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INTRODUCTION 

O. LE DESTIN DES PESTICIDES DANS L'EAU SOUTERRAINE 

De tout temps, 11eau souterraine a été considérée comme une ressource 

nature" ement exempte de toute impureté. Ne dit-on pas "c1 ai re comme de 

11 eau de roche Il ? Les maximes du genre ne manquent pas. Ma 1 heureusement, 

cette confiance populaire envers 11eau souterraine slaccompagne d'une igno

rance quasi totale des processus qui en contrôlent 110ccurence. Ainsi, il 

nlest pas rare de rencontrer des gens qui véhiculent de fausses représenta

tions du milieu souterrain où 11imagerie populaire aime voir des lacs et des 

rivières souterraines coulant librement. Clest que le souterrain est tou

jours entouré de mystères et de craintes. N'est-ce pas 11endroit où lion 

situe 1lenfer! 

Le gestionnaire de la ressource eau-souterraine doit donc tenir compte 

de deux réalités: 

• La population considère que la pureté de 11eau souterraine est un acquis 

fondamental; 

• les mécanismes sly rattachant sont inconnus de la population. 

Le résultat est que toute atteinte à la qualité de 11eau souterraine 

est très mal perçue par les usagers et que l'identification des causes et 

des responsables est souvent sujette au scepticisme. 
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La qualité naturelle de 11eau souterraine et sa pureté lui viennent de 

son long séjour dans le milieu souterrain, où la filtration naturelle et les 

processus chimiques et biologiques la débarrassent, depuis toujours, des 

impuretés naturelles contenues dans 11eau qui sly infiltre. Cependant 1l in

dustria1isation de notre société, les activités agricoles y compris, a amené 

11apparition d'une multitude de nouveaux composés organiques synthétiques 

d'usages multiples, dont le destin final est presque toujours de s ' accumu1er 

dans 1lenvironnement. 

Clest ainsi que 11agricu1ture a augmenté ses rendements par 1luti1isa

tion, entre autres techniques, de 11épandage de pesticides (herbicides, 

fongicides, insecticides) qui permettent le contrôle des nuisances. Ainsi, 

11uti1isation des Resticides à des fins agricoles a atteint des proportions 

considérables. La diversité des produits a augmenté, de même que les quan

tités utilisées. 

L' app1ication de ces pesticides est sujette à certaines normes qui sont 

issues de 1 a pressi on du pub 1 i c quand, dans 1 es années 60 et 70, 11 usage 

croissant de ceux-ci a entraîné de graves problèmes de pollution des eaux de 

surface et a menacé 1 a survi e de certai nes espèces de prédateurs qui se 

retrouvaient en fin de ligne de la pyramide écologique. Cependant, la con

tamination des eaux souterraines est alors passée inaperçue. 

Clest que le mouvement des eaux souterraines est très lent. Ainsi, une 

eau contaminée aujourd'hui et qui s ' infi1tre ne refera peut-être pas surface 

avant plusieurs années de voyage souterrain. Donc, un problème de contami-
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nation de lleau souterraine est un problème à long terme qui peut demeurer 

ignoré pendant plusieurs années. La lenteur avec laquelle une contamination 

de lleau souterraine atteint usuellement les usagers a fait que les problè

mes ne font que commencer à être identifiés. Il est fort probable que par

tout au Québec de nombreuses nappes soient contaminées, et que tôt ou tard 

les usagers commenceront à se plaindre de la contamination. 

Les citoyens lésés se tourneront alors vers les agences gouvernementa

les, et les spécialistes devront proposer des solutions. Ce processus est 

déjà commencé et il appert que la connaissance du problème est insuffisante 

parmi les gestionnaires de la ressource. Dloù la pertinence de cette étu

de. 

Nous reconnaissons deux types de problèmes liés à la contamination de 

lleau souterraine. Premièrement, il y a les cas de contamination connus où 

des actions correctrices Si imposent; et deuxièmement, il y a les cas de 

contamination potentielle où des mesures préventives seraient désirables. 

Dans les deux cas, il est nécessaire dlévaluer, avec le plus de certitude 

possible, llimpact des mesures proposées via la prédiction du comportement 

des contaminants dans lleau souterraine des sites à llétude. 

Malheureusement, la détermination de la localisation, de llétendue et 

de la source de contamination de lleau souterraine est bien plus difficile 

que dans le cas des eaux de surface. Dans chaque situation, lion doit 

répondre aux difficiles questions suivantes: 
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• Dans quelle mesure les polluants organiques (pesticides) seront épurés de 

l'eau souterraine pendant son trajet dans le milieu souterrain? 

• Quels sont les mécanismes d'épuration et de transformation? 

o Quels sont les produits finals de ces transformations et leur toxicité? 

• A quelle vitesse ces polluants voyagent-ils? Donc, quand atteindront-ils 

les usagers? 

Pour répondre à ces questions, il est nécessaire de connaître les pro

cessus physi ques, chimi ques et bi 01 ogi ques qui contrôl ent le comportement 

des polluants organiques (pesticides) dans l'eau souterraine. 

L 'obtention de prédictions quantitatives fiables sur le destin des 

pesticides dans l'eau souterraine passe donc par la connaissance détaillée 

des processus qui ont cours dans le milieu souterrain. Ces connaissances, 

traduites en termes mathématiques précis utilisant des paramètres bien défi

nis, peuvent servir à construire des modèles déterministes. Ceux-ci sont un 

outil puissant d'analyse des problèmes de contamination de l'eau souterraine 

seront traité abondamment au chapitre 4. 

Auparavant, il importe de bien poser le problème et de faire le tour 

des connaissances actuelles concernant les processus influençant le destin 

des pesticides dans l'eau souterraine. Pour ce faire, deux types de proces

sus seront traités: l es processus de transport qui sont responsables du 



- 6 -

mouvement des pesticides et les processus de réaction qui sont responsables 

de la rétention ou de la dégradation des pesticides dans le sous-sol. 
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Chapitre 1 

LES PROCESSUS DE TRANSPORT 
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1. Les processus de transport 

Les processus responsables du transport des pesti ci des dans l es eaux 

souterraines sont principalement l'advection (aussi appelée convection) et 

l a di spersi on mécanique. Les concepts Si y rattachant sont l 1 objet des 

champs d'étude suivants: mécanique des fluides, hydrogéologie et mécanique 

des sols. 

Ce sont des disciplines assez anciennes et bien développées. Ceci 

explique le fait que les processus de transport soient bien connus alors 

qu 1 il en est tout autrement pour l es processus de réacti on où pl usi eurs 

connaissances fondamentales font défaut actuellement. 

La description de ces processus sera traitée en trois parties. Premiè

rement, une partie où sont présentés les concepts généraux de l'hydrogéolo

gie. Deuxièmement une partie où les processus de transport à l'oeuvre dans 

la zone saturée sont décrits. Finalement, une troisième partie portant sur 

le transport dans la zone vadose (zone non saturée). 

1.1. Le milieu souterrain 

L es eaux souterraines Si intègrent au cycle hydrologique qui englobe 

presque tous les mouvements de l'eau se produisant sur le globe terrestre. 

Le cycl e hydrol ogi que dans sa parti e terrestre et atmosphéri que est bi en 

connu de tous. Cependant, la partie souterraine l'est moins bien. La 

figure 1.1 illustre la place du milieu souterrain dans le cycle hydrolo-
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gique. L'eau qui sly infiltre revient à la surface après un séjour plus ou 

moins long. 

Dans le sous-sol, 11eau est limitée à occuper les interstices présents 

dans la matrice. Ainsi, dans un matériau granulaire, 11eau souterraine 

occupera les vides entre les grains (pores), alors que dans une roche, elle 

occupera 1 es fractures ouvertes. Presque tous 1 es matéri aux formant 1 a 

croûte terrestre renferment des interstices, si bien que 11eau souterraine 

est omniprésente dans le sous-sol. Toutefois, le volume d'eau que peut 

contenir un volume de milieu souterrain ne peut excéder la place disponible, 

soit le volume des interstices. 

La porosité, qui est définie comme le quotient du volume des inter

stices par le volume total de matériau, exprime la mesure de ce volume. Les 

différents matériaux formant le milieu souterrain ont des porosités très 

variables, qui vont de plus de 50 % jusqu'à moins de 0.1% pour certains rocs 

fracturés. 

Le milieu souterrain comprend deux zones correspondant aux teneurs en 

eau présentes (fi gure 1. 2). Premi èrement, près de 1 a surface, 1 a zone 

vadose, aussi appelée zone non saturée, o~ les interstices sont occupés par 

de l'air et de 11eau puis, en dessous, la zone saturée o~ 11eau souterraine 

occupe tout le volume des pores. C1est la surface de la nappe phréatique 

qui sépare ces deux zones. 
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La zone vadose comprend troi s zones. La première, 1 a zone du sol, 

s'étend de la surface jusqu'à la base des racines des plantes. Ainsi, 11eau 

qui, en s ' infi1trant, dépasse la limite inférieure de cette zone nlest plus 

disponible pour les plantes. Ensuite vient une zone intermédiaire, où les 

pores renferment un mélange d'eau et d'air. Finalement, juste au-dessus de 

la nappe phréatique se retrouve une zone saturée, appelée frange capillaire, 

car 11eau qu ' e11e contient y est retenue par succion capillaire. L'épais

seur de cette frange dépend du diamètre des pores. 

La formation saturée est appelée aquifère lorsque 11eau qui 110ccupe 

peut être exploitée. Ces formations sont aussi appelées nappes souterraines 

ou réservoirs souterrains. Ce ne sont donc pas toutes les formations géolo

giques qui peuvent être qualifiées dl aquifères. Le matériau d'un aquifère 

doit être suffisamment poreux et perméable pour fournir un débit exploita

ble. 

Les combinaisons, dans le milieu souterrain, de formations aquifères et 

de formations moins perméables, engendrent plusieurs types de nappes. Selon 

leur position, 11une par rapport à 1lautre, elles sont définies comme 1l in

di que 1 a fi gure 1. 3. Nous ne retenons que deux types généraux: premi ère

ment, 1 es nappes à surface 1 i bre que 1 a contami nati on Si i nfil trant peut 

atteindre directement; et deuxièmement, les nappes captives qui sont proté

gées par une couverture imperméable, mais possèdent quand même une zone de 

recharge vulnérable. 
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La fi gure 1.1 permet aussi de démontrer 11 aspect "cyc1 e ouvert" de 

11eau souterraine. Lion y voit qulun peu partout, la partie des précipi

tations qui nlest pas ruisselée, évaporée ou utilisée par la végétation 

s ' infi1tre et atteint la nappe où elle voyage pour finalement alimenter le 

réseau hydrologique maintenant ainsi un débit permanent, dit "débit 

d'étiage", observable même après plusieurs jours sans précipitations. Cette 

apparente indépendance envers les conditions météorologiques récentes vient 

bien sûr du temps de séjour très long des eaux souterraines, qui jouissent 

ainsi d'un excellent mécanisme régulateur. 

Notons que dans nos régi ons tempérées, 1 a surface de 1 a nappe 1 ibre 

nlest jamais très profonde et suit approximativement la topographie de la 

surface du sol, si bien que le sens d' écou1ement des eaux souterraines est 

bien souvent parallèle à celui des eaux de surface. 

Mais qulest-ce qui pousse les eaux souterraines à voyager ainsi? Ici 

entre en jeu la notion de charge hydraulique qui est une mesure de 11énergie 

mécanique par unité de masse de fluide. Cette notion, qui nlest pas parti

culière à 1lhydrogéo10gie, se résume dans 11équation de Bernoui11i: 

où: H: 
z: 
v: 
g: 

v2 

H=z+-+h 
2g 

charge hydraulique en équivalent hauteur d'eau (m); 
altitude par rapport au niveau de référence (m); 
vitesse de 11eau (mes- I ); 

accélération de la gravité (mes- 2 ); 
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h: pression hydrostatique en équivalent hauteur dleau (m). 

Le premier terme représente 11énergie potentielle de position, le deuxième 

représente 11énergie cinétique et le troisième représente 11énergie de pres

sion. Comme la vitesse dlécou1ement de 11eau souterraine est très lente, il 

est convenu de négliger le terme cinétique et 11équation de charge hydrau

lique devient alors simplement: 

H = z + h 

ou: H: charge hydraulique en équivalent hauteur dleau (m); 
z: altitude au-dessus du niveau de référence (m); 
h: pression hydrostatique en équivalent hauteur dleau (m). 

La charge hydraulique explique le déplacement des eaux souterraines de 

la façon suivante: lorsque il y a une différence de charge hydraulique 

(donc une différence dlénergie mécanique) entre deux points et que 11eau est 

libre de circuler, la première loi de la thermodynamique prédit un déplace

ment de 11 eau du poi nt de pl us grande charge. LI énergi e perdue dans ce 

déplacement se dissipe par friction dans les pores. La perméabilité est une 

mesure de cet effet de friction. Elle a été définie de façon expérimentale 

par Darcy: 

Q = - K i A 

ou: Q: débit traversant le milieu goreux ~m3"s-1); 
K: constante de proportiona1ite (m"s- ); 
i: gradient hydraulique (adimensionne1); 
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A: aire de la section perpéndicu1aire au débit (m2 ). 

Un schéma de 11 expéri ence de Da ~Cy se trouve à 1 a fi gure 1. 4. La constante 
1 

de proportiona1ité K est appe1é~ le coefficient de perméabilité ou la con-

ductivi té hydrau1 i que. La vitefse de Da rcy, obtenue de 11 équati on précé-

dente, est: 1 

v = K i 
D 

ou: vitesse de Darcy <mos-I ); 
coefficient de perméabt1ité (m·s-I); 
gradient hydraulique (fdimensiOnne1). i : 

1 

Elle nia aucune signification physique mais demeure un concept pratique 

qui servira de base au modèle de déplacement de fluides en milieu poreux. 

Le lecteur désireux dlen savoir plus sur 1 1 hydrogéologie peut consulter les 

manuels suivants: 

• DAVIS, S.N. et R.J.M. DE WIEST (1966). 
Hydrogeo1ogy. John Wiley & Sons, New York, 463 p. 

• FREEZE, R.A. et J.A. CHERRY (1979). 
Groundwater. Prentice-Ha11, 604 p. 

• MARSILY, G. de (1981). 
Hydrogéologie quantitative. 
Éditeur, Paris, 215 p. 

Collections Sciences de la Terre, Masson 
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Fi gure 1.4: L'expérience de Darcy 
(Tire de Davis et De-Wiest (1966) page 157) 
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1.2 Le transport en milieu saturé 

Dans la zone saturée, c'est quasi exclusivement sous forme dissoute que 

les contaminants (y compris les pesticides) sont transportés. En effet, les 

vitesses y sont trop lentes pour entraîner des particules, et de plus, le 

milieu poreux agit comme un immense filtre. Il y a trois phénomènes qui 

sont réputés être responsables de ce transport, et ce sont: 

• l' advecti on; 

• la diffusion moléculaire liquide; 

• la dispersion mécanique. 

L'advection est sans doute le plus simple de ces trois phénomènes. Il 

s'agit du transport des contaminants par l'eau qui les contient pendant son 

déplacement dans la nappe. La vitesse du déplacement par advection est 

égale à la vitesse de déplacement de l'eau dans les pores du milieu. 

La diffusion moléculaire liquide est un phénomène bien connu. Cette 

diffusion est causée par le mélange continu des molécules d'un liquide dû au 

mouvement brownien. Ce phénomène de di ffusi on tend à effacer 1 es di ffé

rences de concentrations, si bien qu'un front de pollution bien net entre 

une zone contaminée et une zone pure sera remplacé par une zone de transi

tion de plus en plus large, où la concentration variera de façon continue et 

de moins en moins abruptement. 
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Dans les milieux poreux saturés, la présence de solides ralentie la 

diffusion moléculaire par rapport à ce qulelle serait en eau libre. Si bien 

que, comme mécanisme de transport, elle est négligeable par rapport à 

lladvection sauf pour les cas où la vitesse de lleau souterraine est très 

lente. A ce chapitre, il faut remarquer que le déplacement de lleau dans 

les pores donne lieu à un autre mécanisme dlétalement, la dispersion méca

nique, qui surpasse en magnitude la diffusion moléculaire. 

La dispersion mécanique nlest pas, à proprement parler, un mécanisme de 

transport des polluants dans les milieux poreux. Cependant, elle modifie de 

façon perceptible llallure des fronts de contamination en déplacements 

(figures 1.7 et 1.8). 

La dispersion mécanique est causée par les différences de vitesse et de 

direction de lleau dans les pores. Ces différences font que les contami

nants à lléchelle des pores utilient une multitude de trajectoires différen

tes plus ou moins rapides et plus ou moins parallèles. Il en résulte, à 

lléchelle macroscopique, un effet dlétalement similaire à celui causé par la 

diffusion. 

Les différences de vitesses microscopiques ici en cause sont dues aux 

mul ti pl es effets des fronti ères rencontrés par 11 eau voyageant dans les 

pores. Ces effets sont de trois types: 
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• La vitesse de l'eau est nulle à la limite pore-solide, ce qui crée un 

gradient de vitesse à 11intérieur de chaque pore similaire à celui observé 

dans un tube capillaire (figure 1.5 a); 

• les différences de dimension entre les pores font que les vitesses varient 

aussi entre les pores (figure 1.5 b); 

• l'eau doit suivre des chemins tortueux entre les pores, de sorte que la 

direction d' écou1ement fluctue autour d'une direction moyenne (figure 

1.5 cl. 

Il Y a un autre phénomène mi croscopi que causé par le dép1 acement de 

1 leau dans les pores, mais dont 11effet ne peut être incorporé au concept de 

dispersion mécanique. Il slagit de 11effet des pores en cul-de-sac où la 

vitesse de 11eau est nulle et les contaminants entrent et sortent par diffu

sion seulement (figure 1.6). Ces pores en cul-de-sac ont un effet retarda

teur sur une partie des contaminants en déplacement. 

Il existe cependant un cas où 1 e transport en mi lieu poreux ne pourra 

pas être conceptualisé de façon aussi simple. Il s'agit du cas des milieux 

fracturés, où 11 hétérogénéi té et 11 ani stropi e marquée causent de nombreux 

problèmes. Dans ce cas, le principal phénomène en cause est l 1 advection et, 

compte tenu des vitesses parfois assez grandes à laquelle 11eau voyage dans 

l es fractures et de 11 ori entati on des fractures, il est fréquent de voi r 

ressurgir les contaminants assez rapidement à des endroits imprévisibles et 

éloignés de la source. 
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Figure 1.5: Mécanismes de la dispersion 
(Tiré de Fried et Ombarnous (1971) page 177) 
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1.3 Le transport en milieu non saturé 

Dans le milieu non saturé, l'addition d'une nouvelle phase, la phase 

gazeuse, vient comp1 iquer le problème. Il existe peu de connaissances 

appliquées concernant les mécanismes de transport dans la phase gazeuse du 

so 1. Cependant, il semble que ces phénomènes soi ent nég1 i geab 1 es par rap

port aux phénomènes de transport dans la phase liquide, de telle façon que 

la phase gazeuse est souvent ignorée comme médium de transport (Enfie1d et 

al., 1982). 

Le transport dans la phase liquide en milieu poreux non saturé se fait 

principalement par les plus petits pores qui sont complètement saturés et où 

l'eau peut circuler de la même façon que dans un milieu poreux saturé. 

L'advection y est donc le principal mécanisme de transport. Les grands 

pores sont, eux, partiellement remplis d'air et il n'y a qu'une mince couche 

d'eau retenue sur les parois. 

De plus, ce film d'eau est pratiquement immobile et ne participe donc 

pas au transport par convection. Il en résul te que cette phase immobile a 

un effet similaire à celui des pores en cul-de-sac. Les contaminants qui y 

diffusent y sont retardés avant d'être retournés, aussi par diffusion, dans 

la phase mobile où la convection est active. 

De plus, dans la zone non saturée, la pression hydrostatique est néga-

1tive car l'eau y est retenue par les tensions capillaires et autres. 

L'équation de Bernoui11i, de même que celle de Darcy y sont toujours valides 
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à l'exception que la perméabilité Ky est fonction du degré de saturation 0. 

k dimi nue quand 0 dimi nue. Le résu1 tat est que 1 e transport est beaucoup 

plus lent dans la zone vadose que dans la zone saturée. Cependant, suite à 

des précipitations importantes, il peut se former, dans la zone non saturée, 

des hori zons saturés qui mi grent rapi dement vers 1 a nappe. Le caractère 

aléatoire de ce phénomène rend encore plus difficile l'évaluation du compor

tement des pesticides dans la zone vadose. 
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Chapitre 2 

PROCESSUS PHYSIQUES ET BIOCHIMIQUES 
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2.1 Introduction 

Les propriétés physiques et chimiques des pesticides en relation avec 

les caractéristiques propres à un milieu donné sont à l'origine d'une multi

tude de processus qui vont influencer le transport et la transformation de 

ces produits dans le milieu souterrain. 

Suite à l'application d'un pesticide à la surface du sol, plusieurs 

mécanismes interviennent pour retarder sa migration vers les nappes souter

raines. Ces différents mécanismes peuvent être répartis de la manière sui

vante: 

• Processus physiques: 

- volatilisation; 

- adsorpti on • 

• Processus chimiques et biochimiques 

- photodécomposition; 

- dégradation chimique; 

- dégradation par les microorganismes; 

- dégradation par les plantes. 
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L 1 importance relative de chacun de ces mécanismes sera fonction des 

propriétés physico-chimiques des pesticides, des caractéristiques physiques 

du sol, de même que de certains facteurs environnementaux. Le destin final 

des pesticides dans les systèmes souterrains sera donc déterminé par le 

résultat de ces diverses interactions. 

2.2 Processus physigues 

2.2.1 VOLATILISATION 

2.2.1.1 Principe 

La volatilisation fait référence au transfert d'une substance de la 

surface du sol vers 1 1 atmosphère. Cette conversion à l'état vapeur permet à 

plusieurs composés organiques de s'échapper du milieu pour ensuite être 

diffusés dans l'air ambiant. 

La tendance que possède un composé à se volatiliser est reflétée par sa 

pression de vapeur. Selon les standards de la chimie organique, la majorité 

des pesticides ont une pression de vapeur faible, c'est-à-dire inférieure à 

10-3 mm Hg à 20°C. Mais vu les quantités importantes de produit qui sont 

appl iquées, les pertes par volatil isation peuvent devenir significatives. 

Toutefois, on considère généralement les pesticides dont la pression de 

vapeur est pl us basse que 10-6 mm Hg à 20°C comme étant non vol ati 1 s 

(Dubois, 1979). 
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Dans le milieu souterrain, la volatilisation est principalement une 

question de migration vers la surface du sol, suivie d'une dissipation dans 

11 atmosphère. La diffusi on joue donc un rôl e si gnifi catif dans le pro

cessus. Toutefois, certains auteurs (Acree et al., 1963; Hartley, 1969) ont 

suggéré que le mécanisme de co-distillation (distillation à la vapeur) pou

vait parfois augmenter le taux de volatilisation. Les pesticides pourraient 

ainsi être dissipés dans l'atmosphère par co-distillation avec la vapeur 

d'eau, à mesure que celle-ci s'échappe de la surface du sol. L'évaporation 

de l'eau aiderait donc le pesticide a se volatiliser, et ceci expliquerait 

en partiel es pertes pl us él evées qui sont obtenues, en comparai son de 

celles qui seraient normalement prédites à partir des pressions de vapeur 

des deux substances. 

Menti onnons cependant que cette hypothèse a soul evé pl usi eurs contro

verses (Lichtenstein et Schultz, 1961; Spencer et Cliath, 1969) et on 

a ffi rme généralement que pour les sols l es pertes de contami nants causées 

par ce mécanisme sont insignifiantes. 

2.2.1.2 Facteurs qui influencent le processus 

Quoique le potentiel d'un composé à se volatiliser soit relié à sa 

pression de vapeur inhérente, son taux de volatilisation va dépendre de la 

méthode d'application, des principaux facteurs qui contrôlent son comporte

ment dans le milieu souterrain et de toute une gamme de conditions environ

nementales. 
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Le taux selon lequel une substance peut s'échapper de la surface du sol 

étant contrôlé par la diffusion, les pertes par volatilisation sont donc 

fortement influencées par les conditions atmosphériques, telles que la tem

pérature, la teneur en humidité et la vitesse de l'air au voisinage de la 

surface du sol. 

De plus, étant donné que le processus implique la désorption du pesti

cide à partir du sol, son mouvement ascendant vers la surface, puis sa vapo

risation dans l'atmosphère, les différents facteurs qui affectent l'adsorp

tion vont également influencer la volatilisation. 

