. 11 et 12 Septembre 2003, Paris, France.

Elbaz-Poulichet F., Seidel J.L., Devez A., Van Exter S., Casellas C., Voltz M., Andricux P.,
Moussa R. (2003). Présentation orale. Variabilité temporelle des éléments traces dans un
bassin Méditerranéen (la Peyne, France) - Relations avec le débit, le pH et les pratiques
agricoles. Conférence Internationale : Hydrology of the Mediterranean and semi-arid regions.
1-4 avril 2003, Montpellier, France. Proceedings parus dans les livres rouges de I’AISH: 278,
410-416.

Devez A., Gomez E., Gilbin R., Persin F., Casellas C. (2003). Le Cuivre : Spéciation et
Biodisponibilité dans les eaux de ruissellement de parcelles viticoles. Impact potentiel sur
I’écosysteme récepteur. Poster a la Journée Régionale Languedoc-Roussillon de ’AGHTM.
La Mise en (Euvre des Nouvelles Normes d’Eau Potable. Montpellier, France.

Devez A., Gomez E., Fenet H., Casellas C. (2003). Impact of pesticides on the quality of
water issued from rice fields (Camargue, France).
Poster. 13th Annual Meeting SETAC Europe. 27 avril -1 mai 2003, Hambourg, Allemagne.

Devez A., Gilbin R., Gomez E., Casellas C., Andrieux P., Persin F. (2002). Copper speciation,
bioavailability and toxicity in runoff waters from contrasted fields and receiving aquatic
ecosystems in a multipollution context. Poster. 12th Annual Meeting SETAC Europe. 12-16
mai 2002, Vienne, Autriche.

Devez A., Gilbin R., Gomez E., Casellas C., Andrieux P., Persin F. (2001). Bioavailability of
copper, zinc and arsenic in runoff waters from contrasted fields in a mediterranean vineyard
catchment. Poster. 11th Annual Meeting SETAC Europe. 6-10 mai 2001, Madrid, Espagne.

Fenet H., Gomez E., Pillon A., Lacoste C., Devez A., Boussioux A.M., Nicolas J.C., Balaguer
P., Casellas C. (2001). Estrogenic activity of alkylphenols in water and sediments of French
rivers. Communication orale. SETAC Europe 11th Annual Meeting, 6-10 mai 2001, Madrid,

Espagne.

Devez A., Gilbin R., Gomez E., Casellas C. , Persin F. (2001). Spéciation et Biodisponibilité
du Cuivre présent dans les eaux de ruissellement de parcelles viticoles. Poster. 4™ colloque
IHSS : Roéle et Comportement des Matieres Organiques dans 1’Environnement. 21-22
novembre 2001, Limoges, France.

Gilbin R., Pardos M., Andrieux P, Gomez E., Devez A., Casellas C. (2000). Coupling
Speciation and Bioassays for copper bioavailability assessment in runoff waters. Poster. Proc.
8™ European Conference on Analytical Chemistry, 8" Workshop on progress in analytical
methodologies for trace metal speciation, 5 septembre 2000, Lisboa, Portugal.

Gilbin R., Pardos M., Andrieux P, Gomez E., Devez A., Casellas C. (2000). Bioavailability of
copper in runoff water of a wine-growing Mediterranean catchment (Southern, France).
Présentation orale. Proc. 7th FECS Conference on Chemistry and Environment «Metal
Speciation in the Aquatic Environment ». 27-30 aott 2000, Porto, Portugal. Environ. Sci. and
Pollut Res., Special Issue 1, p26.
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