Selon Spencer (1983), les interactions avec le sol diminuent grandement 

la pressi on de vapeur des pesti ci des. L'étendue de cette réduction dépend 

principalement de la concentration du pesticide, du pourcentage d'eau dans 

le sol et de son contenu en matières organiques. Ainsi, pour les substances 

non ioniques ou faiblement polaires, dont le mécanisme d'adsorption s'effec

tue surtout par le biais des forces de Van der Waals, la teneur en matières 

organiques dans le sol jouera un rôle important sur le potentiel de volati

lité. Également, en raison de l'augmentation du degré d'adsorption qu'elle 

provoque, une baisse dans le contenu en eau du sol va contribuer à faire 

décroître la pression de vapeur de ces substances, donc à réduire les pertes 

par volatilisation. 

Soul i gnons toutefoi s que dans le contexte des eaux souterrai nes, la 

volatilisation ne constitue pas un processus efficace de dissipation si le 

pesticide a migré au-dessous de la table d'eau. Le potentiel de volatilité 
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dlune substance nlaffecte donc plus sa persistance une fois la zone saturée 

atteinte, puisque le composé est alors sous forme dissoute et que le proces

sus de volatilisation implique nécessairement la présence dlune phase 

gazeuse. 

2.2.2 ADSORPTION 

2.2.2.1 Principe 

Le comportement des pesticides dans le milieu souterrain est régi en 

grande partie par les interactions qui slétablissent entre le composé et la 

matière particulaire du sol. Les phénomènes dladsorption et de désorption 

pouvant retarder efficacement la migration des pesticides dans le sol, la 

connaissance de ces processus slavère très importante en regard du transport 

des contaminants vers les nappes souterraines. 

2.2.2.2 Composition du sol 

Le sol est habituellement constitué dlun mélange de sable, de silt, de 

particules argileuses et de matières organiques, qui est recouvert dlun 

mince film de colloïdes organiques et inorganiques, dioxydes métalliques et 

de biomasse microbienne (Dubois,1979). 

Lladsorption étant un phénomène de surface, les constituants du sol les 

plus susceptibles dlêtre impliqués dans le processus sont ceux qui possèdent 

une grande surface spécifique (laquelle est généralement associée aux très 
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petites particules) ou encore des sites très réactifs sur lesquels peuvent 

se fixer diverses substances. Ainsi, llaccumulation des pesticides à la 

surface de la matière particulaire sleffectuera principalement sur les 

argiles (surtout la kaolinite et la montmorillonite) et sur la matière orga

nique, lesquels sont dotés d1une très grande capacité d1adsorption. 

A. Structure des argiles 

Les minéraux argileux appartiennent à la famille des phyllosilicates 

qui, comme leur nom llindique, ont une structure dominée par la présence de 

plans infinis de tétraèdres Si04• Dans ces plans, tous les atomes d10xygène 

de la base des tétraèdres sont partagés avec les tétraèdres adjacents. 

Souvent, on y note aussi la présence parallèle de plans infinis d10ctaèdres 

X0 6 , où X peut être un atome de magnésium ou d1aluminium. Cette coexistence 

des plans est due à la dimension presque identique des mailles tétraédriques 

et octaédriques, ce qui permet la juxtaposition des plans avec partage des 

entités 0 ou OH. Ainsi, tout dépendant de 1 1 agencement des couches octaé

driques et tétraédriques, et des substitutions possibles entre les atomes Mg 

et Al, on pourra distinguer plusieurs types de phyllosilicates. 

Selon leur structure, les minéraux argileux sont classés en deux 

groupes principaux. 

Kaolinite 

Montmori 11 oni te 

T-O 

T -O-T 

(tétraèdre-octaèdre) 

(tétraèdre-octaèdre-tétraèdre) 
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1. Groupe de la kaollnlte 

Les argiles de ce groupe possèdent une structure formée par la jonction 

d'une couche tétraédrique avec une couche octaédrique. Les atomes d'oxygène 

au sommet des tétraèdres remplacent les groupements hydroxyles dans la 

couche octaédri que. Les couches T -0 sont rel i ées entre ell es au moyen de 

liaisons hydrogènes qui s'établissent entre les oxygènes et les hydrogènes 

appartenant à des plans adjacents (figure 2.1). 

2. Groupe de la montmorlllonlte 

La structure de ce type d'argile est caractérisée par l'existence d'une 

couche octaédrique prise en sandwich entre deux couches tétraédriques T-O-T, 

qui sont reliées entre elles par des forces de Van der Walls. Ces argiles 

peuvent facilement être séparées par des molécules d'eau, d'où leur proprié

té de gonfler en adsorbant de l'eau. 

Les substitutions isomorphiques sont très courantes dans la structure 

des argiles. Ainsi, Al peut remplacer Si dans les couches tétraédriques et 

Fe, Li, Mn et Cr peuvent remplacer Al et Mg dans les couches octaédriques. 

Ces substitutions débalancent la charge ionique totale du cristal et l'excès 

des charges négatives est compensé par des cations qui sont retenus à la 

surface des couches. Ceux-ci sont plus ou moins échangeables, et ils 

servent aussi à relier les couches entre elles. 



Figure 2.1: 
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, 
CATIONS ECHANGEABLES 

n H2 0 

• = ALUMINIUN , FER, MAGNÉSIUM 

o ET. = SILICIUM, OCCASIONNELLEMENT ALUMINIUM 

Structure de la kaolinite 
(Weber, 1972) 
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Figure 2.2: Structure de la montmorillonite 
(Weber, 1972) 
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Ainsi, les substitutions isomorphiques particulières aux argiles sont 

responsab1 es de 1 eurs propri étés dl adsorpti on, étant donné 1 a possi bi 1 ité 

d'échange de cations entre le minéral et le milieu environnant. La tendance 

d'une argile à adsorber un cation est représentée par sa capacité d'échange 

cationique (CEC) qui est définie comme étant le nombre total de cations 

échangeables qulune argile peut retenir. 

Remarquons que dans le cas de la kaolinite, les cations échangeables ne 

se retrouvent qu'à la surface des minéraux, tandis que dans le groupe de la 

montmori1lonite, les cations entre les couches sont également échangeables. 

B. Structure de la matière organique 

Les matières organiques contenues dans le sol peuvent être partagées en 

deux classes distinctes: les substances non humiques et les substances humi

ques. 

Les substances non humiques comprennent une grande variété de composés 

appartenant à des groupes chimiques bien définis, parmi lesquels on retrouve 

des hydrates de carbone, des protéines, des acides aminés, des graisses, des 

cires, etc. Le caractère 1ipophi1ique de ces substances jouera un rôle 

particulièrement important dans 11 adsorption des composés non ioniques, 

comme on le verra un peu plus loin. 

Les substances humiques, qui constituent la majeure partie de la 

matière organique contenue dans le sol, peuvent être subdivisées en trois 
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Ohcr~Nc~ >-c-o ~o 
')--IH H2 "=(-
CH 2 0 OH 

1 
CO - N H - Ce H 18 03 N 

Structure hypothétique d'une molécule d'acide humique 
(Weber, 1972) 
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catégories. Ainsi, tout dépendant de la solubilité des différentes frac-

tions, on a: 

• les acides humiques (solubles dans les bases); 

• les acides fu1viques (solubles dans les bases et les acides); 

• 1 'humus (insoluble dans les bases et les acides). 

Quoique la structure des acides humiques n'ait pas encore été clairement 

élucidée, ces polymères de composés aromatiques contiennent généralement des 

groupements fonctionnels des types suivants: 

carboxy1 
OH phéno1ique 
OH alcoolique 
carbony1 
amino 
méthoxy 

COOH 
~ -OH 
R-OH 

C=O 
NH-R ou NH 2 
R-OCH3 

Principalement en raison de la présence des groupes carboxyliques et OH 

phéno1iques, les acides humiques sont fortement responsables de la capacité 

d'échange cationique de la matière organique. 

C. Autres constituants 

Parmi les autres constituants du sol qui peuvent aussi jouer un rôle 

dans l'adsorption, on retrouve les oxydes et les hydroxydes métalliques de 

silice, de fer et d'aluminium. Habituellement omniprésents dans les sols 
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étant donné qu l i1s proviennent de 11a1tération des minéraux, certains 

dlentre eux (comme 1I a110phane), peuvent présenter une très grande surface 

dladsorption. 

Comme on peut le constater, le sol est un milieu dlune grande corn

pl exi té dans 1 eque1 pl usi eurs substances peuvent compéti ti onner pour des 

sites dladsorption. Ainsi, dans certains types de sols, la surface des 

minéraux dlargi1e peut être recouverte de matières organiques. Lladsorption 

de 1 a mati ère organi que sur 1 es argil es peut alors modifi er 1 a surface de 

ces dernières influençant ainsi le degré dladsorption dlautres composés. 

2.2.2.3 Mécanismes dladsorption 

Les différents mécanismes qui entrent en jeu lors de 11 adsorption 

peuvent être classés de la manière suivante: 

• Adsorption physigue: 

- forces de Van der Waals; 

- liaisons hydrogènes; 

- protonation • 

• Adsorption chimigue 

- échange ionique; 
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- transfert de charge; 

- complexation. 

A. Forces de Van der Waals 

Les forces de Van der Waals sont des liaisons faibles qui résultent de 

la contribution de différents types d'interactions électrostatiques telles 

que: 

Keesom: dipôle - dipôle; 

Debye: dipôle - dipôle induit; 

London: dipôle induit - dipôle induit. 

Ces interactions joueront un rôle important dans le cas de molécules 

neutres ou non polaires, mais qui contiennent des groupements polarisables. 

Ainsi, plusieurs pesticides organochlorés auront fortement tendance à 

s'adsorber sur les sites hydrophobes de la matière organique. Ce mécanisme 

sera d'autant plus favorisé qu'il y a libération de molécules d'eau à partir 

de la surface d'adsorption, ce qui contribue à augmenter l'entropie du sys

tème. 

B. liaisons hydrogènes 

Les liaisons hydrogènes résultent de l'interaction entre une liaison 

X~ présentant un moment dipolaire et un atome Y pourvu d'un doublet d'élec-
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trons libres (0 ou N). Elle correspond à un type particulier dl interaction 

dipôle-dipôle, dans lequel l'atome d'hydrogène sert de pont entre deux 

atomes électronégatifs. 

La présence de certains groupements fonctionnels prend toute son impor

tance lors de l'établissement des liaisons hydrogènes. Ainsi, pour des 

mol écul es à caractère basi que ou contenant un groupement NH, comme par 

exemple les s-triazines, des études infrarouges ont démontré l'existence 

d'un lien hydrogène entre la fonction amino et un atome d'oxygène apparte

nant à l'un des nombreux groupements fonctionnels de la matière organique. 

Dans le cas où les conditions du milieu sont telles que le pesticide basique 

demeure sous forme moléculaire, un tel mécanisme serait prépondérant (figure 

2.4) • 

Des liai sons hydrogènes peuvent égal ement être établ ies entre divers 

composés organiques et un atome d'oxygène ou un groupement hydroxyle situé a 

la surface des couches d'argile, comme on peut le voir à la figure 2.5. 

Un type particulièrement important de liaison hydrogène est celui dans 

lequel on retrouve une association entre le pesticide et une molécule d'eau 

qui est elle-même reliée par attraction électrostatique, via son atome 

d'oxygène, avec un cation échangeable de l'argile. L'existence d'un tel 

mécanisme pour lequel le cation est hydraté a été démontrée chez plusieurs 

composés organiques renfermant des atomes d'azote ou d'oxygène (Green, 

1974). 



Figure 2.4: 
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Adsorption d'une s-triazine sur la matière organique par liai
sons hydrogènes 
(De Haan, 1976) 
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o 
\1 

R- C-O ---- HO - argile 
1 
R 

Adsorption de différentes molécules à la surface de l'argile 
par le biais de liaisons hydrogènes 
(Green, 1974) 
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c. Protonation 

L'adsorption peut également se produire via une attraction coulombienne 

résultant des charges électriques opposées du site d'adsorption et de la 

molécule adsorbée. 

Ai nsi, tout dépendant du pH du mi 1 i eu, un composé de 1 a fami 11 e des 

s-triazines, par exemple, peut être sujet à une telle association par proto

nation. Dans ce cas, la molécule est convertie en cation, lequel peut être 

adsorbé électrostatiquement sur la matière organique ou sur les minéraux 

argileux (figure 2.6). L'adsorption maximum se produira à un pH environ 

égal au pKa de la molécule des s-triazine considérée. 

D. Échange ionique 

Les processus d'adsorption par échange ionique se produisent presqu1ex

clusivement à la surface de particules colloïdales, car celles-ci possèdent 

une charge électrique relativement élevée comparativement à la grandeur de 

leur surface. 



Fi gure 2.6: 
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Adsorption d'une s-triazine par protonation 
(De Haan, 1976) 
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Dans le cas des argiles, cette charge (habituellement négative comme il 

a été montré précédemment) résulte généralement de la substitution isomor

phique à l'intérieur de la particule, et elle est compensée par 

l'accumulation d'ions de charge opposée à la surface du minéral. Ainsi, 

l'adsorption par échange ionique se produira lorsqu'un cation retenu à la 

surface d'une couche d'argile est remplacé par un autre cation du milieu, ou 

encore par une molécule polaire, à la condition toutefois que sa taille lui 

permette de s'insérer entre les couches du minéral. 

En ce qui a trait à la matière organique, ses propriétés d'échange 

cationique proviennent de l'ionisation d'un ou de plusieurs de ses groupe

ments fonctionnels à caractère acide, tels que les groupes carboxyliques et 

OH phénoliques. Un cation associé à la matière organique pourra donc ~tre 

remplacé par un autre cation, comme dans le cas des minéraux argileux. 

Soulignons toutefois le fait que la capacité d'échange cationique de l'acide 

humique est généralement plus élevée que celle de l'argile. 

E. Transfert de charge 

Les interactions par transfert de charge s'établissent entre une molé

cule pouvant donner des électrons et une autre servant d'accepteur d'élec

trons. Ce type de liaison implique donc le recouvrement partiel des orbi

tales moléculaires respectives, de m~me qu1un échange partiel des densités 

électroniques. 
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De tel s comp1 exes donneur-accepteur ont été fréquemment proposés pour 

expliquer 1 1 adsorption des s-triazines sur la matière organique; il 

semblerait que dans ce cas, la liaison soit établie à partir d'un groupement 

aromatique de la molécule diacide humique (Thompson, 1968; Hayer et al., 

1968) • 

F. Complexation 

L'adsorption par échange de ligand entraîne la formation d'un complexe 

entre une molécule possédant des groupements liants, c'est-à-dire des 

groupements comprenant des atomes capables de fournir des électrons, et un 

cation métallique habituellement un métal de transition ayant des orbitales 

d vides susceptible d'accepter un doublet électronique. La formation d'une 

telle liaison coordonnée implique qulun des atomes ait une déficience en 

électrons (métal), alors que 11 autre possède un surplus d' é1ectrons 

(ligand). 

Ce type de mécanisme a été proposé par Hamaker et Thompson (1972) pour 

expliquer 11 adsorption des s-triazines sur des métaux de transition associés 

aux acides humiques, comme on peut le voir à la figure 2.7. 
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Figure 2.7: Adsorption par complexation d'une s-triazine sur la matière 
organique 
(Hamaker et Thompson, 1972) 
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2.2.2.4 Facteurs qui influencent le processus 

A. Caractéristiques physico-chimiques du pesticide 

Le degré d'adsorption d'un pesticide sera fortement relié à sa nature 

intrinsègue (caractère chimique), c'est-à-dire la grosseur de la molécule, 

sa polarité, sa polarisabi1ité, la nature et la position de ses groupements 

fonctionnels, la présence d'insaturations, etc. Ces différentes propriétés 

détermineront jusqu'à un certain point la nature des interactions qui vont 

s'établir avec les colloïdes du sol. 

Une autre propriété importante à considérer est la constante de disso

ciation, qui indique le degré d'acidité ou de basicité du composé. Pour des 

herbicides tels que le 2,4-D* et l'atrazine, la valeur du pKa déterminera, 

en foncti on du pH du sol, si 1 e composé se retrouve pri nci pal ement sous 

forme ionique ou sous forme moléculaire. Le caractère ionique sera appelé à 

jouer un rôle très important dans la détermination du degré d'adsorption du 

pesticide dans le sol. 

Les résultats de plusieurs auteurs (Bailey et White, 1970; Mackay, 

1980) indiquent l'existence d'une relation inverse entre le degré d'adsorp

tion d'un pesticide et sa solubilité dans l'eau. Selon Bai1ey et White 

2,4-D: Acide 2,4-dich10rophénoxyacétique 
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(1970), il semble y avoir une relation entre la solubilité dans l'eau et le 

degré dl adsorpti on, mai s uniquement à 11 i ntéri eur dl une même fami 11 e de 

composés. De l'avis général, il semble donc que l'insolubilité d'un pesti

cide dans l'eau soit fortement relié à sa tendance à s'adsorber sur la phase 

sol ide d'un sol. 

Également, la concentration d'un pesticide influence jusqu'à un certain 

point son degré d'adsorption. Plusieurs études rapportent que la quantité 

de substance adsorbée augmente si la concentration appliquée augmente. 

Toutefois, la vitesse d'adsorption va croître de moins en moins vite à 

mesure que la concentrati on Si él ève. Cette déc roi ssance rel ative de la 

quanti té de produi t adsorbé avec 11 augmentati on de la concentrati on est 

facilement compréhensible étant donné le principe d'équilibre qui gouverne 

la réaction. Pour de faibles concentrations, il y a très peu de compétition 

pour les sites d'adsorption, d'où un degré d'adsorption élevé. A mesure que 

la concentration de pesticide en solution s'élève, la compétition devient de 

plus en plus forte, et il en résulte une baisse dans le pourcentage total de 

produit adsorbé. 

Un autre aspect à considérer au sujet des caractéristiques du pesticide 

est sa formulation, c'est-à-dire la forme sous laquelle on retrouve le pro

duit lors de son utilisation sur le terrain. Parmi les différents types de 

formulations, mentionnons les plus courantes, qui sont: 

• poudre; 

• poudre mouillante; 
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• granu1 é; 

• solution; 

• émulsion; 

• émulsion inversée. 

Le comportement d'un pesticide est donc non seulement relié aux pro

priétés physico-chimiques de l'ingrédient actif, mais aussi à celles des 

sol vants dans 1 es quel sil est en sol uti on, en suspensi on, etc., de même 

qu'aux additifs pouvant être présents (autres pesticides, ingrédients 

inertes). 

B. Caractéristiques physiques du sol 

Les différentes caractéristiques du milieu avec lequel le pesticide est 

en contact vont directement influencer son adsorption. La composition du 

sol, principalement sa teneur en argile et en matières organiques, détermine 

le type d'interaction qui s'établit avec le pesticide. L'adsorption étant 

un phénomène de surface, on comprend l'importance des propriétés physiques 

telles que la capacité d'échange cationique et la surface spécifique, qui 

sont des caractéristiques propres à chacun des constituants du sol. 

Plusieurs auteurs émettent l'hypothèse que l'adsorption des pesticides 

sur la matière organique est beaucoup plus importante que sur les argiles. 

En effet, comme la matière organique possède une capacité d'échange 

cationique supérieure à celle des argiles, l'adsorption par échange ionique 

en sera d'autant favorisée (Bai1ey et White, 1970; Dubois, 1979). 
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En regard des divers mécanismes dladsorption probables, certains fac

teurs comme 11acidité superficielle du sol et le pH vont influencer a la 

fois le degré de dissociation du pesticide et les propriétés du sol. On 

distingue ici 11 acidité du sol du terme pH. L lacidité fait référence à 

11activité des ions hydrogène à proximité de la surface colloïdale et elle 

est généralement plus élevée que 11activité des ions H+ de la masse totale 

du sol (pH) (Duboi s, 1979). 

Le pH du système peut avoir un effet marqué sur 11adsorption des pesti

cides dans le sol, particulièrement dans le cas des acides faibles comme le 

2,4-0 et des bases faibles comme 1latrazine. La distinction importante à 

faire au sujet des acides et des bases faibles est qulils peuvent exister 

sous deux formes tout dépendant du pH: forme moléculaire ou forme ionique; 

et le degré dl adsorption de ces deux types dl espèces peut slavérer 

passablement différent. 

Les acides faibles sont sous forme moléculaire si la valeur du pH est 

basse et 11adsorption des composés sous cette forme est favorisée comparati

vement à la forme anionique. Pour de faibles valeurs de pH, les bases 

faibles sont converties en espèces cationiques, lesquelles sont adsorbées 

beaucoup pl us faci1 ement que 1 es espèces neutres. Cependant, il faut être 

conscient du fait qulune baisse du pH introduit un effet de compétition 

entre les espèces cationiques et les ions hydrogène. Il peut donc y avoir 

une diminution du degré dladsorption à mesure que les ions H+ vont remplacer 

les cations organiques sur les sites dléchange. 
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Dans le cas de composés relativement neutres comme le ch10rdane, on 

devrait s'attendre à ce que 11effet du pH sur le degré d'adsorption soit 

très peu marqué. En ce qui concerne les substances polaires, lesquelles ne 

forment pas d'espèces ioniques mais qui sont capables dl interagir par liai

sons hydrogènes en rai son de 1 a présence de certai ns groupes foncti onne1 s 

hautement réactifs, il est raisonnable de supposer qui ils auront des degrés 

d'adsorption différents tout dépendant du pH du milieu. 

Notons toutefoi s que 1 a corré1 ati on entre 1 e pH et 11 adsorpti on pour 

une série de sols s'avère assez pauvre comparativement à d'autres facteurs 

comme la teneur en matières organiques. Une des raisons à cette difficulté 

réside dans le fait que les propriétés dl un sol sont elles-mêmes interre-

1 i ées, ce qui tend à obscurci r 1 es tendances de cause à effet. Ai nsi, il 

faut réaliser que l'état du sol nlest pas à proprement parler défini par son 

pH. Le pH détermine 11activité des ions H+, mais ne définit pas la quantité 

totale d'ions H+ dans le milieu. 

Par conséquent, une distinction doit être faite entre 1 1 adsorption d'un 

cation de la solution de sol et la formation d'une liaison hydrogène impli

quant une molécule neutre et un proton à la surface de la matière parti cu-

1aire. Le résultat final est le même, mais le premier processus requiert la 

formation d'un cation dans la solution même, ce qui est fonction du pH; 

alors que le second mécanisme dépend du nombre de protons sur le site d'ad

sorption, ce qui est régi à la fois par le pH de la solution et par le 

nombre de sites disponibles sur la surface du sol (Goring et Hamaker, 

1972) • 
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L'effet de la température sur l'équilibre d'adsorption constitue une 

indication directe de la force des interactions impliquées dans le méca-

nisme. L' adsorpti on étant un processus exothermi que (qui dégage de 1 a 

chaleur), une augmentation de la température devrait normalement réduire le 

rlegré d'adsorption et favoriser la réaction inverse. En effet, une éléva

tion de température provoque un affaiblissement des forces d'attraction qui 

existent entre le soluté et la surface adsorbante, entraînant alors la 

désorption. 

La température exerce habituellement une influence indirecte sur 

l'adsorption par le biais de son effet sur la solubilité. Et règle géné

rale, la température et la solubilité occasionnent une baisse de l'adsorp

tion à mesure que la température croît (Boucher, 1968). Toutefois, ce phé

nomène n'est pas toujours vérifié puisqu'on observe des cas pour lesquels 

l'effet de la température sur la solubilité du composé est tel qu'une aug

mentation du degré d'adsorption se produit à des températures élevées 

(Bai1ey et White, 1970). 

L'humidité du sol peut aussi influencer l'adsorption des pesticides. 

Habituellement, plus le contenu en eau dans le sol est faible, plus le degré 

d'adsorption augmente. En effet, dans les sols secs, le soluté doit se 

mouvoir dans un mince film d'eau qui est en contact étroit avec la surface 

chargée des particules, d'où une concentration plus élevée du soluté en 

contact intime avec les particules solides et une probabilité d'adsorption 

-plus élevée. 
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L'effet de la grosseur des particules de sol sur l'adsorption a été 

étudié par Boucher (1968) avec plusieurs combinaisons différentes de pesti

cides et de types de sol. Dans chaque cas, il a observé une baisse du degré 

d'adsorption à mesure que la taille des particules augmentait. Il semble 

toutefois impossible de différencier les effets dus uniquement à la granulo

métrie, de ceux imputables à l'augmentation de la capacité d'échange catio

nique qui accompagne généralement la diminution de la taille des parti

cules. 

De la même façon, on peut aussi établir une corrélation entre le degré 

d'adsorption et la porosité d'un sol, puisque cette propriété dépend indi

rectement de la granulométrie. La porosité exerce donc une influence indi

recte sur l'adsorption par le biais de la granulométrie de laquelle elle est 

fonction. 

2.2.2.5 Mobilité 

La mobilité d'un pesticide est principalement fonction de son degré 

d'adsorption sur la matière particu1aire et nombre d'études ont révélé qu'il 

existait effectivement une relation inverse entre la mobilité et le coeffi

cient d'adsorption Kd (Weidner, 1974; Rao et al., 1982; Jury et al., 1983). 

Un emploi sécuritaire des pesticides implique l'utilisation de composés peu 

mobiles. En effet, plus un pesticide est mobile, plus il risque de contami-
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ner les cultures environnantes, et plus il a de chance de se retrouver dans 

les couches profondes du sol, là où la dégradation est très lente vu l'acti

vité microbienne réduite. 

La mobilité relative de différents pesticides est habituellement étu

diée selon une approche chromatographique; soit par l'emploi de colonnes 

remplies de sol, soit au moyen de plaques recouvertes d'une mince couche de 

sol. Cette dernière méthode est appelée chromatographie sur couche mince 

(TLC) et elle possède l'avantage d'une grande rapidité. La mobilité des 

composés est estimée à partir des valeurs de RF (relative to fructose), 

lequel index est basé sur la distance parcourue lors de la migration du 

produit analysé comparativement à celle obtenue avec un composé de référence 

(CNRC no 16076, 1979; Jury et al., 1983). 

L 'indice employé pour estimer la mobilité lors dl études sur des 

colonnes de sol est le coefficient d'adsorption Kd' qui représente la dis

tribution du pesticide entre la phase solide et la solution (dans le cas de 

réactions rapides et réversibles). 

masse de pesticide adsorbée sur le sol par unité massique de sol 
Kd = ---------------------------

concentration de pesticide en solution 

Le paramètre empirique Kd est sujet à une très grande variabilité 

puisqu'il dépend à la fois des propriétés du pesticide et des caractéris

tiques du sol. Dans le but de réduire le domaine de variation de Kd et de 
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normaliser l'adsorption des pesticides, diverses études ont été effectuées 

afin de relier le coefficient avec des caractéristiques particulières du sol 

(Mackay, 1980; Rao et al., 1982; Gupta, 1984). 

Supposant que le contenu en matières organiques dans le sol était le 

facteur le plus représentatif de l'adsorption des pesticides, Hamaker et 

Thompson (1972) ont proposé l'utilisation d'un autre coefficient de distri

bution Koc' basé sur le contenu en carbone organique dans le sol. Celui-ci 

est défini comme suit: 

masse de pesticide adsorbée/masse de C organique 
Koc = ---------------------

concentration de pesticide en solution 

K =------
oc x 100 

% C organique 

Toutefois, en raison du fait que les valeurs du coefficient K ne sont 
oc 

disponibles que pour un nombre relativement restreint de pesticides, Briggs 

(1973) a suggéré qu'il était possible de prévoir la distribution d'un pes

ticide dans le sol au moyen du coefficient de partition octanol-eau Kow' qui 

est défini de la manière suivante: 

concentration de pesticide dans l'octanol 
K = ow --------------------

concentration de pesticide dans l'eau 
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Ce paramètre, bien connu de par son utilisation intensive dans l'étude 

des systèmes biologiques, représente une mesure de l' hydrophobicité d'une 

substance, c'est-à-dire de sa tendance à se concentrer dans les phases lipi

diques des organismes. Selon Briggs (1973), il existe une relation linéaire 

entre les valeurs de Koc et de Kow' indiquant ainsi que cette dernière 

mesure constitue un bon outil de prédiction pour l'adsorption des pesti

cides. 

Notons toutefoi s que 1 es études effectuées en 1 aboratoi re afi n de 

déterminer la mobilité d'un pesticide peuvent souvent surestimer la profon

deur atteinte par le composé dans l'horizon de sol en raison de la lenteur 

du processus de d' adsorpti on. D'autre part, ces études n' exami nent pas 

l' éventua 1 i té qu'un produ i t pui sse se décomposer dans 1 es couches superfi

cielles actives du sol, tandis qu'un autre produit présentant les mêmes 

caractéristiques de mobilité peut ne pas subir cette décomposition (Hamaker, 

1975). 

2.2.3 LESSIVAGE 

2.2.3.1 Principe 

Le lessivage fait référence à la migration verticale d'un composé 

entraîné sous forme dissoute par l'eau percolant au travers du sol. 

Dans la zone non saturée du sol (vadose), les pesticides s'écoulent 

principalement selon une direction verticale. Le mouvement latéral se pro-
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duit 10rsqu ' i1s atteignent la table d'eau ou encore une frontière entre un 

milieu sec et un milieu humide. Par la suite, le mouvement du pesticide 

peut Si effectuer de mani ère ascendante ou descendante, tout dépendant des 

fluctuations du niveau de la nappe. 

2.2.3.2 Facteurs qui influencent le processus 

Lorsqu'on examine la migration des pesticides dans le sol, on doit 

nécessairement tenir compte d'un certain nombre de facteurs qui vont 

influencer le processus de lessivage. Ainsi, le déplacement des composés 

sera régi en grande partie par les caractéristiques intrinsèques du sol, 

tels que la porosité, le pH, le taux d'humidité, la teneur en argile et en 

matières organiques; de même que par les conditions météorologiques, comme 

la durée et 11intensité des précipitations. 

En ce qui a trait aux conditions climatiques, Caro et al. (1973a) et 

Hamaker (1975) rapportent que la durée et 11intensité des précipitations ont 

un effet très important sur 11écou1ement de 11eau dans le sol, augmentant ou 

retardant ainsi la migration des pesticides selon 1 1 étendue de la diffusion 

ascendante relative au flux descendant. En effet, 1 es préci pi tati ons 

entraînent habituellement une lixiviation descendante des produits chimiques 

dans le sol, mais par la suite, 1 1 évaporation des couches supérieures provo

que un mouvement ascendant de 11eau et des composés. Le flux descendant net 

est alors inférieur à celui prévu d'après le volume des précipitations. 

Notons qu1en raison d'un tel facteur, Hamaker (1975) a souligné que "peu de 

composés, même ceux qui sont très mobiles, sont lixiviés à une profondeur 
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suffisante pour atteindre les eaux souterraines". Nous savons pertinemment 

que cette conclusion pêche par optimisme. 

Selon Bailey et White (1970), il semble que plus la quantité d'eau 

tombée est grande et plus sa fréquence est élevée, plus le pesticide pénètre 

profondément dans le profil de sol. Toutefois, pour une même quantité de 

précipitation, les auteurs constatent qu'une trop forte intensité de pluie 

diminue le degré de lessivage. 

D'autre part, le lessivage dépendra aussi des caractéristiques physi

ques du sol. Selon la majorité des études effectuées à ce propos, il semble 

que les contaminants sont d'autant plus lessivés que le sol est de texture 

légère (Bailey et White, 1970). Par conséquent, la structure et la texture 

du sol vont affecter l es différents mécani smes de transport des composés 

organiques. De même, la porosité du terrain (la grosseur des pores et leur 

distribution) ainsi que le taux d'humidité du sol vont influencer le taux 

d'entraînement des pesticides. 

Les propri étés physi co-chimi ques des pesti ci des doivent aussi être 

prises en considération. D'une part, tous les paramètres qui affectent le 

taux d'adsorption vont jouer un rôle déterminant dans le processus de les

sivage. Également, les produits hautement solubles dans l'eau seront beau

coup plus susceptibles d'être lessivés puisque leur degré d'adsorption sera 

généralement très faible. 
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Ainsi, la percolation des pesticides dans le sol suite à 11infi1tration 

des précipitations peut, sous certaines conditions, représenter un danger 

pour la contamination des aquifères. Les nappes les plus susceptibles 

dlêtre atteintes sont généralement celles rencontrées dans les régions où le 

sol est constitué majoritairement de sable (matériel très perméable) et dans 

les zones agricoles intensivement irriguées car le niveau de la nappe y est 

très é1 evé. 

Notons toutefois que le lessivage ne constitue pas en soi un processus 

qui influence le destin des pesticides dans le milieu souterrain. Ce phéno

mène reflète plutôt le comportement global des contaminants suite à 1l infi1-

tration des précipitations. Il slagit donc dlun concept qui découle de 

11 approche heuri sti que app1 i quée au comportement des pesti ci des. Dans ce 

genre dl approche, on néglige 11ana1yse des processus individuels pour ne 

considérer que le résultat final de 1 1 ensemble des processus. Le lessivage 

ne représente donc que le déplacement des pesticides comme on peut 110bser

ver lorsque le sol est soumis à 11infi1tration de 11eau de pluie. Llappro

che heuristique comporte de bons et de mauvais côtés. Elle est dlabord 

simple et dlapp1ication directe, mais les résultats obtenus sont difficile

ment extrapo1ab1es si le contexte de 11app1ication varie, même de très peu. 

2.2.4 PHOTODÉCOMPOSITION 

Le rayonnement solaire qui frappe la surface terrestre est composé de 

longueurs dlonde variant entre 280 et 4 000 mm. Environ 9 % de ce rayonne-
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ment est dans 1lultraviolet, 45 % dans le visible et 46 % dans 1l infra

rouge. 

Pour qui une modification chimique puisse être effectuée par la lumière 

dans une molécule, il faut que cette lumière soit absorbée par la molécule. 

L'absorption de lumière visible ou ultraviolette provient en général de 

transi ti ons é1 ectroni ques qui se produi sent entre 1 es différents niveaux 

d'énergie de la molécule. Ainsi, une molécule de pesticide qui est capable 

d'absorber de l'énergie en provenance du soleil pourra subir un certain 

nombre de réactions photochimiques, entraînant ainsi sa dégradation. 

Le rayonnement solaire peut également photo1yser indirecement une molé

cule incapable d'absorber 11 énergie nécessaire lui permettant de réagier, 

grâce au processus dl activation. Ceci se produit lorsque les molécules 

d'une substance absorbante sont activées et entrent en collision avec une 

mol écu1 e non absorbante, 1 ui transférant alors 11 énergie nécessai re à sa 

photolyse. 

Même si 1 a photodécomposi ti on est souvent ci tée comme processus de 

dégradati on, beaucoup de spécu1 ati ons entourent encore ce processus. Le 

taux de photodécomposition est difficile à mesurer sur le terrain, et les 

expériences rapportées sont peut significatives car les effets combinés de 

la pyrolyse et de la volatilisation masquent ceux de la photodécomposition. 

Rappelons que la photodécomposition nlest active qu'à la surface du 

sol. Tout processus ayant comme résultat d'entraîner les pesticides dans le 
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profil de sol a comme effet indirect de les soutraire aux rayons du soleil, 

les protégeant ainsi de la photodécomposition. 

2.3 Processus biochimigues 

2.3.1 DÉGRADATION CHIMIQUE 

Les réactions chimiques les plus probables dans le milieu souterrain 

sont presqu 1 exc1 usivement 1 imi tées aux processus dl hydrolyse et dans cer

tains cas, aux réactions d'oxydation. Le terme hydrolyse fait habituelle

ment référence aux réacti ons de substi tuti on nuc1 éophil e et dl él imi nati on 

qui se produisent en milieu aqueux. Comme les expressions acide, base, 

é1ectrophi1e et nuc1éophi1e seront fréquemment employées par la suite, nous 

allons les redéfinir afin d'éviter toute confusion possible. 

Les acides de Lewis (é1ectrophi1es) peuvent se lier à une paire d' é1ec

trons, tandi s que 1 es bases de Lewi s fourni ssent un doublet é1 ectroni que 

lors de 1 a formati on dl une 1 i a i son. On est donc en présence de phénomènes 

thermodynamiques et les basicités et acidités relatives sont déterminées à 

partir de constantes d' équi1ibre. 

Un réacti f nuc1 éophi 1 e possède un doubl et é1 ectroni que consti tué en 

général d' é1ectrons non liés, ce qui lui permet dl attaquer un autre atome en 

formant une nouvelle liaison covalente. Les pouvoirs nuc1éophi1es étant 

déterminés par les vitesses relatives des réactions, il s'agit donc de phé

nomènes cinétiques. Le pouvoir nuc1éophi1e de divers composés résulte de 
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11intervention de plusieurs facteurs: la basicité (puisque les nuc1éophi1es 

sont des bases de Lewis), la po1arisabi1ité de la paire d' é1ectrons concer

née et la couche de solvatation entourant le réactif nuc1éophi1e. Il 

s'ensuit que basicité et pouvoir nuc1éophi1e ne sont pas synonymes, mais 

sont étroitement liés. 

Le schéma général d'une substitution nuc1éophi1e entre un réactif 

nuc1 éophil e (H 2 0) et une mol écu1 e organi que possédant un groupement fonc

tionnel é1ectrophi1e met en jeu le remplacement du groupement libérable par 

le nuc1éophi1e. 

R - X + OH- R - OH + X-

(HX) 

Si les conditions du milieu favorisent la réaction d' é1imination plutôt 

que la substitution, il y aura perte d'un groupement HX provenant de la 

molécule é1ectrophi1e et formation d'une double liaison. 

H 

1 
- C - + OW C = C 

Les réacti ons dl hydrolyse se produi sent habi tue11 ement par 11 i ntermé

diaire diacides ou de bases, lesquels jouent le rôle de catalyseurs. Ces 

réacti ons seront donc fortement dépendantes du pH du mi 1 i eu. Quant à 1 a 
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température, elle peut affecter aussi bien la vitesse de la réaction que la 

nature des produits formés. 

2.3.2 DÉGRADATION BIOLOGIQUE 

2.3.2.1 Principe 

La biodégradation représente le résultat final d'un ensemble de proces

sus dynamiques qui sont impliqués dans la destruction biologique de composés 

organiques par les microorganismes contenus dans le milieu souterrain. 

Les principales réactions biochimiques associées au métabolisme micro

bien des pesticides comprennent généralement: 

• l'alkylation; 

• la désa1ky1ation; 

• l' oxydati on; 

• l'hydroxy1ation; 

• l'hydrolyse; 

• la désha10génation; 

• la déshydrogénation; 

• le clivage du noyau aromatique. 

Le terme biodégradation est employé d'une manière très générale car il 

comprend une séri e de processus di sti ncts ayant chacun une importance au 

niveau toxicologique. Dans leur action sur les pesticides, les microorga-
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nismes peuvent exercer plusieurs processus différents comme la minéralisa

tion, le cométabo1isme, la détoxication, 11activation et le désamorçage. 

La minéralisation désigne la transformation ultime d'un composé orga

nique en molécules de degré d'oxydation plus élevé, comme COz et HzO. Cette 

dégradation complète entraîne donc la formation de produits finals inorgani-

ques. Le cométabo1 i sme représente 1 e métabo1 i sme dl un produi t par des 

microorganismes qui ne peuvent 11uti1iser comme source d'énergie pour leur 

croissance. Toutefois, le produit résultant du cométabo1isme réalisé par 

certaines espèces peut parfoi s être uti 1 i sé pour 1 a croi ssance dl autres 

organismes. 

La détoxication fait référence à la conversion d'un produit toxique en 

métabolites inoffensifs, tandis que la conversion d'une molécule non toxique 

en une autre qui 11est constitue le processus d'activation. Le désamorçage 

(le changement dans le spectre de toxicité) concerne la transformation d'un 

produit potentiellement dangereux en un métabolisme inoffensif, avant toute

fois que le potentiel de toxicité puisse être atteint. 

Étant donné que la population microbiologique du sol est impliquée dans 

le processus de biodégradation, on peut s'attendre à ce que la dynamique de 

cette population joue un rôle dans la cinétique de la réaction. L'indica

tion d'une telle influence est le phénomène de "1ag period" qui a été mis en 

évidence pour la première fois par Audus (1949). Cette phase d'induction au 

cours de laquelle aucune dégradation ne se produit est normalement suivie 

d'une période de dégradation rapide. Des applications subséquentes du pes-
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ticide sont ensuite rapidement dégradées, sans qu ' i1 y ait de période 

d'induction. Ce phénomène serait apparemment représentatif de deux aspects 

de la dynamique des populations microbiennes: croissance et adaptation. 

Ai nsi, un composé chimi que peut favori ser 1 a croi ssance de certa i ns 

microorganismes qui seront capables de le dégrader, ce qui implique que le 

composé constitue un bon substrat pour ces organismes. La période d'induc

tion correspondrait ici au caractère exponentiel normalement observé dans la 

croissance d'une population microbio10gique, c'est-à-dire une croissance 

initiale lente suivie d'une augmentation rapide, jusqu'à 11atteinte d'une 

population limite. 

D'un autre côté, il se peut que les microorganismes déjà présents dans 

le milieu soient capables d'adapter leur métabolisme de façon à dégrader et 

à utiliser le composé avec une augmentation croissante de leur efficacité à 

mesure que le temps passe. La période d'induction correspondrait alors au 

temps nécessaire pour que les microorganismes parviennent à s'adapter au 

nouveau substrat (Goring et Hamaker, 1972). 

2.3.2.2 Facteurs qui influencent le processus 

Une fou1 e de facteurs sont susceptib1 es dl i nf1 uencer 1 a persi stance 

d'un pesticide à 11intérieur de 11écosystème souterrain. Une fois appliqué 

sur le sol, le composé doit d'abord être solubilisé avant d'entrer en con

tact avec les microorganismes. Cette exigence est contrôlée par la solubi

lité dans 11eau du pesticide, par le mouvement de 11eau souterraine et par 
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le degré d'adsorption du produit sur la matière parti cul aire. Lorsque le 

contact est établi avec la membrane cellulaire de l'organisme, le pesticide 

peut alors pénétrer à l'intérieur de la cellule pour participer à diverses 

réactions enzymatiques qui contribuent à sa dégradation. Mentionnons toute

fois que dans le cas de molécules de pesticides qui sont trop volumineuses 

pour passer à travers la membrane cytoplasmique, les microorganismes peuvent 

secréter des enzymes qui vont catalyser le processus d'hydrolyse. 

La concentration initiale du pesticide influence fortement son taux de 

décomposition puisqu'il s'agit d'un facteur qui varie continuellement à 

mesure que le composé disparaît du milieu. La vitesse de la réaction va donc 

dépendre de la concentration initiale du produit: plus cette dernière est 

forte, plus la biodégradation va s'effectuer rapidement. 

La nature et la composition des populations microbiennes, de même que 

les caractéristiques physiques du sol qui vont contribuer à leur activité, 

constituent des facteurs indissociables dans le processus de dégradation des 

pesticides; et comme ces paramètres sont fortement corrélés, il devient 

assez difficile de déterminer leur effet respectif. Par exemple, le contenu 

en matières organiques dans le sol affecte aussi le pH, le degré d'adsorp

tion, ainsi que les processus de respiration des microorganismes. 

La teneur en matières organiques affecte le taux de biodégradation 

selon deux directions opposées. D'une part, la population microbienne est 

supportée par la matière organique; donc une grande concentration de 

matières organi ques sera habi tuell ement rel iée à un taux de dégradati on 
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élevé. Mais d'un autre côté, la matière organique est principalement res

ponsable de l'adsorption des pesticides, ce qui limite alors leur disponibi

lité pour les processus de dissipation. On devrait donc s'attendre à ce 

qu'une teneur optimale en matières organiques soit requise afin de favoriser 

la biodégradation. Dans certains cas, il semble que l'addition de substan

ces nutrtives dans le milieu puisse accroître le taux de dégradation des 

pesticides. Ainsi, Dickens et Hi1tbo1d (1967) ont observé l'accélération de 

la dégradation de l'atrazine par l'ajout de glucose. 

Plusieurs auteurs ont mis en évidence le fait que la température et le 

contenu en eau dans le sol constituent les principaux facteurs qui affectent 

la biodégradation (Goring et Hamaker, 1972; Weidner, 1974). Ainsi, la dis

parition s'effectue lentement dans un sol froid, étant donné que des tempé-
~ 

ratures élevées favorisent généralement l'activité microbienne. Egalement, 

une diminution de la teneur en eau entraîne un ralentissement du processus, 

principalement en raison du taux d'adsorption plus élevé et de la baisse de 

l'activité biologique. 

La concentration en ions hydrogène influence aussi sur le développement 

des microorganismes. Pour chaque espèce, il existe des limites de ..Pt!.. au-

delà desquelles elle ne peut survivre. En principe, la neutralité est 

favorable, mais de nombreuses bactéries peuvent se multiplier dans des zones 

de pH comprises entre 5 et 9. 

La surface du sol est normalement aérobie. Cependant, à mesure que la 

teneur en eau approche de la saturation, la disponibilité de l'oxygène dis-
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~ est réduite et des conditions anaérobies peuvent s'installer. Les 

mécanismes de biodégradation des pesticides peuvent varier de diverses 

façons selon qulon se situe en milieu aérobie (zone vadose non saturée) ou 

en milieu anaérobie (zone saturée sous la table d'eau) les microorganismes 

utilisant dans chaque cas des métabolismes différents. De plus, le taux 

d'oxygène dissous dans le sol conditionne le développement de certaines 

espèces. Les microorganismes aérobies ne pourront se développer qulen 

milieu oxydant (potentiel rédox élevé) car ils utilisent l'oxygène molécu

laire pour leur respiration. Par contre, les espèces anaérobies ou faculta

tives pourront proliférer en l'absence d'oxygène, clest- à-dire en milieu 

réducteur. 

~ 

2.3.3 DEGRADATIONS CHIMIQUES ET BIOLOGIQUES 

Les transformations par voies chimiques et biologiques sont générale

ment considérées comme étant les pri nci paux mécani smes responsables de la 

dégradation des pesticides dans le milieu souterrain. Toutefois, la plupart 

des études réalisées jusqu'à maintenant mettent en évidence la difficulté 

d'effectuer une distinction bien marquée entre les deux types de dégradation 

(Goring et Hamaker, 1972; Rao et Davidson, 1982). 

Selon Bailey et White (1970), le taux respectif de chacun des processus 

dépend probablement de 11 intensité de certains facteurs environnementaux. 

Ainsi, leurs travaux montrent que l'hydrolyse prédomine à haute température 

-(30°C) et lorsque le milieu est fortement basique, alors que des tempéra

tures basses et un faible taux d'humidité sont défavorables autant à 
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l 1 hydrolyse chimique qulà la dégradation microbiologique. Quant à la teneur 

en matières organiques, elle semble favoriser autant les deux mécanismes. 

2.3.4 DÉGRADATION PAR LES PLANTES 

Lorsque des végétaux sont mis en présence dlun milieu nutritif renfer

mant une certaine quantité de pesticides, on observe qui une absorption des 

contaminants par les racines se produit assez rapidement. 

Des concentrations plus grandes de pesticides, de même qulun temps 

dlexposition plus long, entraînent un accroissement de cette absorption. 

Également, des températures plus élevées et un taux dlhumidité relative 

faible accélèrent la prise par les végétaux. 

Des analyses de pesticides dans les tissus végétaux ont montré la pré

sence de résidus ainsi que celle de divers métabolites provenant de la dé

composition du composé original (Esser et al., 1978). Il semble donc que 

les plantes possèdent la capacité de dégrader les pesticides. Les princi

pales réactions observées comprennent généralement (comme on lia vu pour la 

biodégradation): 

• la désalkylation; 

• 11 hydrolyse; 

• 11 oxydati on; 

• llhydroxylation; 
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• l'allongement des chaînes latérales; 

• le clivage du noyau aromatique; 

• la conjugaison avec divers constituants végétaux (glucose, acides aminés, 

peptides, protéines). 

La plupart de ces processus métaboliques sont enzymatiques et peuvent 

entraîner la disparition de la toxicité. De plus, ces toxiques absorbés ne 

sont plus disponibles pour une migration vers les eaux souterraines. 
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ÉVALUATION DU DEVENIR DES 

QUATRE PESTICIDES CHOISIS 
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3.1 Introduction 

Dans le but d'obtenir une vue d'ensemble du comportement des pesticides 

dans le milieu souterrain, nous avons suivi le cheminement de quatre pro

duits appartenant à des classes chimiques différentes. En accord avec mon

sieur Rolland St-Jean du ministère de l'Environnement, les pesticides rete

nus à l'intérieur de chaque classe étaient soit ceux les plus connus, clest

à-dire ayant fait l'objet d'une documentation scientifique abondante (2,4-0 

et atrazine), soit ceux utilisés le plus intensivement au Québec, comme 

clest le cas pour le chlordane et le carbofurane. 

Une revue de la littérature a été effectuée afin d'en extraire des 

informations pertinentes concernant les propriétés physico-chimiques et le 

comportement particulier de ces composés dans divers types de sols. La somme 

de ces connaissances devrait nous permettre d'évaluer le devenir des quatre 

produi ts retenus. Les résul tats de cette étude pourront être extrapol és à 

des pesticides chimiquement voisins, ou serviront à tout le moins d'exemples 

pour guider les recherches nécessaires à la prédiction du comportement d'un 

nouveau pesticide. 
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3.2 2,4-0 

3.2.1 PRINCIPALES CARACTÉRISTIQUES OU 2,4-0 

3.2.1.1 Propriétés physico-chimiques 

Les acides phénoxyacétiques sont des herbicides ayant pour fonction de 

détruire les mauvaises herbes, les arbres feuillus et les broussailles des 

terrains. La plupart des graminées, les conifères et certaines légumineuses 

sont relativement résistants à ces produits. 

L'herbicide à fonction phénoxy le plus communément utilisé est l'acide 

dichloro-2,4 phénoxyacétique, appelé plus simplement 2,4-0 et dont la struc

ture chimique est la suivante: 

CI 

CH2 -COOH 
J 

o 

CI 
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Tableau 3.1: Propriétés physiques et chimiques du 2,4-0 (formulation acide) 
(CNRC no 16076, 1979) 

Masse moléculaire (g/mole) 

Point de fusion (OC) 

Pression de vapeur (mm Hg) 

Solubilité dans l'eau (mg/l) 

221. 0 

140-141 

négligeable à 35°C 

600 (20 OC) 
620 (25°C) 

2.8 (25°C) 
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Substance cristalline blanche, le 2,4-0 est légèrement soluble dans 

l leau et très soluble dans la plupart des solvants organiques usuels. Clest 

un acide faible dont la constante de dissociation (pKa) à 25°C se situe 

entre 2.5 et 3.5, selon les données de la littérature (CNRC no 16076, 

1979) • 

3.2.1.2 Formulations 

La majorité des formulations commerciales du 2,4-0 renferment l'herbi

cide sous la forme de sel ou d'ester. 

En raison de leur très grande solubilité, les sels diamine sont parti

culièrement importants, quoique les sels de cations métalliques (monovalents 

et divalents) et le sel d'ammonium soient aussi utilisés. Toutefois, les 

sels de magnésium et de calcium sont considérablement moins solubles que 

ceux de sodium ou de potassium. Les sels diamine rencontrés le plus fré

quemment sont représentés à la figure 3.1. 

Le 2,4-0 peut également exister sous forme d'ester. Cette formulation 

est souvent plus efficace que le sel diamine en raison de la solubilité plus 

faible de l'ester, ce qui lui confère une certaine liposolubilité lui per

mettant de pénétrer pl us rapi dement à travers 1 es cuticul es des pl antes. 

Les esters des acides phénoxydes employés le plus souvent sont illustrés à 

la figure 3.2 



, 
o INETHYLAMINE 

TR i ÎSOPROPANOLAMIN E 

, 
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coo
l 

CH2 
1 
o 

C'A y 
CI 

COO
l 
CH2 
1 
o 

CIA 
y 

CI 

COO
l 
CH2 
1 
o CIA 

V 
CI 

+ 

Figure 3.1: Principaux sels diamine du 2,4-0 (Dubois, 1979) 
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, 
ESTER BUTOXYETHANOLIOUE 

CI 

. 
ESTER PROPYLENEGLYCOLIQUE 

COO- CH2 - CH -CH2 - OH 
1 1 
CH2 OH 
1 
o CI'Q 
CI 

ESTER ISOOCTYLIOUE 

Figure 3.2: Principaux ester du 2,4-0 (Dubois, 1979) 
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3.2.2 VOLATILISATION 

La volatilisation des herbicides ch1orophénoxydes est principalement 

reliée au type de formulation utilisée. Sous forme diacide proprement dit 

ou sous forme de sels diamine ou de sels alcalins, le 2,4-D est relativement 

non vol ati 1. Par contre, 1 es formu1 ati ons à base dl esters présentent un 

risque de volatilité beaucoup plus grand. 

Les esters sont d'autant plus volatils que leur poids moléculaire est 

faible. Le degré de volatilisation augmente donc à mesure que la longueur 

de la chaîne alkyle diminue. Selon une étude effectuée par 11Association of 

Official Agricu1tura1 Chemists, les esters éthylique, isopropy1ique et 

butylique de 2,4-D sont classés comme étant volatils; alors que les esters 

i soocty1 i que, butoxyéthano1 i que et butoxypropy1 èneg1yco1 i que sont peu 

volatils (Hitchcock et al., 1953). 

Les prob1 èmes causes par 11 entraînement de 1 a vapeur des pesti ci des 

peuvent souvent être réduits par 11uti1isation d'épaississants et d'agents 

particu1ants dans les formulations. Ainsi, Freed et Witt (1969) ont signalé 

que sur une période de 48 heures, la volatilisation de 11ester isopropy1ique 

de 2,4-D était diminuée de moitié par 11addition de ch1orobiphény1e. 

Toutefois, les auteurs mentionnent que les différences dans 110rdre de 

grandeur des pertes par volatilisation entre les formulations esters vola

tiles et non volatiles sont beaucoup plus grandes que celles que lion peut 

espérer obteni rentre 1 es di fférentes formu1 ati ons dl un même déri vé. Pa r 



- 83 -

conséquent, 11 emp10i de sels diamine constitue le moyen le plus efficace de 

diminuer les pertes par volatilisation. 

3.2.3 ADSORPTION 

Qu li1s soient appliqués sous la forme diacide, de sel ou dlester, les 

herbicides phénoxydes seront essentiellement retrouvés sous la forme diacide 

dans la plupart des sols possédant une certaine teneur en humidité. En 

effet, les sels diamine de même que les autres types de sels sont sujets à 

une dissociation rapide dans les systèmes sol-eau. Egalement, les divers 

esters de 2,4-0 sont rapidement hydrolysés en acides dans la majorité des 

sols humides. 

Lorsqu l i1 est sous forme diacide, le 2,4-0 se dissocie pour donner les 

espèces suivantes: 

+ RCOOH - RCOO- + H 

LI étendue de cette i oni sati on est détermi née par 1 a constante de di sso

ciation ou pKa' 

[RCOO-] 
pKa = pH - log --

[RCOOH] 
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ou [RCOOH] = concentration de l'herbicide sous forme moléculaire; 

[RCOO-] = concentration de l'herbicide sous forme anionique. 

Par conséquent, le ~ du milieu va déterminer quel pourcentage de 2,4-0 

sera sous forme moléculaire et sous forme anionique. Comme les particules 

du sol sont général ement chargées négati vement, 11 adsorpti on du 2,4-0 sera 

d'autant plus importante que le pH du milieu sera faible, car alors le pes

ticide sera principalement sous forme moléculaire. 

Plusieurs auteurs rapportent que l'adsorption du 2,4-0 sur les minéraux 

argileux est principalement fonction du pH (Ha que et Sexton, 1968; Grover et 

Smith, 1974). L'adsorption serait nulle ou même négative aux pH neutres ou 

basiques, et elle ne commencerait à se produire qulau moment où le pH du 

système devient voisin du pKa de l'acide. Le degré d'adsorption augmente 

ensuite graduellement avec un abaissement du pH. Comme la plupart des eaux 

souterrai nes ont un pH entre 6 et 8 ils 1 ensui t que 1 a teneur en argi 1 e 

influence beaucoup plus te taux de rétention que ne le fait le pH. 

Selon Weber (1972), l'adsorption des chlorophénoxydes sur l'argile se 

produirait surtout par le biais de mécanismes physiques tels que: 

• des 1 i ai sons hydrogènes entre 1 e groupe carbonyl e du 2,4-0 et 1 a surface 

de l'argile; 
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• des forces de Van der Waals faibles. 

Mi 11 er et Faust (1972) vont jusqu 1 à di re que 11 adsorpti on du 2,4-0 ne Si ef

fectue qu'à la surface externe des couches d' argi1e. Oes études par dif

fraction aux rayons X ont mis en évidence le fait qu ' i1 nly avait pas de 

pénétration du 2,4-0 dans les espaces entre les couches. 

En dépi t des proporti ons pl us grandes dl argi 1 e qui exi stent dans 1 es 

sols en comparaison avec la matière organique, plusieurs auteurs soutiennent 

que ce dernier facteur est celui qui présente la plus forte corrélation avec 

le degré d'adsorption du 2,4-0 (Bai1ey et White, 1970; Miller et Faust, 

1972). Plusieurs hypothèses ont été avancées dans le but d' exp1iquer 1laug

mentation de 11adsorption avec la teneur en matières organiques d'un sol. 

Selon Miller et Faust (1972), l'adsorption physique du 2,4-0 sur 11argi1e 

nécessite une orientation déterminée des molécules diacide, à cause de la 

nature cristalline de ces minéraux. Cette spécificité nlest plus nécessaire 

lors de 1 1 adsorption sur la matière organique, étant donné la grande hétéro

généité de ces matériaux. 

Il semb1 e donc que 11 adsorpti on du 2,4-0 est dl autant pl us si gni fi

cative que 1 a teneur en mati ères organi ques du sol est é1 evée. Si 1 e sol 

contient en plus des sesquioxydes (oxydes de fer et d' a1uminium), 1 ladsorp

tion de la forme anionique du 2,4-0 aura tendance à augmenter, étant donné 

11aptitude de ces acides de Lewis à retenir les charges négatives. 
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L'absence de rel ati on entre 1 a température et l' adsorpti on du 2,4-0, 

telle qu'observé par Harris et Warren (1964,) laisse supposer que les méca

nismes d'adsorption se produisent via des réactions d'échange, lesquelles 

sont rel ativement i nsensi b1 es à des changements de température. Leurs 

résultats montrent effectivement que l'adsorption du 2,4-0, autant sur 

l'argile que sur la matière organique, est similaire à o°c comme à 50°C. 

3.2.4 MOBILITÉ ET LESSIVAGE 

Peu de données sont di sponi b 1 es concernant 1 a mobi1 i té du 2,4-0 en 

milieu naturel. Toutefoi s, sui te à des études par chromatographi e sur 

colonne, il a été montré que la mobilité du 2,4-0 était reliée à la teneur 

en matières organiques dans le sol et à un degré moindre au pH (Miller et 

Faust, 1972; Grover et Smith, 1974). En effet, tel que mentionné au préa1a

b1 e, l' adsorpti on du 2,4-0 augmente gradue" ement à mesure que 1 e pH du 

système diminue et que la teneur en matières organiques dans le sol s'élève 

(Haque et Sexton, 1968; Bai1ey et White, 1970). 

On estime généralement que l'hydrolyse de la forme ester, de même que 

la dissociation des sels d'amine en acides correspondants, se produisent 

suffisamment rapidement pour que, en terme de persistance, on n'ait à con

sidérer que l'acide lui-même. Oonc, comme le 2,4-0 existe principalement 

sous forme anionique aux pH de 4 à 9 que l'on rencontre généralement dans 

les sols agricoles, son adsorption par la matière particu1aire chargée 

négativement ne devrait pas être très importante, particulièrement dans le 

cas des argiles (Harris et Warren, 1964). 
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On peut donc s'attendre à ce que la mobilité de 11 herbicide soit plus 

élevée dans un sol possédant une grande proportion d' argi1e, que dans un sol 

consti tué maj ori tai rement de ma tières organi ques. En effet, il semb1 e que 

le 2,4-0 soit adsorbé avec suffisamment de force par la matière organique 

pour qulon puisse le considérer comme étant peu mobile dans ce type de sol. 

Toutefois, même dans un sol contenant relativement peu de matière organique, 

on peut s'attendre à ce que le 2,4-0 niait pas tellement tendance à perco1er 

en raison de sa dégradation rapide dans le sol, qui limite ses possibilités 

de migration vers les nappes souterraines. Il est peu probable que le 2,4-0 

soit lessivé en quantités significatives (CNRC no 16076, 1979). 

3.2.5 DÉGRADATION CHIMIQUE 

Commercialement, 11 acide dich10ro-2,4 phénoxyacétique est généralement 

disponible sous forme diacides libres, de sels diamine et d'esters. 

Bien que les herbicides phénoxydes soient principalement dégradés par 

des processus biologiques, comme on le verra un peu plus loin, certaines 

transforma ti ons peuvent être attri buées à des mécani sme s chimi ques. LI hy

drolyse des esters en acides correspondants, de même que la dissociation des 

sels diamine en anions acides, sont deux exemples de telles réactions chi

miques. Il ne faut pas non plus oublier la photodécomposition qui nlest 

cependant active qu'à la surface du sol. 
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La dégradation chimique de l'ester butyl ique du 2,4-0 a été étudiée 

dans des conditions naturelles par Smith (1976a), qui a constaté la dispari

ti on total e de 11 ester en 24 heures. De même, Burcar et al. (1966) ont 

suivi la persistance de l'ester isooctylique du 2,4-0 dans divers sols et 

signalent la dégradation de l'ester en acide après une période de 72 heures. 

A la lumière de ces résultats, plusieurs auteurs en ont conclu que l'hydro

lyse rapide des esters phénylalcanoiques semble être un phénomène général se 

produisant dans la majorité des sols (Loos, 1974; Zepp, 1975). 

Selon Smith (1976a), la rapidité de l'hydrolyse des esters dans les 

sols humides tend à prouver qu'il ne s'agit pas d'une hydrolyse biologique 

réalisée par les microorganismes, mais plutôt d'une réaction chimique cata

lysée par le sol. Notons toutefois qulon ne pourrait exclure la possibilité 

d'une certaine hydrolyse biologique, surtout dans le cas de l'ester isoocty

lique. L'hydrolyse plus lente de cet ester peut probablement être attribuée 

à des effets stériques qui gêneraient la réaction initiale au niveau du 

groupement carbonyle, beaucoup plus que dans le cas des esters moins volu

mineux. 

Sur le terrain, l 1 hydrolyse des esters de 2,4-D en acide correspondant 

devrai t se produi re dans les 2 ou 3 jours, à l a température normal e et 

lorsque la quantité d'humidité dans le sol est supérieure au point de flé

trissement. On peut donc en conclure que toute forme de 2,4-0, appliquée en 

tant qulester ou en tant que sel diamine, est transformée chimiquement en 

l'anion phénoxy correspondant, à une vitesse qui va dépendre principalement 

du pH du sol. 
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3.2.6 DËGRADATION BIOLOGIQUE 

3.2.6.1 Aperçu général 

De 11avis de nombreux auteurs, le principal mode de dissipation du 

2,4-0 est la biodégradation. En effet, selon Weidner (1974), 11herbicide 

est rapi dement dégradé dans un sol chaud, humi de et à forte teneur en 

matières organique, alors qulune stérilisation du sol inhibe complètement sa 

di spari ti on. Ceci met donc en évi dence 11 importance du rô1 e des mi croor

ganismes dans la dissipation du 2,4-0. 

Une variété d'organismes hétérotrophes aérobies ont été identifiés 

comme ayant la capacité de métabo1iser le 2,4-0. Parmi ceux-ci, on retrouve 

notamment des bactéries de type Pseudomonas et Arthrobacter, ainsi que des 

Actinomycètes (CNRC no 16076, 1979); comme on le verra un peu plus loin, le 

mécanisme, la vitesse du processus ainsi que les produits de dégradation 

vont varier en fonction de 11espèce responsable de la décomposition du 

2,4-0. 

Diverses études révèlent que le 2,4-0 commence à perdre de son activité 

herbicida1e après un certain laps de temps suivant son introduction dans 

1 1 environnement (Weidner, 1974; CNRC no 16076, 1979). Ainsi, au cours d'ex

périences de perfusion sur les sols, on n'observe d'abord aucune dégradation 

pendant une période de quelques jours. Cette phase dl induction (lag period) 

est suivi e dl une di spariti on rapi de du substrat. Des appl icati ons subsé-
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quentes de 2,4-0 sont ensuite rapidement dégradées, sans période de 

latence. 

On présume que la raison de cette phase de latence qui se produit lors 

d'une première application du pesticide est due en partie à l'adaptation des 

microorganismes au stress provoqué par le 2,4-0. Cette période correspon

drait donc au temps nécessaire pour que la population microbienne se multi

pl ie et atteigne une taille suffisante pour lui permettre de dégrader le 

pesticide à une vitesse mesurable. Une fois que cette taille critique est 

atteinte, des additions subséquentes du substrat sont dégradées rapidement. 

L'aptitude des organismes à dégrader le 2,4-0 peut résulter de la pos

session de certains enzymes qui, normalement, sont capables de métaboliser 

des produits ayant une structure chimique voisine de celle de l'herbicide. 

Ces enzymes doi vent être suffi samment non spécifi ques pour décomposer 1 e 

2,4-0 et ses métabolites, mais un certain mécanisme d'induction leur est 

probablement requis. O'un autre côté, la capacité des enzymes à dégrader le 

pesticide peut provenir d'un mécanisme de mutation qui leur permet d'ac

quérir la non-spécificité nécessaire au processus. Ces deux mécanismes 

contribuent possiblement à la période de latence qui est observée lors de la 

biodégradation du 2,4-0 (Loos, 1974; CNRC no 16076, 1979). 

Notons que l'aptitude des sols à dégrader le 2,4-0 sans phase d'induc

tion peut persister pendant au moins un an en l'absence de toute application 

ultérieure de l'herbicide. On remarquera aussi que les populations micro-
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biennes nées en réponse à un acide phénoxyacétique particulier sont parfois 

capables de dégrader d'autres acides de la même famille. 

De plus, il semblerait que le métabolisme de dégradation n'implique pas 

nécessairement que le substrat représente la seule source de carbone néces

saire à la croissance microbienne. En effet, il a été démontré que certains 

pesticides peuvent être cométabo1isés par d'autres organismes que ceux qui 

sont responsables de leur biodégradation (Loos, 1974). 

3.2.6.2 Facteurs qui influencent le processus 

Tel que mentionné au préalable, les caractéristiques du sol, de même 

que certains facteurs climatiques, influencent fortement la vitesse à 

laquelle se produisent les mécanismes d'élimination. 

Ainsi, il fut constaté que la persistance du 2,4-D dans le sol était 

inversement proportionnelle à la température, et qu'une augmentation du taux 

d'humidité accélérait sa vitesse de décomposition. Toutefois, la dégrada

tion est inhibée lorsque le niveau d'humidité est supérieur à la capacité du 

sol, ou si la température dépasse 35°C (Dubois, 1979). 

De manière générale, un sol ayant une teneur élevée en matières organi

ques sera plus susceptible à supporter une forte population microbienne et 

pourra par conséquent être à l' ori gi ne d'une dégradati on pl us rapi de du 

pesticide. 
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3.2.6.3 Mécanismes de dégradation 

La fi gure 3.3 montre le mécani sme de dégradati on du 2,4-0 l par les 

espèces Arthrobacter et Pseudomonas. 

La voie la plus importante consiste en l'élimination de la chaîne acé

tique latérale pour donner le phénol correspondant2 , puis l'hydroxylation en 

posi ti on ortho du phénol pour produi re un catéchoP. Ce catéchol est 

ensui te converti en aci de muconi que4 vi a un cl ivage du noyau aromati que 

entre l es deux groupements hydroxyl es. La l actoni sati on subséquente de 

l'acide muconique implique une déshydrochlorination et le buténolide résul

tantS est ensuite délactonisé pour produire un acide maleylacétique 6• Les 

étapes ultérieures entraînent la formation de divers acides7- 8, la dernière 

étape conduisant présumément à l'acide succinique9 • 

Les organismes Pseudomonas semblent aussi être capables de convertir le 

2,4-D en un dérivé hydroxylO, mais ne peuvent pousser plus loin la réaction 

de dégradation selon cette voie. 

Une autre voie possible pour le métabolisme du 2,4-0 a été découverte à 

parti rd' études avec l es espèces Pseudomonas. Tell e que représentée à la 

figure 3.4, elle implique l'élimination du chlore à la position 4 du noyau 

aromatique, et entraîne la formation de chloro-2 phénols et d'acide chloro-2 

muconique7 • Les intermédiaires supposés sont respectivement: 



OCHzCOOH OH 

CI 0 _-I.~CI 0 
CI CI 

OCHZCOOH 

CIOOH ~----t~ 1 /.: ----' 

CI 

1 2,4-0 
2 dichloro-2,4 phénol 
3 dichloro-3,5 catéchol 
4 acide dichloro-2,4 muconique 
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5 r-carboxyméthylène o-chlorobuténolide 
6 acide 0 -chloromaleylacétique 
7 acide chloro-4 céto-4 adipique 
8 acide chlorosuccinique 
9 acide succinique 
10 acide dichloro-2,4 hydroxy-6 phénoxyacétique 

Figure 3.3: Mécanisme de dégradation du 2,4-0 par les espèces 
Arthrobacter et Pseudomonas (Loos, 1974) 

CI(COOH 

COOH 

(COOH 0 
COOH 



- 94 -

OCH2COOH OH OH 

~CI .. ~CI · 0 OH*CI 
CI CI CI 

( 1 ) ( 2) ( 3) 
1 , , 
1 1 

t t , 
©~~OH 

OH OH ©rCI OHLQrCI CI(;r • · 0 • 1 COOH 
~ 

( 4) (5 ) (6 ) (7 ) 

l 2,4-0 
2 dichloro-2,4 phénol 
3 dichloro-3,5 catéchol 
4 acide chloro-2 phénoxyacétique 
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Figure 3.4: Voie possible de dégradation du 2,4-D par les espèces Pseudomo
nas 
(Loos, 1975) 
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Les intermédiaires supposés sont respectivement: 

• le dichloro-2,4 phéno1 2 ; 

• le dichloro-3,5 catécho1 3 ; 

• l'acide chloro-2 phénoxyacétique4 ; 

• le chloro-3 catécho1 6 • 

Selon un troisième mécanisme de biodégradation illustré à la figure 

3.5, une espèce d'Arthrobacter peut provoquer l'élimination de la chaine 

latérale du 2,4-0 sous forme de glyoxylate2 • Ce dernier subit alors une 

décarboxylation, suivie d'une incorporation d'ammoniac conduisant à la for

mation d'aniline3 • 

Comme on peut le constater, le mécanisme de dégradation biologique du 

2,4-0 diffère selon le type de microorganisme impl iqué dans le processus. 

Toutefois, comme le soulignent Loos (1974) ainsi que Wilson et Cheng (1978), 

la plupart des acides phénoxyacétiques sont dégradés complètement ou presque 

dans la majorité des sols. Par conséquent, dans un sol où les conditions 

sont favorables à la vie microbienne, la minéralisation complète du 2,4-0 

consti tue un mécani sme très probabl e. On peut donc s'attendre à ce que 1 a 

biodégradation de l'herbicide produise des substances humiques, ainsi que du 

CO2 et du H2 O. 
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3.2.6.4 Dégradation en milieu anaérobie 

La dégradation du 2,4-D en milieu aérobie s'effectue assez rapidement, 

alors qu ' e11e procède à un taux extrêmement lent dans des conditions anaéro

bi es. Ceci suggère donc que ce sont des mi croorgani smes ob 1 i gatoi rement 

aérobies qui sont responsables de la disparition rapide du 2,4-0 dans la 

zone de sol située au voisinage de la surface. 

La présence d'oxygène semble donc jouer un rôle fort important dans la 

biodégradation du 2,4-D. Dans un milieu anaérobie, la dissipation de 1 l her

bicide aura d'autant plus de chances de s'effectuer si le sol contient une 

teneur élevée en matières organiques. En effet, un tel sol supporte généra

lement une forte population microbienne, d'où des probabilités plus grandes 

de trouver des microorganismes facultatifs pouvant fonctionner à la fois 

dans des conditions aérobies et anaérobies (La~ et al., 1973). 

Selon Weidner (1974), cependant, il semblerait que la dégradation du 

2-4,D en milieu anaérobie puisse néanmoins se produire, quoique le taux de 

dissipation soit fort lent. Donc, si 11 herbicide atteint une nappe d'eau 

souterrai ne, il pourra tout de même être dégradé, ma i s 1 e processus sera 

probablement assez long. 

3.2.7 DÉGRADATION PAR LES PLANTES 

La capaci té des végétaux à décomposer 1 es herbici des phénoxyacéti ques 

est connue depuis 1950, suite aux études de Holley (1950) sur le métabolisme 
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du 2,4-D par des plants de fèves. Parmi les nombreux mécanismes de dégrada

tion possibles, nous nous sommes attardés à décrire ceux qui semblent être 

les plus vraisemblables. 

1. Dégradation de la chaine latérale 

La dégradation de la chaine latérale du 2,4-D a été signalée chez plu

sieurs variétés de plantes, bien que les mécanismes proposés soient purement 

hypothétiques. De 11 avis de plusieurs auteurs, deux voies sont possibles, 

comme on peut le voir à la figure 3.6 (Loos, 1975; CNRC no 16076, 1979). 

Dans le premier cas, on suggere une rupture du pont éther, de sorte que 

la partie acétate soit libérée sous forme dlune unité à deux carbones. La 

dégradation de la chaine latérale est alors complète et lion obtient le 

ch10rophéno1 correspondant2 • 

Dans le second cas, une décarboxylation progressive des carbones 

carboxy1 i que et méthy1 i que est proposée. La conversi on en ch10rophéno1 

nlest complète que si le carbone méthylique est décarboxy1é immédiatement 

après le carbone carboxylique. Llintermédiaire de la réaction est probable

ment 11 aniso1e correspondant3 • 
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Fi gure 3.6: Dégradation de la chaine latérale du 2,4-0 
(Loos, 1975) 
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2. Allongement de la chaine latérale 

Il semblerait que la chaine latérale du 2,4-0 soit aussi susceptible à 

un allongement, selon un mécanisme similaire à celui impliqué dans la bio

synthèse des acides gras. 

Suite à une application du 2,4-0 sur les feuilles de jeunes plants de 

luzerne, Linscott et al. (1970) ont constaté que la chaine latérale s'allon

geait par additions successives de fragments de deux carbones. L'analyse 

par chromatographie en phase gazeuse a permis de confirmer l'identité de 

métabolites comme le 2,4-08 (acide 4-(dichloro-2,4 phénoxy) butyrique) et 

l'acide 6-(dichloro-2,4 phénoxy) caproique. 

Chez d'autres plantes, Hagin et al. (1965) ont observé que la chaine 

latérale du 2,4-0 s'allongeait d'un carbone, conduisant ainsi à l'acide 3-

(dichloro-2,4 phénoxy) propionique. 

3. HydroxYlation du noyau aromatique 

Le mécanisme d'hydroxYlation qui a été le plus souvent observé dans le 

cas du 2,4-0 s'accompagne d'un déplacement de l'atome de chlore, de la posi

ti on 4 aux posi ti ons 3 ou 5. Le mécani sme d'une tell e réacti on, qui est 

représenté à la figure 3.7, constitue un exemple de "déplacement NIH" dans 

lequel l'hydroxYlation produit une migration intermoléculaire, c'est-à-dire 

le passage du groupe déplacé vers une position adjacente sur le noyau aroma

tique. 
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Ainsi, Hamilton et al. (1971), qui ont étudié le métabolisme du 2,4-0 

chez des cultures de soya à l'aide de la chromatographie en phase gazeuse, 

ont étab1 i 1 a présence des aci des dich1 oro-2, 3 hydroxy-4 et dich1 oro-2, 5 

hydroxy-4 phénoxyacétiques. 

Oans certains cas, il semblerait que l'hydroxy1ation provienne de 

l'élimination du chlore à la position 4 du noyau aromatique, plutôt que de 

la migration de cet atome à une position adjacente sur le noyau. Ainsi, 

F1eeker et Steen (1971) ont observé que l'acide ch1oro-2 hydroxy-4 phénoxya

cét i que éta i t produ i t après 1 e tra i tement de plants de sa rras in avec du 

2,4-0. 

4. Conjugaison avec des constituants végétaux 

La formation de glycosides constitue un des nombreux exemples de conju

gaison du 2,4-0 avec des constituants comme le glucose (figure 3.8). 

Plusieurs auteurs ont observé la présence d'esters glycosiques de 2,4-0 dans 

di fférentes sortes de végétaux (Chkanikov et al., 1972; Feung et al., 

1973b ). 

Les conjugaisons peuvent aussi s'établir sous la forme de liaisons 

amides avec des acides aminés et des protéines. Après isolation de la frac

tion soluble dans l'éther de tissus végétaux, Feung et al. (1973 a) ont 

identifié les conjugués de 2,4-0 avec différents acides aminés comme l'acide 

aspartique (figure 3.8), l'acide glutamique, l'alanine, la valine, le tryp

tophane, la phénylalanine et la leucine. 
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5. Clivage du noyau aromatique 

Un métabolite radioactif provenant de plants de concombres traités au 

2,4-0 marqué au C14 sur le noyau a été identifié au moyen de la chromato

graphie sur couche mince comme étant un acide monoch10roacétique (Loos, 

1975). La production de ce composé indique donc un clivage du noyau aroma

tique du 2,4-0, suivi dlune dégradation ultérieure du produit obtenu. 

6. Formation de métabolites non identifiés 

En plus des métabolites décrits précédemment, plusieurs études concer

nant la dégradation du 2,4-0 dans les tissus végétaux ont conduit à 1l iso1a

tion de produits inconnus. Ceux-ci étaient généralement séparés du 2,4-0 

par chromatographie ou par différence de solubilité. Bien que lion niait 

pas pu caractériser ces métabolites, leur étude a conduit à la mise au point 

dlune bonne partie de la méthodologie actuelle (Loos, 1975; CNRC no 16075, 

1979 ). 

7. Hydrolyse des esters phénoxyacétiques 

Comme on lia déjà mentionné, les esters de 2,4-D sont rapidement dégra

dés par voie chimique en acide libre. Toutefois, des études à 11 aide dles

sais biologiques ont démontré que plusieurs espèces végétales sont capables 

dl hydrolyser 1 es esters phénoxy en aci de correspondant. Cette aptitude 

semble être un phénomène commun à la majorité des plantes et constitue pro

bab 1 ement un facteur important dans 1 e contrô1 e du 2,4-D formu1 é en tant 



- 105 -

qulester. Notons cependant que la vitesse à laquelle la réaction dlhydro

lyse se produit va dépendre de la sorte de plante, ainsi que de la nature du 

groupement alcool de llester (Loos, 1975; CNRC no 16076, 1979). 

3.2.8 PHOTODÉCOMPOSITION 

Le rayonnement solaire qui frappe la surface du sol est composé de 

longueurs dlonde supérieures à environ 280 mm. Comme les herbicides phénoxy 

ont une absorpti on maximum de 11 ul travi 01 et dans 11 eau au voi si nage de 

280-290 mm, ils peuvent absorber ce rayonnement et être dégradés par voie 

photochimique (CNRS n° 16076, 1979). 

Après avoir comparé les effets des rayons solaires et des rayonnements 

ultravaviolets artificiels sur des solutions aqueuses contenant du 2,4-0, 

Crosby et Tutass (1966) ont proposé deux séries de voies pour expliquer la 

décomposition photochimique de llherbicide sous forme dissoute, toutes deux 

conduisant à des substances humiques polymérisées. Les principaux intermé

diaires de la réaction sont le 2,4-D dichlorophénol et le 4-chlorocatéchol; 

et la présence des grandes quantités de produits humiques laisse supposer la 

formation transitoire de 1,2,4-trihydrobenzène, lequel serait oxygé par voie 

aérienne, puis polymérisé. 

Il semblerait que la photodécomposition des herbicides phénoxy soit 

complexe, et dépende dans une mesure plus ou moins grande, du pH de la solu

tion et de la formulation chimique. Notons que la photolyse naturelle des 

composés phénoxyalcaoïques est loin dlêtre claire, même slil y a de bonnes 
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raisons de penser que le mode et les produits de dégradation sont similaires 

à ceux observés au laboratoire dans des conditions artificielles. On manque 

de renseignements sur la photolyse de ces herbicides à la surface des sols 

et des feuilles; de même que sur leur sort au sein de l'atmosphère, que ce 

soit en phase vapeur ou sous forme particulaire (CNRC n° 16076, 1979). 

3.3 Atrazine 

3.3.1 PRINCIPALES CARACTÉRISTIQUES DE L'ATRAZINE 

3.3.1.1 Propriétés physico-chimiques 

Déjà en 1952, on connaissait les propriétés herbicides des s-triazines. 

Les premières applications sur des terrains agricoles ont d'abord été effec

tuées avec des composés comme la simazine, la propazine, la prométone et la 

prométryne. 

De nombreuses tentatives ont été faites afin de relier les propriétés 

de ces composés avec la nature des divers substituants halogènes et alkyles. 

De manière générale, les s-triazines utilisées couramment comme herbicides 

sélectifs sont substituées sur les trois atomes de carbone du cycle; deux 

des groupements étant habituellement de type amino, tandis que l'autre est 

un chlore, un méthoxy(-OCH 3 }, un méthylthio(-SCH 3 } ou un azido (-N 3 )· 

Considérons par exemple le cas de l'atrazine, dont la structure chimi

que est la suivante: 
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Tableau 3.2: Propriétés physiques et chimiques de l'atrazine 
(Esser et al., 1978) 

Masse moléculaire (g/mole) 

Point de fusion (OC) 

Pression de vapeur (mm Hg) 

Solubilité dans l'eau (mg/l) 

pKa 

215.5 

175-177 

0.3 x 10-6 (20°C) 

33 (20-25 OC) 

1. 68 (21°C) 
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Cette mol écul e de s-tri azi ne possède un atome de chlore en posi ti on 2, un 

groupement éthylamino sur le carbone 4, et la position 6 est occupée par le 

groupe isopropylamino. 

La stabi 1 i té remarquabl e des s-tri azi nes peut être expl i quée par 1 a 

configuration électronique du noyau hétérocyclique, lequel ressemble jusqu'à 

un certain point à celui du benzène. En effet, les deux noyaux aromatiques 

sont stabilisés par la délocalisation de leurs électrons ~, qui sont parta

gés par les six atomes du cycle. Cependant, en raison de la grande électro

négativité des atomes d'azote des s-triazines, les électrons ~ sont plutôt 

localisés au voisinage de ces atomes, que distribués également dans le 

cycle, comme c1est le cas pour le benzène. Par conséquent, le caractère 

aromatique des s-triazines sera beaucoup moins prononcé que chez le 

benzène. 

Toutefois, la combinaison de cet effet de délocalisation avec les 

effets inductifs et mésomères exercés par les substituants aux positions 

C-2, C-4 et C-6 influencent grandement le comportement chimique et les pro-



- 109 -

priétés physiques de ces composés. La déficience électronique des atomes de 

carbone les rend susceptibles à des attaques nuc1éophi1es. Celles-ci sont 

facilitées si des groupements attracteurs d' é1ectrons, comme le chlore, sont 

attachés aux carbones; alors qu ' e11es sont défavorisées si la densité é1ec

troni que du noyau est augmentée par 1 a présence de substi tuants donneurs 

d' é1ectrons, tels les groupes amino (Harris et al., 1968). 

L'atrazine est une substance cristalline blanche qui possède une très 

faible solubilité dans 11eau et dans les solvants organiques usuels. En 

solution aqueuse, elle se comporte comme une base faible; des études 

spectroscopiques ont démontré que la protonation s'effectuait préférentiel

lement sur les atomes d'azote du noyau (Esser et al., 1978). 

3.3.1.2 Formulations 

La formu1 ation des s-triazines est conçue en fonction des propriétés 

physico-chimiques de cette classe d'herbicide et du mode d' app1ication 

désiré. La solubilité relativement faible de ces composés dans 11eau et 

dans les solvants organiques habituels ne permet pas la préparation de solu

tions aqueuses ou d' ému1sions concentrées qui comportent de hautes teneurs 

en ingrédient actif. Par conséquent, la formulation la plus courante est 

sous forme de poudre mouillante avec de 11 eau. Si des app1 ications impor

tantes doi vent être effectuées et qu Ion veui 11 e évi ter 1 e transport de 

grandes quantités d'eau, il est possible d' uti1iser une formulation granu

laire (Dubois, 1979). 
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3.3.2 VOLATILISATION 

Le taux de volatilisation de l'atrazine est habituellement trop faible 

pour jouer un rôl e important sur la persi stance des rési dus dans le sol. 

Toutefois, dans certaines conditions, telles une température élevée et une 

forte teneur en humidité dans le sol, les pertes peuvent alors devenir 

significatives (Harris et al., 1968; Dubois, 1979). 

3.3.3 ADSORPTION 

Une fois introduit dans le système eau-sol, l'atrazine s'associe avec 

un ion H+ selon l'équilibre suivant: 

+ + 
R + H - RH 

pKa = pH + log 

ou [R] concentration de l'herbicide sous forme moléculaire; 

[RH+]: concentration de l'herbicide sous forme protonée. 

L'acidité du sol joue un rôle très important dans l'adsorption de 

l'atrazine. En effet, vu la capacité des argiles et de la matière organique 

à échanger des cations, l'adsorption de cet herbicide est d'autant plus 

favorisée en milieu acide, car alors la molécule est alors sous forme 

protonée. Certains auteurs ont montré que l'adsorption des s-triazines sur 
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l'argile et sur la matière organique était fonction du .E!!, l'adsorption 

maximum se produisant à une valeur de pH voisine du pKa du composé. Ils en 

concluent que le principal facteur gouvernant l'adsorption de cette famille 

de composés est leur basicité. Plus le caractère basique du pesticide est 

prononcé, plus l'adsorption est élevée (Bailey et White, 1970; Weber, 

1972). 

Il a cependant été observé qu'une diminution du pH influençait sensi

blement plus l'adsorption sur les minéraux argileux que celle sur la matière 

organique (Harris et Warren, 1964). En effet, une baisse de pH de 8.2 à 3.2 

entraîne une augmentation considérable du degré d'adsorption de l'atrazine 

sur la bentonite, alors que dans le cas de la matière organique, l'adsorp

tion semble être beaucoup moins affectée. 

Une explication proposée par Frissel (1962) suggère que l'absence de la 

hausse d'adsorption sur la matière organique est due à la protonation des 

sites d'échange, tels que les groupements carboxyles et hydroxyles, ce qui 

empêcherait l'association avec des molécules d'atrazine, lesquelles sont 

également sous forme protonée. Comme les sites d'échange sur l'argile ne 

sont pas i nfl uencés par de tel s changements de pH, étant donné qu' ils 

résultent de la substitution isomorphique, un accroissement de l'acidité du 

milieu va au contraire favoriser le phénomène d'adsorption. 

Comme on l'a dit précédemment, l'acidité du sol correspond à l'activité 

des ions H+ à proximité de la surface colloïdale, tandis que la notion de pH 

s'applique à la suspension globale de sol. Dans le cas de pesticides à 
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caractère basique comme 1latrazine, il semble que 11acidité du sol repré

sente la propriété la plus importante pour la détermination de 1 1 étendue de 

11 adsorpti on sur 1 es divers consti tuants. Ai nsi, selon Fri sse1 et Bolt 

(1962), 1 1 adsorption des composés de type acide dépendrait du pH, alors que 

celle des produits basiques serait plutôt fonction de 11acidité du sol. 

Une forte corrélation existe entre le degré d'adsorption de 11atrazine 

et le contenu en matières organiques dans le sol; cette corrélation est 

aussi valable en ce qui concerne la capacité d'échange cationique des diffé

rents argiles. En effet, des mesures des valeurs du coefficient d'adsorp

tion Kd prises par divers auteurs montrent que 1 1 atrazi ne est d'autant plus 

adsorbée que le contenu en argile et en matières organiques dans le sol est 

élevé (Bai1ey et White, 1970). 

nlautre part, différentes études ont montré 11existence d'une relation 

inverse entre le degré d'adsorption et la solubilité dans 11eau de ces com

posés (Harris et Warren, 1964; Bai1ey et White, 1970). L'atrazine étant 

relativement insoluble dans 1leau, on peut s'attendre à ce qu'elle soit 

fortement adsorbée par la matière particu1aire contenue dans le sol. 

Le processus d'adsorption se produisant avec un dégagement de chaleur, 

une augmentation de la température contribue normalement à réduire la ten

dance à 1 1 adsorption, en raison de 11affaib1issement des forces d'attraction 

qui exi stent entre 1 e composé et 1 a surface adsorbante. Ai nsi, Ba i 1 ey et 

White (1970) ont montré que 11adsorption de 11atrazine sur un sol argileux 

était plus grande à o°c qu'à SO°C. Toutefois, sur un sol organique, 
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dl autres auteurs ont constaté que le processus étai t i denti que à OD C et à 

SODC (Marshall et al., 1966). 

Ces résultats impliquent donc une différence entre les mécanismes 

dladsorption de llherbicide à la surface des argiles et de la matière orga

nique. Selon Harris et Warren (1964), ces observations montrent que lléner

gie de liaison entre llatrazine et la matière particulaire est plus élevée 

dans le cas de llargile que dans celui de la matière organique. Llabsence 

de dépendance face à la température pour lladsorption sur les sols organi

ques suggère llexistence de réactions dléchange, étant donné que celles-ci 

se produisent sans grand changement net dlénergie et sont donc généralement 

peu dépendantes de la température. 

# 

3.3.4 MOBILITE ET LESSIVAGE 

Llatrazine est généralement considérée comme étant très peu mobile dans 

l a pl upart des sol s. Des études effectuées sur le terrai n ont montré que 

deux ans après une appl ication de 11 herbicide sur divers types de sol s, la 

majorité des résidus étaient concentrés dans les trois premiers centimètres 

(Harris et al., 1968). En augmentant le taux dlapplication, on accroit la 

mobilité du composé; cependant, il semble que même après plusieurs applica

t ions successi ves, 11 atrazi ne se retrouve rarement à une profondeur supé-

rieure à 30 cm (Dubois, 1979). 

Le taux dladsorption élevé de llherbicide et les nombreuses voies pos

sibles pour sa dégradation devraient imposer de fortes contraintes au mouve-
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ment verti cal de 11 atrazi ne, même sous 11 i nfl uence des précipi tati ons. De 

plus, en raison de sa solubilité plutôt faible dans l'eau, le composé ne 

devrait pas avoir tendance à migrer très profondément dans le profil de sol; 

ceci devrait limiter les possibilités que l'atrazine soit lessivée dans le 

milieu souterrain. Malgré ce raisonnement, cependant, il existe quelques 

cas aux Etats-Unis où l'atrazine a effectivement atteint les eaux souter-

raines (voir section 5.4.2). 

3.3.5 DEGRADATION CHIMIQUE 

Plusieurs études ont été effectuées dans le but de faire la distinction 

entre les mécanismes de dégradation chimique et biologique de l'atrazine 

dans le sol (Skipper et al., 1967; Armstrong et al., 1967; Harris, 1967). 

La pl upart dl entre ell es émettent 11 hypothèse que la conversi on de 

l'atrazine en son premier intermédiaire, c'est-à-dire l'hydroxyatrazine, se 

produit via une réaction chimique. La perte de chlore pour former le compo-
'; 

sé hydroxy a été observée dans des sols stériles; de plus, l'absence d'une 

période de latence dans le processus suggère fortement l'idée d'un procédé 

d'hydrolyse non enzymatique. Le schéma d'une telle réaction est représenté 

à la figure 3.9. 

Plusieurs facteurs sont susceptibles d'affecter cette réaction de 

détoxication. Une augmentation de la température et du taux d'humidité, un 

pH faible et une forte teneur en matières organiques favorisent généralement 

la conversion de l'atrazine en son dérivé hydroxy non toxique. Toutefois, 



- 115 -

ATRAZINE 

Figure 3.9: Hydrolyse de l'atrazine 
(Lee Wolfe et al., 1976) 

HYDROXYATRAZINE 
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de l' avi s de nombreux auteurs, 1 e pH et 1 e contenu en mati ères organi ques 

constituent les principaux facteurs influençant l'hydrolyse chimique 

(Armstrong et al., 1967; Skipper et al., 1978). De plus, il semblerait que 

1 e taux d' adsorpti on pl us é1 evé de l' atrazi ne que l'on retrouve pour de 

faibles valeurs de pH favoriserait la dégradation chimique par hydrolyse 

(Esser et al., 1978; Wehtje et al. 1983). 

Toutefois, en dépit du fait que l'atome de chlore soit facilement 

déplacé par le nuc1éophi1e hydroxy lors de l'hydrolyse chimique, il ne faut 

pas exclure la possibilité d'une composante microbienne. Ainsi, lors de 

l'incubation de l'atrazine dans un milieu ensemencé avec divers microorga

nismes, l'hydroxyatrazine a été identifiée à titre de métabolite majeur, ce 

qui laisse supposer que l'hydroxy1ation peut aussi être de nature microbio-

logique (Esser et al., 1978). 

Mise à part l'hydroxylation au niveau du carbone 2 de l'atrazine, les 

groupements amino situés aux positions 4 et 6 sur le noyau ne subissent pas 

facilement des réactions chimiques. Quoique la désa1ky1ation des chaînes 

latérales puisse se produire en laboratoire au moyen de divers agents chi-

miques, l'intervention des microorganismes sera nécessaire à l'accomplisse-
~ 

ment de ce processus en milieu souterrain. Egalement, aucune expérience ne 

fait mention du clivage du noyau triazine, si l'on exclut les cas où l'on a 

dû recourir à des conditions drastiques comme le chauffage à très haute 

température en présence d'acide sulfurique concentré (Esser et al., 1978). 
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3.3.6 DËGRADATION BIOLOGIQUE 

3.3.6.1 Mécanismes de dégradation 

Plusieurs espèces de microorganismes ont été identifiées comme ayant 

l'aptitude d'utiliser les s-triazines en tant qu'unique source de carbone et 

d'azote (Esser et al., 1978). La dégradation biologique de ce type d'herbi

cide peut procéder via plusieurs mécanismes, les plus importants étant: 

l'hydrolyse, la désa1ky1ation des chaines latérales, la désamination et le 

clivage du noyau. 

1. Hydrolyse 

Quoiqu'il y ait eu plusieurs évidences montrant la participation de 

mécanismes chimiques lors de la formation de l'hydroxyatrazine, l'hydrolyse 

peut vraisemblablement s'effectuer aussi par voie biochimique (Harris et 

!!..:..' 1968; Wehtje et al., 1983). Cependant, il semble de plus en plus cer

tain que, comparativement au processus microbien, l'hydrolyse chimique cons

titue le mécanisme prédominant pour la détoxication de l'atrazine dans le 

sol. 

Toutefois, les deux processus contribuent à détruire les propriétés 

herbicides de l'atrazine et prédisposent la molécule à des dégradations 

ultérieures pouvant aller jusqu'à une éventuelle minéralisation par les 

mi croorgani smes. 
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2. Désalkylation 

L'importance des réacti ons impl i quant 1 a perte des chaines 1 atéral es 

amino de l'atrazine a été confirmée autant par des études en laboratoire que 

par des observations en milieu naturel (Esser et al., 1978). Le mécanisme 

d'une telle réaction est représenté à la figure 3.10. 

Une étude assez poussée du mécanisme de dégradation de l'atrazine a été 

effectuée par Khan et Marriage (1977). Selon ces auteurs, les réactions 

possiblement impliquées dans la biodégradation de cet herbicide sont celles 

qui apparaissent à la figure 3.11. Tel que mentionné un peu plus haut, 

l'atrazine1 est rapidement hydrolysée en hydroxyatrazine2 • Celui-ci subit 

ensuite une désalkylation pouvant conduire à deux composés. Le métabolite 

majeur est celui ayant perdu la chaine éthyle, soit le dééthylhydroxyatra

zine5 (hydroxy-2 amino-4 isopropylamino-6 s-triazine); alors que le produit 

mineur de la réaction est le déisopropylhydroxyatrazine6 (hydroxy-2 éthyla

mino-4 amino-6 s-triazine). 

Comme on peut le constater, les chaines latérales sont dégradées selon 

un ordre de préférence par les microorganismes, le groupe éthyle réagissant 

pl us rapi dement que 1 e groupement rami fi é i sopropyl e. Ceci impl i que donc 

que l'empêchement stérique peut limiter la disponibilité de la chaine laté

rale isopropyle à l'attaque microbienne. 

Les métabol ites5 et 6 ont effectivement été identifiés par chroma

tographi e en phase gazeuse et il sembl erai t qu' ils pui ssent tous deux être 



Fi gure 3.10: 

- 119 -

Désalkylation des chaînes latérales de l'atrazine 
(Esser et al., 1978) 



OH 
N~N 

, 
DESALKYLATION 

- 120 -

+ 

R2N~JNRI 
DÉSALKYlATION + 

CD OH 
N~N RI = -CH2 CH 3 

/ CH 3 
R2 = -CH 

H2Nl
N
JNH2 

" CH 3 

1 atrazine 
2 hydroxyatrazine 
3 dééthy1atrazine 

ch1oro-2 amino-4 isopropy1amino-6 s-triazine 
4 déisopropy1atrazine 

ch1oro-2 éthy1amino-4 amino-6 s-triazine 
5 dééthy1hydroxyatrazine 

hydroxy-2 amino-4 isopropy1amino-6 s-triazine 
6 déisopropylhydroxyatrazine 

hydroxy-2 éthy1amino-4 amino-6 s-triazine 
7 ch1oro-2 bis-amino-4,6 s-triazine 
8 hydroxy-2 bis-amino-4,6 s-triazine 

Figure 3.11: Dégradation biologique de l'atrazine 
(Khan et Marriage, 1977) 
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1
1
0bjet d'une seconde désa1ky1ation conduisant à la formation du méta

bolite8 , Cl est-à-di re 11 hydroxy-2 bi s-amino-4, 6 s-tri azi ne. Comme on 1 e 

verra pl us loi n, ce composé subi t très rapi dement des dégradati ons subsé

quentes qui résultent dans la libération de CO
2

• 

Également, il est possible que 11atrazine soit désa1ky1ée avant de 

subir une réaction d'hydrolyse. Selon Khan et Marriage (l977), le problème 

de savoir si 11atrazine est tout d'abord hydrolysée puis désalkylée, ou 

inversement, nia pas encore été résolu. Toutefois, les résultats de leur 

étude indiquent que les deux réactions sont partiellement actives, comme le 

démontre 11identification des divers métabolites désa1ky1és contenant soit 

le groupement chlore, soit le groupement hydroxy. 

Ainsi, la désa1ky1ation de l'atrazine conduit majoritairement à la 

formati on de dééthyl atrazi ne3 (chl oro-2 ami no-4 i sopropy1 ami no-6 s-tri a

zine}et le produit mineur est le déisopropy1atrazine4 (chloro-2 éthylamino-4 

amino-6 s-triazine). Ces deux produits étant phytotoxiques, il appert que 

ce processus est fortement responsable de 11activité herbicide de 11atrazine 

dans le milieu souterrain. Comme précédemment, une désalky1ation 

subséquente entraîne la conversion de ces métabolites en ch10ro-2 bis-amino-

4,6 s-triazine7 , lequel est minéralisé très rapidement jusqulau CO2• 

Les auteurs soulignent également le fait que des réactions d' hydro1yse 

peuvent se produire chez les divers métabolites, comme on peut 110bserver 

à la figure 3.11. Les métabolites 3 et 4 peuvent donc perdre leur atome de 

chlore pour donner respectivement les composés 5 et 6 
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3. Désamlnatlon 

Plusieurs exemples de désamination des s-triazines par les microorga

nismes sont connus (Esser et al., 1978; Khan et Marriage, 1977). Dans cette 

réaction, la fonction amino résultant d'une désa1ky1ation antérieure est 

remplacée par un groupement hydroxyle, tel qui illustré ci-dessous. 

ou 

La plupart des études ayant montré que 11 hydroxyatrazine était dégradée 

beaucoup plus facilement que 1 l atrazine, les métabolites les plus suscepti

bles de réagir selon ce mécanisme sont principalement les dérivés hydroxy 

provenant de la désa1ky1ation de 11 hydroxyatrazine (Esser et al., 1978). 

Ainsi, l'incubation dans le sol de métabolites comme le dééthy1hydroxyatra

zine4 (hydroxy-2 amino-4 isopropy1amino-6 s-triazine) donne le dérivé 

hydroxy-2,4 correspondant. De manière similaire, la désamination du métabo-

1ite8 , c'est-à-dire 1 l hydroxy-2 bis-amino-4,6 s-triazine, entraîne la forma

tion d' ammé1ide (dihydroxy-2,4 amino-6 s-triazine) et possiblement aussi 

diacide cyanurique (trihydroxy-2,4,6 s-triazine). Soulignons que les méta-
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bolites dééthylhydro~atrazine, ammélides et acide cyamonique sont relative

ment non toxiques (DL 50 > 5000 mg/kg pour le rat, voie orale) et qulils 

sont rapidement excrétés par voie urinaire (Dubois, 1979). 

4. Clivage du noyau aromatique 

Suite à une période dlincubation dlune durée de 3 mois, il a été montré 

que le dérivé dihydroxy-2,4 isopropylamino-6 s-triazine était oxydé et 

libéré sous forme de CO2 (Esser et al., 1978). 

Comme llont rapporté plusieurs auteurs, la dihydroxylation constitue 

généralement un pré-requis pour la fission enzymatique du noyau, dloù la 

nécessi té de 11 hydrolyse de 11 atrazi ne pour que le cl ivage se produi se 

(Skipper et Volk, 1972; Esser et al., 1978). Llhydro~atrazine ainsi formée 

peut ensuite perdre sa chaine latérale éthyle par désalkylation, et subir 

une désamination conduisant au métabolite identifié précédemment comme étant 

capable de subir un clivage du noyau hétérocyclique. 

La majorité des études réalisées sur ce sujet mentionnent toutefois que 

la désalkylation et la désamination se produisent beaucoup plus rapidement 

que le clivage du noyau (Khan et Marriage, 1977; Esser et al., 1978). 
~ 

Egalement, il semblerait que cette réaction soit grandement favorisée par 

une hydrolyse préalable. Donc, la dégradation complète du noyau de llhydro

xyatrazine est beaucoup plus probable que celle du noyau atrazine. 
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En dépit du fait que le mécanisme global de la biodégradation de 

1 1 atrazine niait pas encore été totalement élucidé, il est vraisemblable de 

supposer que la minéralisation complète du pesticide dans le sol se pro

duise, quoique le temps nécessaire à 11 accomp1issement de la réaction soit 

probablement fort long. 

Il ressort donc de toutes ces études que, sous des conditions normales 

d'utilisation, 11 atrazine ne persiste pas très longtemps dans le sol. Il 

nlen est toutefois pas de même pour ses divers métabolites. En effet, les 

dérivés hydroxy-2 s-triazines figurent parmi les produits de dégradation les 

plus importants de ce pesticide, et comme le suggèrent la majorité des 

auteurs, 1 1 hydrolyse de 11 atrazine nlest probablement pas de nature enzyma

tique (Harris et al., 1968; Esser et al., 1978). 

Il semble donc évident que, quoique la dégradation microbienne de 

11 atrazine se produise dans le sol, la majeure voie de détoxication est la 

décomposition chimique. De plus, il appert que 1 1 hydrolyse chimique consti

tue la voie prédominante pouvant conduire à la métabo1isation complète du 

pesticide (Skipper et Vo1k, 1972). 

3.3.6.2 Influence de 1 1 adsorption sur la dégradation 

Dans le but d' étab1ir un parallèle entre 1 1 adsorption et 11 aptitude du 

pesticide à être décomposé, plusieurs auteurs ont étudié la dégradation de 

1 1 atrazi ne dans différents types de sols (Harris et al., 1968; Roeth et al., 

1969) • 
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Selon Harris (1968), il semble que l'adsorption sur les argiles protège 

la molécule contre les attaques biologiques, tandis que la matière organique 

accroît le taux de dégradation. ~galement, Skipper et Volk (1972) consta

tent que l'hydrolyse de l'atrazine est catalysée par l'adsorption sur la 

matière organique, comme le démontre le déclin de la phytotoxicité observé. 

De hautes teneurs en matières organiques, généralement associées à une forte 

population microbienne, semblent donc favoriser les processus de dégradation 

du pestici de. 

3.3.6.3 Dégradation en milieu anaérobie 

Su i te à l a découverte de fa i b l es traces dl atrazi ne dans l es eaux sou

terraines d'une région productrice de maïs au Nébraska, une étude des pro

cessus de dissipation du pesticide a été entreprise (Wehtje et al., 1981). 

Les résultats obtenus ont montré que très peu d'atrazine était susceptible 

de s'accumuler dans l'aquifère, étant donné que le composé était rapidement 

converti en son dérivé hydroxy à mesure qu ' i1 progressait verticalement dans 

le sol avec l'eau de percolation. Le processus dl hydrolyse chimique entraî

ne donc une détoxication du pesticide avant que celui-ci puisse parvenir à 

11 aqui fère. 

En dépit du fait que les auteurs aient observé que seulement 0.07% de 

11atrazine appliquée à la surface du sol pouvait atteindre une profondeur de 

1.5 m à la fin d'une saison (en raison de la forte adsorption du composé), 

ils ont tout de même étudié la dégradation du pesticide dans des conditions 

similaires à celles des nappes souterraines. Selon leurs résultats, aucune 
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dégradation microbienne n'a pu être décelée, et un faible pourcentage de 

l'atrazine appliquée (approximativement 2.5%) était converti en hydroxyatra

zine. 

A l'intérieur des l imites de détection de l'analyse, il semble donc 

que, dans les conditions prévalant au sein d'un aquifère, presque tout 

l 'atrazine demeure sous forme inaltérée, et que seule une faible fraction se 

transforme en dérivé hydroxy. Ainsi, l'hydrolyse chimique constitue proba

blement la seule voie de détoxication disponible en milieu anaérobie. 

D'autres auteurs menti onnent que, dans des conditi ons anaérobi es, la 

dégradation de l'atrazine et de l'hydroxyatrazine s'effectue très lentement, 

le composé hydroxy étant toutefois utilisé préférentiellement à l'atrazine 

(Goswami et Green, 1971). De plus, il appert que ce sont des microorganis

mes facul tatifs qui sont principalement impl iqués dans le métabol isme du 

pesticide, même lorsque le milieu est anaérobie, puisque l'atrazine et 

l'hydroxyatrazine ne sont pas attaquées par les organismes anaérobies. 

Ai nsi, 1 a dégradati on de l' atrazi ne dans l a zone saturée du sol est 

considérablement retardée. Toutefois, comme très peu de pesticide est sus

ceptible d'atteindre l'aquifère par le processus de lessivage, la contamina

tion des nappes souterraines ne semble pas constituer un problème majeur. 
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3.3.7 DtGRADATION PAR LES PLANTES 

De nombreuses investigations réalisées dans le but de comprendre les 

propriétés herbicides des s-triazines ont prouvé que les plantes pouvaient 

métabo1iser efficacement ces pesticides. L'étude de la croissance de plu

sieurs types de végétaux dans un milieu nutritif contenant des s-triazines 

marquées au C14 montre que l'absorption des pesticides par les racines se 

produi t très rapi dement. Cette tendance à l' absorpti on s'accroit à mesure 

que les concentrations de triazines et la durée de l'exposition augmentent. 

Également, des températures élevées associées à un faible taux d'humidité 

relative accélèrent la prise par les plantes (Esser et al., 1978). 

1. Désa1kylation 

Il a été établi que l'enlèvement des groupes alkyles de l'atrazine 

constitue le principal mécanisme de dégradation chez les plantes (Harris et 

2.1:..,1968; Esser et al., 1978). 

La chromatographie en phase gazeuse, de même que la spectroscopie 

infrarouge, ont permis d'élucider la structure des produits de désa1ky1ation 

de l'atrazine. Le métabolite majeur de la réaction a été identifié comme 

étant le dééthy1atrazine (ch10ro-2 amino-4 isopropy1amino-6 s-triazine). De 

faibles concentrations de déisopropy1atrazine (ch10ro-2 éthy1amino-4 amino-6 

s-triazine) ont aussi été décelées. Comme c'était le cas pour la dégra

dation biologique, le groupement alkyle le plus petit est enlevé préféren

tiellement à celui qui est plus volumineux. 
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La réaction de désalkylation n'est cependant pas limitée strictement à 

l'atrazine, puisqu'il a été démontré que l'hydroxyatrazine pouvait aussi 

être convertie en dérivés principalement mono-désalkylés (Esser et al., 

1978). Dans le cas du dérivé hydroxy, le principal métabolite obtenu 

résulte du clivage du groupement éthyle: il s'agit donc du dééthylhydroxya

trazine (hydroxy-2 amino-4 isopropylamino-6 s-triazine). Le produit mineur 

de la réaction est par conséquent le déisopropyl hydroxyatrazine (hydroxy-2 

éthylamino-4 amino-6 s-triazine). 

Alors que les réactions d'hydrolyse de l'atrazine entraînent une déto

xication complète du pesticide, la mono-désalkylation va libérer des métabo

lites qui présentent encore des propriétés herbicides. Cependant, les méta

bolites di-désalkylés qui possèdent un substituant chlore en position 2 ne 

manifestent pas de phytotoxicité. Les composés mono-désalkylés pourront 

donc perdre leur effet toxique à la condition de subir éventuellement une 

déshalogénation du carbone 2. 

2. Désamlnatlon 

Le rempl acement des groupements amino désalkyl és NH 2 par des substi

tuants hydroxy représente une des étapes finales de la dégradation de 

l' atrazi ne par l es pl antes. On peut donc s'attendre à ce que la désaml na

tion produise des métabolites comme l'ammélide (dihydroxy-2,4 amino-6 

s-triazine) et l'acide cyanurique (trihydroxy-2,4,6 s-triazine) 
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Le comportement d'un intermédiaire bien connu de la dégradation de 

1 l atrazine, soit le dééthy1hydroxyatrazine (hydroxy-2 amino-4 isopropy1ami

no-6 s- triazine) , a été suivi durant une période de 6 semaines (Esser et 

a1., 1978). Un taux surprenant de désamination a été observé, sans qu ' i1 y 

ait clivage du groupe isopropy1e. Le métabolite formé majoritairement est 

le dihydroxy-2,4 isopropy1amino-6 s-triazine, quoique quelques traces d'am

mé1ide aient été relevées. 

3. Clivage du noyau aromatique 

Pour obteni r 1 a preuve conc1 uante qu 1 il se produi t effecti vement une 

oxydation finale du noyau de 11 atrazine en CO2 , il est nécessaire d'effec

tuer des expériences à très long terme car le clivage constitue un processus 

relativement lent, mais qui peut toutefois prendre toute son importance sur 

une longue période de temps. 

La plupart des études réalisées à cet effet montrent que la fission du 

noyau hétérocyclique de l'atrazine peut se produire chez les végétaux 

(Harris et al., 1968; Esser et al., 1978). Il semble toutefois que 1 1 étape 

1imitante de la réaction réside dans 1 1 enlèvement de la chaîne isopropy1e, 

processus nécessaire à la dégradation ultime du noyau de 1 l atrazine. 
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4. Conjugaison avec des constituants végétaux 

Lorsqu'elles sont mises en présence d'un milieu nutritif contenant de 

l'atrazine, la plupart des plantes manifestent leur aptitude à former des 

conjugués peptidiques comprenant différents acides aminés. De l'avis de 

plusieurs auteurs, la formation de tels conjugués constitue le mécanisme 

prédominant dans le processus de détoxication du pesticide (Harris et al., 

1968; Esser et al., 1978). 

Ainsi, après 24 heures d'incubation, les 2/3 des résidus de l'atrazine 

sont sous forme de conjugués peptidiques, alors que la quantité d'hydroxya

trazine présente est très faible. Toutefois, 48 heures après l'absorption, 

le pourcentage de conjugués dimi nue à 20%, tandi s que la concentrati on 

d'hydroxyatrazine a considérablement augmenté. Si on laisse le temps à un 

équilibre de s'installer, on observe que la moitié de l'atrazine initiale se 

retrouve sous la forme de conjugués, alors que l'autre moitié est convertie 

en hydroxyatrazine. Une distribution égale entre les deux types de métabo

lites est donc atteinte à l'équilibre. 

Des analyses spectroscopi ques ont permi s dl i denti fi er le métabol i te 

primaire de la conjugaison comme étant un conjugué glutathione de l'atrazi

ne, dont l a structure est représentée à l a fi gure 3.12. LI hydrolyse de ce 

composé a montré que les substituants RI et R2 étaient deux acides aminés 

communs, soit l'acide glutamique et la glycine. 
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.. 
OU RI = HOOC- CH-CH2-CH2-C 

1 Il 
NH2 0 

Figure 3.12: Conjugaison de ,'atrazine 
(Esser et al., 1978) 
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Une recherche visant à découvrir 1 1 enzyme responsable de la conjugaison 

de 11atrazine a résulté dans 11identification de la glutathione s-transfé

rase. Certaines études ayant démontré 1 1 incapacité de cet enzyme à utiliser 

les dérivés hydroxy-2, il paraîtrait que le mécanisme de conjugaison soit 

applicable à 11atrazine et non a son produit dl hydrolyse, c'est-à-dire 

1 lhydroxyatrazine. De plus, il semble que des substituants intacts aux 

positions C4 et C6 constituent des structures préférentielles pour la conju

gaison, puisque la majeure partie de 11activité enzymatique est perdue si 

une des chaîne latérale de 11atrazine est enlevée par désa1ky1ation (Esser 

et al., 1978). 

Le desti n des conjugués pepti di ques a été sui vi pendant un moi s dans 

des plantes de maïs traités à 11atrazine et le mécanisme de dégradation sup

posé est celui apparaissant à la figure 3.13 

5. Hydrolyse 

Contrai rement aux autres mécani smes de dégradati on dont on a di scuté 

dans les sections précédentes, 11hydrolyse nlest pas un processus réalisé 

effi cacement par 1 es végétaux. En effet, 11 analyse chromatographi que des 

résidus du métabolisme de 11atrazine par diverses plantes ne détecte pas la 

présence d'hydroxyatrazine. Il semble donc que le métabolite primaire 

hydroxy se forme très lentement après que la plante ait absorbé le 

pesticide. 
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COOH 

CH-CH2-CH2- CO - NH- CH -COOH H 2 N- CH-COOH 
1 1 1 

H2N CH2 ~ CH2 
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r
S-CH2-CH-COOrHOOC-CH-CH2-S - CHrCH-COOH 

1 1 1 
HN NH2 HN 

1 1 

R 0 R 

1 conjugué glutathione 
2 conjugué glutamy1ceptéiny1 
3 conjugué cystéiny1 
4 conjugué 1anthionine 

Figure 3.13: Mécanisme de dégradation de l'atrazine dans des plants de 
maïs 
(Esser et al., 1978) 
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3.3.8 PHOTODÉCOMPOSITION 

ttant donné que les radiations solaires traversant 1 1 atmosphère ont des 

longueurs d'onde supérieures à 280 mm et que la plupart des s-triazines 

absorbent 11énergie dans la région de 220 mm, leur disparition par voie 

photochimique devrait être à peu près inexistante (Dubois, 1979). 

Toutefois, comme la photodécomposition de 11atrazine a été observée sur 

le terrain, un méanisme de sensibilisation a été proporé par Jordan et al. 

(1970) pour expliquer 11action des rayons ultraviolets. Selon les auteurs, 

le rayonnement solaire peut photo1yser indirectement une molécule non absor

bante par un processus dl acti vati on. Ai nsi, des mol écu1 es dl une substance 

capable d'absorber 11énergie solaire peuvent, par le biais de collisions, 

transférer à une mol écu1 e non absorbante 11 énergi e nécessa i re à sa photo

lyse. 

Quoique ce phénomène ait été observé dans le cas des s-triazines, il 

nia pas encore été totalement élucidé. Il semble cependant que cette photo

lyse par activation puisse entralner la détoxication d'une certaine fraction 

de ,'atrazine exposée au rayonnement solaire. Ainsi, Cornes et Timmons 

(1965) ont constaté la perte de 65 % de la quantité d'atrazine appliquée 

durant 11 été sur un sol soumi s à 1 a 1 umi ère sol ai re pendant 25 jours. 

Cependant, comme la température du sol durant cette période variait entre 65 

et 82° C, la volatilisation de 11herbicide a pu se produire, ce qui rend 

difficile la détermination de 1 1 étendue de la photodécomposition. Par con-
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séquent, 11 importance de la détoxication induite par la lumière demeure 

inconnue. 

Comme on peut le constater, les réactions chimiques et biochimiques se 

produisent sur des sites similaires de 1 l atrazine. La nature nia donc 

recours qu'à un nombre relativement restreint de réactions biochimiques pour 

accomplir la détoxication du pesticide. 

Il ressort de ces diverses études que trois réactions principales gou

vernent le comportement métabolique de 1 l atrazine: 1 1 hydrolyse, la conjugai

son et la désa1ky1ation. Ces trois voies de dégradation sont utilisées à 

des degrés variés par les organismes biologiques, et seules 11hydro1yse et 

la conjugaison entraînent une perte complète des propriétés herbicides, en 

temps moyen d'environ 10 mois (Dubois, 1979). 

3.4 Ch10rdane 

3.4.1 PRINCIPALES CARACTÉRISTIQUES DU CHLORDANE 

3.4.1.1 Composition chimique du ch10rdane technique 

Le ch10rdane est surtout utilisé pour détruire les insectes nuisibles 

du sol comme la tisseuse des racines de maïs et le charençon des racines de 

frai si er. 
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Le produit technique consiste en un mélange complexe de divers consti

tuants insecticides comprenant des dérivés chlorés d'addition et de substi

tuti on du 3a, 4, 7, 7a-tétrahydro-4, 7-méthano- i ndane, dont 1 a structure 

chimique est la suivante: 

8 

6 

Les principaux constituants du mélange sont: 

le cis (a}-chlordane 
le trans (y}-chlordane 
les isomères a, B et y du chlordane 
1 1 heptachl ore 
le trans-nonachlore 

CloH6Cl a 

CloH6C1 6 
CloHsC1 7 
Cl oHsCl 9 

La complexité du produit résulte en grande partie du mode de synthèse 

du chlordane. Le procédé actuel de fabrication du chlordane technique, tel 

qu'employé par la Velsicol Corporation (Figure 3.14) consiste à chlorer le 

cyclopentadiène par 1 1 hypochlorite de sodium pour obtenir l'hexachlorocyclo

pentadiène. Ce dernier est ensuite combiné avec le cyclopentadiène pour 

former, par réaction de Diels-Alder, le produit d'addition diénique, appelé 
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+ NoOCI 
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CYCLOPENTADI E NE 

" HEXACHLOROCYCLOPENTADIENE 

CI6 

CI 

.. 
CHLORDAN E CHLORDENE 

(mélange dl isomères) 

Figure 3.14: Procédé de fabrication du chlordane technique 
(CNRC n° 14095, 1975) 
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chlordène, et possédant la formule empirique 

dène est chloré de façon sélective jusqu'à l'obtention d'une teneur en 

chlore de 64 à 67%. Il en résulte un mélange de produits chlorés dont les 

principaux correspondent aux isomères du chlordane C1oH6Cl 8 (CNRC no 14095, 

1975) • 

Depuis l'avènement de la chromatographie de partage gaz-liquide (CPGL) 

et la mise au point du détecteur à capture d'électrons (CE), il est mainte

nant possible d'établir la composition chimique du chlordane technique. 

Cochrane et al. (1973) ont tenté dl identifier 24 pics (marqués par les 

lettres A à X) d'un chromatogramme du chlordane technique. Le tableau 3.3 

énumère l'identité probable des constituants correspondant aux pics trouvés 

lors de 11 étude chromatographi que. En résumé, 11 étude par CPGL effectuée 

par Cochrane et al. (1973) révèle que le chlordane technique contient les 

composés suivants: 

• le chlordène; 
• 3 isomères du chlordène; 
• 1 dérivé monochloré du pentachoro

dicyclopentadiène. 

• l'heptachlore; 
• 1 isomère de l 1 heptachl ore; 
• 1 dérivé dichloré du pentachloro

dicyclopentadiène. 

• les cis (a)-chlordane; 
• le trans (y)-chlordane; 
• 2 isomères du chlordane. 

• le cis-nonachlore; 
• le trans-nonachlore. 

• le décachlorodicyclopentadiène 
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Tabl eau 3.3: Identi fi cati on par CPGL des consti tuants du chlordane techni
que 
(Cochrane et al., 1973) 

A Isomères du dérivé monochloré du tétrachlorochlordène 
B 

C Chlordène 
D Un isomère du chlordène 

E Dérivé monochloré du pentachlorochlordène 

F Heptachlore (pic correspondant à un seul composé) 

G pds. mol. 336 
H 
1 pds. mol. 370 (un dérivé heptachloré) 

J y-chlordène 

K Mélange de trois composés 
L pds. mol. 406 
M 8-chlordène 
N pds. mol. 406 

o Trans (y)-chlordane 
P Un isomère du chlordane, pds. mol. 406 

Q cis (a)-chlordane 

R Non identifié 
S Trans-nonachlore 

T Isomère du chlordane + époxyheptachlore 
U Comme pic T 
V Composé décachloré 
W Ci s-nonachl ore 

x Composé (pic) "K" 
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Un diagramme de référence du chlordane technique a été publ ié par 1 a 

Velsicol Chemical Corporation (1971) dans le but de faciliter la comparaison 

de la composition des différents lots de cet insecticide. Les résultats 

d'analyse par CPGL ont permis d'établir la composition approximative du 

chlordane technique, comme on peut le voir au tableau 3.4. 

3.4.1.2 Nomenclature 

Les publications antérieures et actuelles abondent de noms triviaux et 

de désignations numériques utilisés pour représenter les produits de l'addi

tion de l'hexachlorocyclopentadiène et du cyclopentadiène, et ses nombreux 

stéréoisomères chlorés. Afin d'éviter toute confusion, nous emploierons les 

noms chimiques issus du système de numérotation adopté par Chemical 
, 

Abstracts. A titre de référence, la nomenclature des divers constituants du 

chlordane technique et des produits apparentés est compilée dans le tableau 

3.5. 

Pl usi eurs auteurs ont étudié 1 a stéréochimi e des produi ts d' addi ti on 

obtenus par réaction de Diels-Alder entre l'hexachlorocyclopentadiène et le 

cyclopentadiène. Les résul tats de ces divers travaux permettent d' établ ir 

les structures suivantes pour le chlordène et les deux isomères du chlordane 

(CNRC no 14095, 1975). 
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Tableau 3.4: Composition approximative du chlordane technique 
(Velsicol, 1971) 

C1o H7Cl s produit d'addition diénique 
(Diels-Alder) du pentachloro-

2 ± 1% 

cyclopentadiène et du cyclo-
pentadiène 

C1o H6C1 6 Isomères du chlordène 
Chlordène 1 ± 1% 
a - chlordène 7.5 ± 2% 
B et y-chlordène 13 ± 2% 

C1o Hs C1 7 Heptachlore la ± 3% 

C1o H6Cl a Isomères du chlordane 
Cis-chlordane 19 ± 3% 
Trans-chlordane 24 ± 2% 

C1o Hs C1 9 Trans-nonachlore 7 ± 3% 

Autres composés Hexachlorocyclopentadiène au pl us 1% 
Octachlorocyclopentadiène 1 ± 1% 
Cl~H7-aC16-7 8.5 ± 2% 
au res 6 ± 3% 
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Tableau 3.S: Nomenclature des composés du chlordane technique et des méta
bolites apparentés 
(CNRC no 1409S, 1975) 

Nom trivial 

Chlordène 

a-chlordène 

fl-chlordène 

y-chlordène 

Composé C 

Heptachlore 

Epoxyheptachlore 

Isomère de 
l'époxyheptachlore 

Oxychlordane 

1-hydroxychlordène 

I-hydroxy-2, 3,époxy-

Nom de CHEMICAL ABSTRACTS 

4,S,6,7,8,8-hexachloro-3a,4,7,7a-tétrahydro-4,7-
méthano- i ndène 

Isomère du chlordène dont la structure n'a pas été 
élucidée. Point de fusion 193-19SoC. 

Isomère du chlordène dont la structure n'a pas été 
élucidée. Point de fusion 14S-146°C. 

Isomère du chlordène dont la structure n'a pas été 
élucidée. Point de fusion 107-108°C. 

Dérivé monochloré du produit d'addition du pentachlo
rocyclopentadiène et du cyclopentadiène. Point de 
fusion 113-11SoC. 

l-exo-4,S,6,7,8,8-heptachloro-3a,4,7,7a-tétrahydro-
4,7-méthano-indène 

l-exo-4,S,6,7,8,8-heptachloro-exo-2,3-époxy-3a,4,7, 
7a-tétrahydro-4,7-méthano-indane 

l-exo-4,S,6,7,8,8-heptachloro-endo-2,3-époxy-3a,4,7, 
7a-tétrahydro-4,7-méthano-indane 

1-exo-2-endo-4,S,6,7,8,8-octachloro-exo-2,3-époxy-
3a,4,7,7a-tétrahydro-4,7-méthano-indane 

4,5,6,7,8-8-hexachloro-3a,4,7,7a-tétrahydro-4,7-
méthano-indèn-exo-1-01 

chlordène 4,5,6,7,8,8-hexachloro-exo-2,3,-époxy-3a,4,7,7a-

y-chlordane 

a-chlordane 

Nonachlore 

fl-nonachlore 

Composé K 

tétrahydro-4,7,-méthano-indan-exo-l-ol 

l-exo-2-endo-4,S,6,7,8,8-octachloro-3a,4,7,7a
tétrahydro-4,7-méthano-indane 

Isomère l-exo-2-exo du y-chlordane 

l-exo-2-endo-3-exo-4,S,6,7,8,8-nonachloro-3a,4,7, 
7a-tétrahydro-4,7-méthano-indane 

Isomère l-exo-2-exo-3-exo du nonachlore 

Isomère du chlordane dont la structure n'a pas été 
élucidée. Point de fusion 119-121oC. Obtenu par 
chloration du a-chlordane. 
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... 
CHLORDENE 

CI CI 

CI 

CIS -CH LORDANE 

CI CI 

CI 
CI 

3.4.1.3 Propriétés physico-chimiques 

TRANS - CHLORDANE 

CI CI 

CI 

, , 
1 

CI 

CI 

Le chlordane techni que est un 1 i qui de vi squeux de coul eur ambre qui 

présente une très faible solubilité dans l'eau et une grande solubilité dans 
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les lipides. Les propriétés physiques et chimiques du mélange vont toute

fois dépendre de la présence des divers constituants, comme on peut le voir 

au tableau 3.6. 

3.4.1.4 Formulations 

Un des aspects l es pl us avantageux du chlordane est son excell ente 

solubilité dans la plupart des solvants organiques, lesquels peuvent servir 

de véhicules pour l'insecticide. Les formulations du chlordane liquide les 

plus utilisées sont habituellement les suspensions (dans l'huile) et les 

concentrés émulsifiables. 

En dépit du fait que le chlordane technique soit sous forme liquide, 

des formul ati ons sèches peuvent être produi tes par l' imprégnati on d'une 

solution de l'insecticide sur une matrice solide adéquate. La formulation 

sèche la plus souvent employée est celle de type granulaire, contenant 25% 

d'ingrédient actif, et qui est utilisée de façon considérable pour détruire 

la tisseuse des racines de maïs. Le chlordane technique peut également être 

formulé en tant qu'aérosol pressurisé, poussières et poudre mouillable. 

3.4.2 VOLATILISATION 

Bien que le chlordane technique soit considéré comme étant relativement 

non volatil, il a été démontré que dans certains cas, il pouvait y avoir 

passage dans l'atmosphère (Brooks, 1974). En conséquence, on pourrait 

s'attendre à ce qu'une partie du chlordane appliqué sur le sol soit libéré 
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Tableau 3.6: Propriétés physiques et chimiques du chlordane technique 
(CNRC no 14095, 1975) 

Masse moléculaire (g/mole) 

Point de fusion (OC) 

Pression de vapeur (mm Hg) 

Solubilité dans l'eau (~g/l) 

Cis-chlordane 
Trans-chlordane 
Chlordène 
Heptachlore 
Trans-nonachlore 

Cis-chlordane 
Trans-chlordane 
Heptachlore 

409.8 

106.5 - 108 
104.6 - 106 
210 - 211 

95 - 96 
128 - 130 

10- 5 (20-25°C) 

9 
9 (25°C) 

56 
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dans l'air, bien que le degré de volatilisation dépende du type de sol, de 

sa teneur en humidité et des conditions atmosphériques. 

Il a égal ement été suggéré que 1 e ch10rdane pouvait être perdu dans 

l'atmosphère par codisti11ation avec la vapeur d'eau au fur et à mesure que 

celle-ci s'échappe de la surface du sol (Edwards, 1973). Toutefois, cette 

théorie a été largement critiquée, et selon plusieurs auteurs, les pertes 

d'insecticide se produisant de cette façon sont très minimes (Wa1ker, 1971; 

Brooks, 1974). 

La pulvérisation intentionnelle de chlordane technique dans l'atmo

sphère aux fins de détruire les insectes n'est pas pratiquée au Canada. 

Il peut toutefois y avoir, par inadvertance, contamination atmosphérique. 

L'entraînement par le vent du chlordane appliqué à l'état de poussières ou 

sous forme d'aérosol est bien connu et a fait l'objet de plusieurs études 

(Gunther, 1969; Walker, 1971). L'introduction volontaire de chlordane dans 

l'atmosphère suite à l' app1 ication de granu1 es peut aussi représenter une 

source de contamination. 

Également, l'érosion éolienne pourrait bien constituer un plus grand 

danger en ce qui concerne le transport atmosphérique du chlordane. Cohen et 

Pinkerten (1966) ont signalé que le ch10rdane était transporté de cette 

manière sur de longues distances, pour être ensuite déposé dans des endroits 

non souhaitables. 
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Remarquons que parmi 1 es divers consti tuants du ch10rdane techni que, 

11 heptach10re est celui qui présente la plus grande volatilité. En effet, 

il semble qui une importante portion (environ 90%) du constituant heptach10re 

puisse être éliminée par volatilisation lors d'une application du ch10rdane 

techni que sur 1 e sol (CNRC no 14095, 1975). 

3.4.3 ADSORPTION 

Dans le cas de molécules non ioniques comme le ch10rdane, les interac

tions de Van der Waals sont les principales forces qui interviennent dans le 

processus d'adsorption. 

Comparativement aux minéraux argileux, il a été observé que la matière 

organique exerçait une influence considérable sur 11 adsorption du ch10rdane 

(Edwards, 1973; Kaufman, 1974). Il semble donc exister une forte corréla

tion entre le degré d'adsorption de ce pesticide et la teneur en matières 

organiques dans le sol. 

En raison de la nature non polaire du chlordane, la molécule manifeste 

une grande tendance à s'adsorber sur des sites non polaires de la matière 

organique. De tels sites hydrophobes comprennent les substances non 

humiques (cires, graisses, résines, etc.), 1 l humus, ainsi que les portions 

non polaires comme les chaînes latérales aliphatiques des acides humiques et 

fulviques (Green, 1974). 
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Pl usieurs pub1 ications font référence au processus de "squeezing-out" 

dans 1 e but dl exp1 i quer 1 a forte tendance des mol écu1 es non i oni ques à 

s'adsorber sur les sites lipophiles de la matière organique (Weber, 1972; 

Khan, 1980). Ainsi, il y aurait expulsion des molécules de ch10rdane du 

solvant hautement polaire qulest 1leau, et accumulation subséquente du 

sol uté sur toute surface hydrophobe pour 1 aque11 e 1 a compéti ti on avec 1 es 

molécules d'eau est négligeable. 

Étant donné la neutralité d'une molécule d'hydrocarbure comme le 

ch10rdane et 11 absence de groupements fonctionnels ionisab1es, on peut 

s'attendre à ce que son adsorption soit indépendante du pH. 

3.4.4 MOBILITÉ ET LESSIVAGE 

Le ch10rdane est considéré comme étant relativement immobile dans le 

sol, et ceci peut être attribué principalement à sa très faible solubilité 

dans 1leau. Également, 11 adsorption du pesticide sur les sites hydrophobes 

de la matière organique contribue à sa rétention dans la zone de sol située 

au voisinage de la surface (Green, 1974). Ainsi, le fait que le degré 

d'adsorption du ch10rdane soit fortement relié à la teneur en matières 

organiques dans le sol limite considérablement sa mobilité dans le milieu 

souterrain. 

Les travaux de Wilson et Oloffs (1973) ont fait état du lessivage 

extrêmement faible du ch10rdane dans les sols. Après 14 mois pendant les

quels il était tombé environ 183 cm de pluie, ils ont observé que la péné-
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tration du ch10rdane avait atteint tout juste 23 cm. La plus grande partie 

des résidus a été retrouvée dans la couche cultivée, c'est-à-dire dans les 

premiers 8 cm. Les couches situées à une profondeur allant de 8 à 15 cm et 

de 15 à 23 cm en contenaient respectivement 12 et 1.4%. 

Des expériences effectuées en laboratoire et portant sur le lessivage 

du ch10rdane dans différents types de sols ont donné des résultats sembla

bles, confirmant ainsi la migration limitée du ch10rdane dans les sols. 

Aucune trace du pesticide nia été détectée dans 2.5 litres d'eau é1uée, 

après son passage par percolation pendant une période de 80 jours à travers 

des colonnes de sol non traité de 40 cm de hauteur qui avaient été recouver

tes de 2 cm de sol trai té. Cependant, on a constaté que de très peti tes 

quanti tés de ch10rdane avaient été transportées de l a couche supérieure 

traitée vers le sol non traité situé immédiatement en-dessous (Wilson et 

Dl offs, 1973). 

Plusieurs hypothèses ont été proposées afin d'expl iquer ce transport 

inattendu du pesticide vers la zone de sol non traité. Comme 11 0nt démontré 

Wershaw et al. (1969) et Ballard (1971) au sujet du DDT, la quantité de 

ch10rdane lessivé dépend considérablement de la teneur en matières organi

ques dans le sol, ce qui laisse supposer une solubilisation accrue du ch10r

dane avec l'acide humique. Le faible déplacement du composé dans le sol 

pourrait donc être causé par la présence diacide humique, lequel agirait 

comme surfactant en diminuant la tension de surface de 1 l eau, aidant ainsi à 

la solubilisation du chlordane. 
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Ainsi, en raison de la faible solubilité du ch10rdane dans 11eau et de 

sa résistance au processus de lessivage, il apparaît fort peu probable que 

1 e pesti ci de pui sse constituer un grave danger pour 1 a contami nati on des 

nappes souterrai nes. Le dép1 acement dans 1 e sol des isomères ci s et trans 

du ch10rdane étant tellement restreint qulon peut slattendre à ce qui ils ne 

parviennent pas à contaminer sérieusement la strate inférieure du sol. 

Toutefois, dans les régions où les sols possèdent une très grande perméabi

lité et où la table dleau de 11aquifère est peu profonde, un certain danger 

peut vraisemblablement exister. 

3.4.5 DÉGRADATION CHIMIQUE ET BIOLOGIQUE DU CHLORDANE 

3.4.5.1 Aperçu général 

Le nombre de publications traitant de la dégradation du ch10rdane dans 

le sol est très restreint. Il semble que la connaissance du mécanisme de 

dégradation des isomères cis et trans du ch10rdane pur soit très limitée, et 

dans le cas du ch10rdane technique, elle est presque nulle. 

Toutefois, il appert que dans les conditions climatiques canadiennes, 

la dégradation du ch10rdane technique sleffectue très lentement. Les rési

dus finals que lion retrouve dans le sol et dans les plantes contiennent 

généralement tous les constituants du produit technique, et non seulement 

les isomères cis et trans du ch10rdane. Ces observations vont cependant à 

1 1 encontre de celles provenant des États-Unis et dlautres régions du monde 

au climat moins rigoureux, où lion signale que les résidus terminaux 
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de la dégradation sont constitués uniquement de cis et de trans-chlordane 

(CNRC no 14095, 1975). 

Les insecticides chlorés de type cyclodiène représentent un des groupes 

les plus stables parmi les pesticides organiques et ils tendent à être très 

résistants envers la dégradation microbiologique. La plupart des études 

réalisées jusqu'à maintenant soulignent le fait que la vitesse globale 

d'élimination de l'insecticide est très faible et que les cis et le trans

chlordane sont les deux résidus les plus persistants associés à l'applica

tion du produit technique. Toutefois, sous des conditions environnementales 

appropriées, les autres constituants du chlordane sont susceptibles de subir 

des réactions chimiques et biologiques. 

Ainsi, Stewart et Chisholm (1971) ont suivi la dégradation du chlordane 

technique pendant une période de 15 ans faisant suite à la dernière applica-

tion du produit. Les résul tats dl analyse par chromatographi e en phase 

gazeuse révèlent qu'après ce délai, les isomères cis et trans du chlordane 

forment la majeure partie des résidus. Le constituant le plus volatil 

(1 1 heptachlore) est complètement disparu, et le métabolite époxyheptachlore 

nia été décelé qulen très faibles quantités. 

Étant donné que 1 e chlordane techni que est un mél ange compl exe de 

plusieurs composés, il y a lieu de tenir compte non seulement de la dégrada

tion du cis et du trans-chlordane, mais aussi de celle des autres consti

tuants. Les isomères cis et trans étant les résidus les plus persistants, 
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il s'agit donc d'évaluer le destin des deux autres constituants insecticides 

du mélange, soit l'heptachlore et le nonachlore. 

Avant d'aborder cette discussion, il nous semble important de souligner 

le fait que l'analyse quantitative des résidus finals du chlordane s'avère 

très difficile en raison des nombreux pics observés sur les chromatogrammes 

de partage gaz-liquide et de la non disponibilité des échantillons de réfé

rence de certains des constituants; car ceux pour lesquels on peut obtenir 

un tel échantillon ne représentent que 50% (poids/poids) du chlordane tech

nique (CNRC no 14095, 1975). Outre ces difficultés d'analyse, les méthodes 

d' échanti 11 onnage des sol s et des cul tures sont souvent loin d'être adé

quates. En conséquence, toute discussion portant sur les résidus du chlor

dane dans l'environnement devrait tenir compte des erreurs d'échantillonnage 

et des difficul tés au niveau de l'analyse quanti tative de ces résidus. 

3.4.5.2 Dégradation de l'heptachlore 

L'heptachlore constitue approximativement 10% du chlordane technique et 

est responsable de la majeure partie (de 60 à 80%) de son activité insecti

cide. Ce composé est modérément persistant dans le sol, puisqu'une impor

tante portion (environ 90%) est éliminée par volatilisation et que le reste 

peut subir un certain nombre de transformations chimiques et biochimiques. 

La plupart des publications proposent que la dissipation de l'hepta

chlore s'effectue selon trois modes distincts, comme l'illustrent les 

figures 3.15 et 3.16 (Brooks, 1972; Harris, 1973). 
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Fi gure 3.15: Mécanismes de dégradation chimique et microbienne de 
l'heptachlore 
(CNRC n° 14095, 1975) 
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Figure 3.16: Mécanismes de dégradation chimique et microbienne de l'hepta
chlore 
(Miles, 1973) 
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Ces trois mécanismes de dégradation peuvent être décrits sommairement 

comme suit: 

1. Hydrolyse chimi que en 1-hydroxyc hl ordène, pui s époxydati on mi crobi enne 

en 1-hydroxy-2,3 époxych10rdène. 

2. Déch10ration bactérienne en ch10rdène, suivie d'une époxydation micro

bienne conduisant à la formation d'époxych10rdène. 

3. Conversi on en époxyheptach10re par 1 es mi croorgani smes du sol, 1 eque1 

peut ensuite être transformé en 1-hydroxych10rdène. 

Mécanhme 1. 

La voie majeure de dégradation de 11 heptach10re dans le sol est vrai

semblablement sa conversion par hydrolyse en 1-hydroxych10rdène. En effet, 

1 1 atome de chlore allylique situé à la position Cl de la molécule peut être 

remp1 acé très rapi dement par un autre groupement, comme un hydroxy1 e. De 

11 avis de la majorité des auteurs, cette réaction d' hydro1yse est imputable 

à un processus chimique plutôt qu'à un mécanisme de biodégradation (Brooks, 

1972; Miles, 1973). 

Ainsi, dans les sols humides, la transformation par hydrolyse de 1 l hep

tach10re en 1-hydroxych10rdène, qui est un produit apparemment non toxique, 

joue un rôle très important. En fait, il est probable qu'il s'agisse du 
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principal mécanisme de détoxication dans les régions soumises a de fortes 

préci pi tati ons. 

Â son tour, une certaine partie du 1-hydroxychlordène peut être dégra

dée par l es mi croorgani smes en 1-hydroxy-2, 3-époxychl ordène, vi a une réac

tion d'époxydation aux positions 2-3 de la molécule. 

Certains auteurs ont avancé l'hypothèse qu'il pouvait y avoir formation 

d'un autre métabolite, que l'on croit être le 1-céto-2,3-époxychlordène, et 

qui proviendrait de l'oxydation subséquente du 1-hydroxy-2,3-époxychlordène 

(Miles et al., 1969; Korte, 1971). Mentionnons toutefois que ce processus 

n'a pas encore été formellement démontré et qu'il entre en contradiction 

avec l'interprétation d'autres chercheurs (Carter et al., 1971). 

Mécanisme 2. 

La déchl orati on bactérienne de l' heptachl ore en chlordène représente 

une voi e mi neure du processus de dégradati on. Comparati vement à l' hepta

chlore, le chlordène est de 50 à 100 fois moins toxique, principalement à 

cause de l'absence de l'atome de chlore allylique. 

Tel qu'illustré à la figure 3.15, le chlordène peut également être 

converti par action microbienne en époxychlordène. Malgré le fait que cette 

époxydation sur la liaison 2-3 non encombrée du chlordène s'effectue assez 

aisément, la plupart des auteurs mentionnent que les quantités d'époxychlor-
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dène ainsi produites sont relativement faibles (Miles et al., 1969; CNRC no 

14095, 1975). 

Mécanisme 3. 

Des nombreux produits de dégradation connus, 11 époxyheptach10re mérite 

une analyse approfondie car Cl est un composé très persi stant qui présente 

une toxicité plus élevée que celle de 1 l heptach10re. Mais fort heureuse

ment, il semble que parmi les trois mécanismes de dissipation de 1 l hepta

chlore, celui donnant de 11 époxyheptach10re soit le plus lent et par consé

quent le moins favorisé. De plus, 1 1 époxyheptach1 ore est susceptible d'être 

métabo1isé en 1- hydroxych10rdène, entraînant ainsi la détoxication du 

composé. 

Ceci explique en partie pourquoi on ne décèle à peu près aucune trace 

du dérivé époxyde dans 1 a pl upart des sol s ayant été traités au ch10rdane 

technique; de fait, 11 époxyheptach10re représente généralement une fraction 

n'excédant pas 1% des résidus insecticides retrouvés dans le sol. D'autre 

part, certains auteurs sont d'avis que la plus grande partie d'épo

xyheptach10re retrouvée aujourd'hui dans 11 environnement provient de 1l uti-

1isation de 11 insecticide heptach10re, plutôt que de celle du ch10rdane 

technique (Carter et Stringer, 1970; Dorough, 1973). 
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3.4.5.3 Dégradation du AG-ch10rdane 

Un produit expérimental appelé HCS-3260 ou AG-ch10rdane a été développé 

par la Ve1sico1 Chemica1 Corporation en 1970, afin d'évaluer la persistance 

et le mouvement des isomères du ch10rdane dans le sol. 

Ce produi t de très haute pureté est consti tué de pl us de 95% des 

isomères cis et trans du ch10rdane, dans un rapport approximativement 3:1; 

et la teneur en heptach10re ne dépasse pas 1%. Une analyse de la 

composition du AG-ch10rdane a été réalisée par l'Institut de recherche 

d'Agriculture Canada (1973) et les résultats obtenus sont les suivants: 

ci s-ch1 ordane 

trans-ch10rdane 

heptach10re 

nonach10re 

68% 

29.7% 

1% 

0.6% 

Étant donné sa faible teneur en heptach10re, on peut s'attendre à ce 

que l'AG-ch10rdane soit légèrement moins efficace que le ch10rdane technique 

étant donné que le produit heptach10re est responsable de la majeure partie 

de l'activité insecticide du ch10rdane technique. L'emploi d'AG-ch10rdane 

va donc réduire au minimum la quantité de résidus d'heptach1ore et d'époxy

heptach10re dans le sol, mais les concentrations élevées des isomères cis et 

trans-ch10rdane vont contribuer à accroître la persistance globale de 

l'insecticide. 
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On obtiendra donc les mêmes résidus finals que dans le cas du chlordane 

technique, sauf que les teneurs des isomères cis et trans seront beaucoup 

plus grandes puisqu ' i1 slagit d'un produit de très haute pureté contenant 

plus de 95% de ch10rdane. Dorough et al. (1972) rapportent qu'après une 

période d'un an faisant suite à 11app1ication de HCS-3260, on a, comparati

vement au ch10rdane technique, 5 fois plus de résidus de cis-ch10rdane et 2 

foi s pl us de rési dus de trans-ch10rdane. En ce qui a trai t au ch10rdane 

technique, on obtient approximativement la même quantité de résidus de cis 

et de trans-ch10rdane, comme on peut le voir au tableau 3.7. 

Wilson et 010ffs (1973) ont étudié la persistance des isomères cis et 

trans du ch10rdane dans le sol pendant une période de 16 mois faisant suite 

à 11 app1 icati on dl AG-ch1 ordane. Il s ont constaté que 1 e pourcentage de 

diminution le plus grand se produisait pour la dose d' app1ication la plus 

faible. La concentration des résidus semble décroître rapidement au cours 

du premier mois, alors que par la suite, le taux de dégradation suit une 

courbe linéaire en fonction du temps. Selon les auteurs, les pertes pronon

cées de cis et de trans-ch10rdane qui surviennent durant le premier mois 

sont probablement dues à la volatilisation, étant donné que 1 1 adsorption de 

11insecticide sur les colloïdes du sol est un procédé graduel qui peut 

prendre jusqu'à plusieurs mois pour atteindre un état d' équi1ibre. Au cours 

des mois subséquents, les résidus diminuent à un taux relativement faible et 

de façon linéaire avec le temps. 
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Tableau 3.7: Analyse des résidus du chlordane technique et d'AG-chlordane 
un an après l'application (taux 895.5 kg/km2 ) 
(Ontario, min. de l'Env., 1973) 

TENEUR APPROXIMATIVE EN RESIDUS (mg/kg) 

Cis- Trans- Heptachlore Nonachlore Epoxyhepta-
chlordane chlordane chlore 

Chlordane 0.83 0.93 0.75 0.22 0.08 

technique 

AG-chlordane 5.54 2.38 0.08 0.05 < 0.01 
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3.4.5.4 Dégradation du trans-nonach10re 

Une revue de la littérature disponible ne nous a pas permis d'obtenir 

beaucoup de renseignements sur les processus de dégradation du trans

nonach10re. Étant donné les connaissances très restreintes que lion possède 

sur les mécanismes de dissipation du ch10rdane technique ou des isomères cis 

et trans du ch10rdane, il nlest pas surprenant de constater que très peu de 

publications font état de la dégradation du nonach10re dans 1lenvironne

ment. 

En dépit du fait que ce composé ne représente que 7% de la composition 

chimique du ch10rdane technique, Harris (1973) mentionne qu ' i1 est aussi 

persi stant dans 1 e sol que 1 es isomères ci s et trans-ch10rdane. Brooks 

(1972) souligne toutefois le fait que le nonach10re est susceptible d'être 

dégradé de manière extensive, à la fois par les plantes et par les microor

ganismes du sol. 

En se basant sur les résultats d' ana1yses par spectroscopie infrarouge 

par résonance magnétique nucléaire (RMN), de même que par spectrométrie de 

masse, Cochrane et al. (1970) ont pu attribuer la géométrie trans à 

11 isomère du nonach10re. Les structures stéréochimiques des deux isomères 

de ce composé sont illustrées à la figure 3.17. 

Dans le but d' étab1ir un parallèle entre la chimie du trans-nonach10re 

et celle du trans-ch10rdane, Cochrane (1970) a étudié le mécanisme de déshy

droch10ration de ces deux composés (Figure 3.18). L'auteur a constaté qulen 
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H 

TRANS - NONACHLORE 

CI 

CIS-NONACHLORE 

Structures stéréochimiques des deux isomères du nonach1ore 
(CNRC n° 14095, 1975) 
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Fi gure 3.18: Mécani smes et produits de déshydrochl orati on des isomères du 
chlordane et du nonachrore) 
(CNRC, n° 14095, 1975) 
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milieu basique, le trans-nonachlore se déshydrochlorait doucement pour ne 

donner qulun seul produit, soit le 1,2-chlorochlordène, qui est obtenu par 

un mécani sme de ci s-él imi nati on. Comparativement aux deux isomères du 

chlordane, le trans-nonachlore possédait un temps de réaction intermédiaire. 

La vitesse de déshydrochloration du cis-nonachlore est beaucoup plus élevée 

que celle de son homologue trans, fait qui peut être attribué à 1lencombre

ment stérique moins important. Dans le cas du cis-nonachlore, le produit 

résultant est le 1,3-ch10roch10rdène, qui est obtenu aisément par un méca

nisme de trans-élimination. On peut donc expliquer la différence prononcée 

au niveau de la réactivité des isomères du nonach10re si lion tient compte 

de la configuration stéréochimique des composés cis et transe 

3.4.5.5 Dégradation en milieu anaérobie 

Exception faite du cas du DDT, très peu dl information est disponible au 

sujet de la persistance des insecticides chlorés dans des conditions anaéro

bies. Généralement, la majorité des hydrocarbures chlorés sont dégradés 

lentement dans un milieu aérobie, mais il semblerait que certains d'entre 

eux puissent être métabo1isés plus rapidement dans un environnement anaéro-

bie. 

Le fait que le DDT soit dissipé plus vite en milieu anaérobie a été 
, 

rapporté par plusieurs auteurs (Fries, 1972; Goring et Hamaker, 1972). A 

ce sujet, Guenzi et Beard (1968) mentionnent que le taux de dégradation 

anaérobie du DDT est grandement accéléré par 11 addition de luzerne dans le 

milieu. Il semble que le fait de traiter les sols avec des substances 
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nutritives microbio10giques augmente le taux de dégradation de la plupart 

des pesticides chlorés. 

Une expérience intéressante a été réalisée par Guenzi et al. (1971) 

'dans le but de comparer le taux de disparition de 11heptach10re dans des 

sol s submergés (anaérobies) et non submergés (aérobies). Les résu1 tats 

obtenus montrent que 11 heptach1 ore est dégradé rapi dement dans 1 es sol s 

submergés. De plus, il s'avère que 11addition de luzerne dans le milieu 

contribue fortement à accélérer le processsus de dégradation. Le principal 

effet de la luzerne semble être de procurer une source d'énergie rapidement 

accessible pour les microorganismes, lesquels pourront alors utiliser effi

cacement l'oxygène disponible et créer un environnement favorable à la 

dégradation anaérobie. 

La persistance en mi lieu anaérobi e des i nsecti ci des de type hydrocar

bure chloré a également été étudiée par Hill et McCarty (1968). Leurs 

résultats montrent que l'heptachlore disparaît beaucoup plus rapidement dans 

des conditions anaérobies biologiquement actives que dans des conditions 

aérobies simil ai res. Cette dégradati on partiell e condui t toutefoi s à la 

formation de produits extractibles qui sont beaucoup plus persistants que le 

composé initial. En ce qui a trait à 1 l époxyheptachlore, il semble que ce 

métabolite soit réellement très persistant puisqu ' i1 ne montre quI une très 

faible tendance à la dégradation, autant dans un milieu aérobie qu'anaéro

bie. 
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3.4.6 D~GRADATION PAR LES PLANTES 

3.4.6.1 Dégradation du chlordane 

Le passage du chlordane dans les plantes à partir du sol a fait 110bjet 

d'études exhaustives (Brooks, 1972; CNRC no 14095, 1975). Plusieurs d'entre 

elles démontrent le fait que le chlordane et certains de ses métabolites 

sont susceptibles d'être absorbés par les végétaux. Le taux de transloca

tion est toutefois fonction de la concentration des résidus dans le sol, du 

type de sol et des conditions climatiques. Parmi les caractéristiques 

physiques du milieu, le contenu en matières organiques semble jouer un rôle 

prépondérant. En effet, plus la teneur en matières organiques est élevée, 

plus les résidus sont adsorbés, diminuant ainsi 11étendue de 11absorption 

par les plantes. 

Cependant, en dépi t du fa i t que 1 es végétaux pui ssent absorber 1 e 

ch10rdane ou ses résidus, la majorité d'entre eux semblent être incapables 

de les métaboliser. Différents auteurs mentionnent que les chromatogrammes 

des résidus provenant de plantes à racines ressemblent fortement à ceux du 

ch10rdane technique, tradui sant ainsi 11 absence de toute trace de métabo

lites dans ces végétaux (Brooks, 1972; CNRC no 14095, 1975). 

Une découverte a toutefois été réal isée dans le cas de la luzerne 

traitée avec du AG-chlordane. Wi 1 son et 01 offs (1973) ont constaté que, 

outre le cis et le trans-chlordane, les feuilles de la plante contenaient 

cette fois de 110xych10rdane, et ce composé représentait à lui seul 17 % de 



- 166 -

tous les résidus contenus dans les tissus de la luzerne. Comme les auteurs 

nlont pu déceler aucune trace dloxychlordane dans le sol, il slagit donc de 

la toute première fois que lion signale la formation de ce produit par méta

bolisme végétal. De llavis de ces auteurs, les isomères cis et trans 

seraient métabolisées en oxychlordane par la voie du produit intermédiaire 

déshydrogéné, le 1, 2-di chl orochl ordène. Le mécani sme dl une tell e réacti on 

de dégradation est illustré à la figure 3.19. Notons que lloxychlordane est 

un produit qui présente une toxicité beaucoup plus élevée que celle du 

chlordane et qulil a une forte tendance à slaccumuler dans les matières 

grasses des mammifères (CNRC, n° 14095, 1975). 

Un autre cas de métabol i sme végétal a été découvert par Kaul et al. 

(1972) sui te à des études portant sur la conversi on par le chou et la 

carotte du trans-chlordane marqué au C14. Les résultats obtenus révèlent la 

formation de trois nouveaux produits (figure 3.20). Deux des métabolites 

ont été isolés, et on a donné à celui représentant 35% de la totalité, la 

structure du chl orohydroxychl ordène. DI après le spectre de masse, 11 autre 

métabolite qui avait été isolé (15% de la totalité) possédait un poids molé

culaire de 404, ce qui correspond à la formule CloH7C1702' et on a supposé 

qulil slagissait du dihydroxy-S-dihydroheptachlore. Le troisième métabo

lite, produit en quantités minimes, nia pas été identifié. 

3.4.6.2 Dégradation de llheptachlore 

La transformation métaboli que de 11 heptachl ore en époxyheptachlore est 

assez bien connue, et plusieurs études ont fait mention de la présence de ce 
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composé dans une grande variété de pl antes (Brooks, 1972; CNRC no 14095, 

1975) • 

Quoique la conversion de 11heptach10re en son dérivé épo~de constitue 

une voie mineure de dégradation, elle semble pouvoir se réaliser à la fois 

dans 1 e sol et dans 1 es végétaux. Lorsque ce sont 1 es microorgani smes du 

sol qui effectuent la dégradation, 11époxyheptach10re peut subir une trans

location vers les différentes parties des plantes, à un taux qui va toute

fois dépendre de la teneur en matières organiques dans le sol. Dans le cas 

d'un métabolisme végétal, les résultats montrent que 11heptach10re est 

absorbé par les racines pour être ensuite époxydé dans la plante. 

3.4.7 PHOTODÉCOMPOSITION 

Clest en 1961 que Mitchell (1961) a pour la première fois signalé 

11effet des rayons ultraviolets sur le cis et trans-ch10rdane. Toutefois, 

les produits obtenus nlont été ni isolés, ni identifiés. Plus tard, 

Fisch1er et Korte (1969) ont décrit la transformation par photo-isomérisa

ti on du ci s-ch1 ordane en un composé demi -formé, 1 e photo-ci s-ch1 ordane. 

Selon Vallner et al. (1969), à 11état solide dans 1lair, le cis-ch10rdane 

subit par irradiation un réarrangement pour donner le photo-cis-ch10rdane, 

avec un rendement de 65 à 69 %. Toutefois, quoique cette conversion puisse 

se produi re lors du transport atmosphéri que du ch10rdane, aucun trace du 

photo-ci s-ch1 ordane ni a été déce1 ée dans 1 es endroits éloignés des si tes 

d' app1ication (CNRC n° 14095, 1975). 
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En dépit du fait que la stéréochimie du trans-ch10rdane rende beaucoup 

plus difficile la réaction photochimique, Ivie et al., (1972) ont obtenu le 

photo-cis-ch10rdane par irradiation prolongée dans 11 air du trans-ch10rdane. 

Ainsi, 11 exposition au rayonnement solaire pendant quatre heures du cis et 

du trans-ch1ordane sur des feuilles de haricots a donné respectivement 

70-80 % de photo-cis-ch10rdane et 15-20 % de photo-trans-ch1ordane. 

3.5 Carbofurane 

3.5.1 PRINCIPALES CARACTÉRISTIQUES DU CARBOFURANE 

3.5.1.1 Propriétés physico-chimiques 

De plus en plus, les carbamates tendent à remplacer les insecticides 

plus persistants comme les organoch10rés. Bien qui ils nécessitent une plus 

grande prudence de la part des utilisateurs étant donné qu ' i1s possèdent 

généralement une toxicité très élevée, les propriétés environnementales de 

ces insecticides les rendent de beaucoup préférables aux organoch10rés, 

envers 1 esque1 s dl ai11 eurs, certaines variétés ou espèces ont acqui sune 

résistance. 

Le carbofurane est principalement utilisé comme insecticide de contact 

a large spectre, destiné à la lutte contre les nuisibles du sol et les nui

sibles foliaires. Il peut également éliminer les nématodes, c'est-à-dire 

les vers qui attaquent les parties souterraines des plantes. Actuellement, 

le taux d' app1ication le plus élevé concerne la lutte contre les mille-
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pattes chez l a pomme de terre. Il est aussi largement utilisé afin de 

détruire la chrysolème des racines du mais. 

Selon les règles de la nomenclature adoptées par Chemical Abstracts, le 

nom chimique de l'insecticide est le dihydro-2,3 diméthyl-2,2 benzofuranyl-7 

N-méthylcarbamate, dont la structure chimique est la suivante: 

(îrt CH3 
~O'tH 

o 3 
1 

O=C-NHCH3 

Le carbofurane se présente sous la forme de cristaux blancs, possédant 

une légère odeur de phénol. L'insecticide se dissout rapidement dans la 

plupart des solvants organiques et possède une assez grande solubilité dans 

l'eau. 

3.5.1.2 Fo rmul ati ons 

Le carbofurane est habituellement formulé en tant que granules, poudre 

mouillable ou en suspension. Tout dépendant du type de formulation utilisé, 

le mode d'application de l'insecticide sera différent. 
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Tableau 3.8: Propriitis physiques et chimiques du carbofuran 
(Kuhr et Dorough, 1974) 

Poids mo1icu1aire (g/mo1e) 

Point de fusion (OC) 

Pression de vapeur (mm Hg) 

Solubi1iti dans 11eau (mg/1) 

221 

153-154 

3.4 x 10-6 (25°C) 

700 (25°C) 
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Les formes granulaires sont généralement employées comme traitement de 

sol et peuvent être app1 iquées selon quatre modes principaux: incorporées 

dans les semis, en sillons, en bandes ou à la volée. Lorsque le carbofurane 

est appliqué en sillons ou en bandes, il se concentre dans une région rela

tivement petite et il est libéré lentement dans le sol, permettant ainsi une 

1 utte prolongée contre 1 es insectes. Tout dépendant du prédateur à é1 imi

ner, la profondeur d'incorporation peut varier entre 2 et 10 cm, soit dans 

1 a couche supérieure du sol. Contrairement aux deux méthodes précédentes, 

des applications à la volée permettent de traiter une région beaucoup plus 

grande. Cependant, afin dl obtenir un traitement aussi uniforme que possi

ble, il est nécessaire dl incorporer les granules à une profondeur d'au moins 

15 cm. Les traitements des semis ne couvrent généralement qulune surface 

minimale; vu la très faible profondeur d'incorporation, ils entraînent des 

concentrations très élevées de carbofurane dans le sol. 

Lorsqu ' i1 est formulé en tant que suspension (dans 1l hui1e) ou poudre 

mouillab1e, 11insecticide est appliqué par pulvérisation sur le feuillage. 

En raison de la dispersion rapide qui en découle, le produit va couvrir une 

superficie beaucoup plus importante. Notons toutefois que dans la majorité 

des cas, 11insecticide est appliqué surtout comme traitement de sol, et on 

ne note que très peu de traitements foliaires. 
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3.5.2 VOLATILISATION 

ttant donné la faible tension de vapeur du carbofurane à 25°C (3.4 x 

10-6 mm Hg), ce composé peut être con si déré comme étant très peu vol ati 1. 

En conséquence, les pertes d'insecticide via ce mécanisme ne sont générale

ment pas très significatives. 

Cependant, comme le processus de volatilisation implique la désorption 

du pesti ci de à parti r du sol, il est fortement i nf1 uencé par 1 a teneur en 

humidité dans le milieu souterrain. Comme on l'a expliqué au préalable, une 

bai sse dans 1 e contenu en eau du sol provoque une augmentati on du degré 

d'adsorption, réduisant alors les possibilités de pertes par volatilisation. 

On devrait donc s'attendre à ce qu'une certaine fraction de l'insecticide 

puisse être dissipée dans l'atmosphère à partir de la surface d'un sol 

humide. Toutefois, des études effectuées par l'EPA (1975a) concernant les 

effets de la teneur en humidité d'un sol sur la volatilisation ont démontré 

que ce processus ne rend généralement pas compte des pertes importantes de 

carbofurane à partir du sol. 

3.5.3 ADSORPTION 

Les données publiées sur l'adsorption des carbamates dans le sol sont 

passablement restreintes. La configuration électronique de la molécule 

est telle qu'il n'existe qu'un très léger déba1ancement des charges; selon 

Kunze (1966), ce composé ne sera probablement pas retenu très fortement à la 

surface des argiles. 
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De l'avis général, la teneur en matières organiques paraît être le 

facteur le plus important pour l'adsorption de cet insecticide, bien qu'il 

soit probable que la quantité d'argile puisse également être en relation 

avec la persistance des résidus (Edwards, 1966). Il pourrait donc y avoir 

accumulation du carbofurane à la surface de la matière organique, selon un 

mécanisme qui ressemblerait fortement à celui impliqué dans l'adsorption du 

chlordane. Ainsi, l'insecticide aurait fortement tendance à s'adsorber sur 

les sites hydrophobes de la matière organique, principalement au moyen de 

forces de Van der Waal s. L' humi di té du sol consti tue un des paramètres 

majeurs qui va influencer le degré d'adsorption du carbofurane dans le sol, 

et l'insecticide sera adsorbé plus fortement dans les sols secs que dans les 

sols humides. 

En raison des difficultés rencontrées pour isoler le principal produit 

de dégradati on du carbofurane dans l es sol s, soi t le carbofurane-phénol, 

certains auteurs ont étudié son mécanisme d'adsorption (Getzin, 1973; Kuhr 

et Dorough, 1974). Selon les résultats obtenus par Getzin (1973), il sem

blerait que le carbofurane-phénol soit fortement adsorbé par la matière 

organique. Étant donné la rapidité avec laquelle ce processus s'effectue, 

l'auteur propose que le dérivé phénol soit retenu chimiquement à la surface 

de la matière organique, et non pas au moyen de forces de Van der Waals, de 

liaisons hydrogènes, ou encore par un mécanisme d'échange cationique. 
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~ 

3.5.4 MOBILITE ET LESSIVAGE 

Les dangers environnementaux dus à la mobilité des pesticides subissant 

une dégradation rapide sont beaucoup moins importants que lorsqu'il s'agit 

de composés persi stants. D'après la solubilité dans l'eau relativement 

élevée du carbofurane et son coefficient d'adsorption assez faible (17), on 

peut s'attendre à ce qu'il soit très mobile dans les sols. Cependant, des 

études de lessivage ont révélé que le carbofurane ne présentait pas de mobi

lité importante. Il a été constaté que la mobilité des pesticides non ioni

ques tel que le carbofurane était directement proportionnelle à la vitesse 

du mouvement de l'eau dans le sol (flux) et à la teneur en humidité; et 

inversement proportionnelle au contenu en argile et en matières organiques 

(CNRC no 16741, 1980). 

Au moyen de la chromatographie sur couche mince, Brandau (l975) a 

étudié le mouvement du carbofurane ainsi que celui du 2,4-0 dans différents 

types de sol s. Ses résul tats révèl ent que le dé pl acement du carbofurane 

peut se comparer à celui du 2,4-0, allant d'une mobilité intermédiaire dans 

les loams argileux et sableux, à une mobilité très importante dans les 

sables fins. Selon l'auteur, le type d'argile peut constituer un facteur 

important dans la mobilité du carbofurane. Pour différents types de sols 

ayant la même teneur en argile, la mobilité de l'insecticide se révèle être 

plus grande dans les sols dont la capacité d'échange cationique est la plus 

faible. 
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Comme on le verra dans la prochaine section, le carbofurane-phéno1 est 

1 e principal produit de transformation du carbofurane dans le sol. Ce 

composé possède un très haut degré dl adsorption et il se fixe rapidement aux 

divers constituants du sol. Par conséquent, il se peut que la dégradation 

du carbofurane en dérivés phéno1iques soit responsable de la faible tendance 

manifestée par le composé envers le lessivage. 

~ 

3.5.5 DEGRADATION CHIMIQUE ET BIOLOGIQUE 

3.5.5.1 Mécanismes de dégradation 

La plupart des travaux réalisés au sujet de la dissipation du carbofu

rane dans le sol mentionnent que 11hydro1yse chimique constitue la voie 

prédominante de dégradation de 11 insecticide (Goring et Hamaker, 1972; 

Venkateswar1u et al., 1977). 

Selon une étude réalisée par Getzin (1973) concernant 11effet du pH sur 

la persistance du carbofurane, il appert que celui-ci est dégradé de 7 à 10 

fois plus rapidement dans les sols alcalins (pH 7.9) que dans les sols 

acides ou neutres (pH 4.3-6.8). La figure 3.21 i1ustre le mécanisme de 

cette réaction dlhydro1yse à catalyse basique. 

Ainsi, 11hydro1yse chimique rapide est la principale voie de dégrada

tion du carbofurane dans les sols alcalins. Toutefois, à mesure que le pH 

du système diminue, la stabilité de 11insecticide slaccroît et celui-ci est 

a lors hydrolysé à un taux rel ati vement 1 ente Par conséquent, afi n dl exp1 i-

m' ne 
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CARBOFUR A NE CARBOFURANE - PHÉNOL 

Figure 3.21: Hydrolyse chimique du carbofurane 
(Still et Herrett, 1974) 
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quer la lente dissipation du composé dans les sols ne se prêtant guère à une 

hydrolyse à caractère basique, il faut faire intervenir 11 action micro

bienne. Ainsi, plusieurs études révèlent que les processus chimiques et 

biologiques peuvent expliquer la lente disparition du carbofurane dans les 

sols acides et neutres (Getzin, 1973; CNRC no 16741,1980). Cependant, 

comme on le verra un peu plus loin, 1 1 hydrolyse microbienne est un processus 

de dégradation mineur dans les sols à faible pH, et plusieurs autres voies 

de dissipation du carbofurane deviennent alors beaucoup plus probables. 

Afin d' exp1iciter le mécanisme d' hydro1yse de l'insecticide, plusieurs 

auteurs ont suivi le destin du carbofurane marqué au C14 (Goring et Hamaker, 

1972; Getzin, 1973). La quasi totalité du C14 provenant de la dégradation 

de la molécule dont le groupement carbonyle est radioactif a été libérée 

sous forme de CO2 • L'expérience se déroulant de manière similaire dans des 

sols stériles et non stériles, les auteurs en concluent que la formation de 

gaz carbonique nlest pas due à un processus microbio10gique, mais résulte 

probablement de la décomposition spontanée de 11 acide carbamique instable en 

méthy1amine et en CO2 • Ceci indique donc que le clivage du composé au 

niveau de la liaison ester constitue le site d'attaque le plus probable dans 

le processus d' hydro1yse. 

La dégradati on du carbofurane marqué à 1 a posi ti on 7a sur 1 e noyau 

aromatique (figure 3.22) entraîne une accumulation de résidus non extracta

b1es qui sont fortement reliés aux constituants du sol, ainsi qui une émis

si on graduell e de 14C02 • Le carbofurane est donc fort probab1 ement hydro

lysé en carbofurane-phéno1, lequel est adsorbé presque immédiatement par la 



- 180 -

4 

5 ~_--13 

1 ~ 2 CH3 
o 

CH3 

6 

0= C-NH-CH3 

Figure 3.22: Position du C14 lors du marquage sur le noyau aromatique du 
carbofurane 
(Knaak et al., 1970) 
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matière particulaire pour être ensuite lentement métabolisé par les microor

ganismes. Tel que mentionné précédemment, la rapidité de cette adsorption, 

de même que les difficultés rencontrées pour isoler le carbofurane-phénol, 

suggèrent 11 i nterventi on de processus chimi ques pl utôt que de processus 

impliquant des forces de Van der Waals, des liaisons hydrogènes, ou encore 

des mécanismes d'échange cationique. 

Le carbofurane et ses produits de dégradation étant très sensibles à 

l'hydrolyse à catalyse basique, le pH du sol constitue vraisemblablement 

11 un des facteurs l es pl us importants de la persi stance de tel s composés 

dans la nature. Plusieurs études ont porté sur le rôle du pH dans la per

sistance du carbofurane; les écarts rencontrés dans les vitesses de 

disparition de l'insecticide appliqué sur différents types de sols laissent 

supposer que l 1 hydrolyse chimique constitue la voie prédominante de dégrada

tion du composé (Getzin, 1973; Kuhr et Donough, 1974). 

Les caractéristiques environnementales jouent un rôle déterminant dans 

l 'évolution des carbamates dans l 1 environnement. Généralement, on peut dire 

que la persistance du carbofurane sera d'autant plus grande que les teneurs 

en argile et en matières organiques seront élevées, et que le pH, la tempé

rature et le pourcentage d'humidité dans le sol seront faibles. 

Les autres voies qui peuvent contribuer à la dégradation du carbofurane 

dans le sol sont indiquées à la figure 3.23. Ainsi, même si l'hydrolyse 

chimique constitue généralement une voie de dissipation importante, il y a 
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lieu dlexaminer de façon plus détaillée le rôle des microorganismes dans la 

disparition du carbofurane à partir de sols acides. 

De llavis de la majorité des auteurs, le 3-hydroxycarbofurane est rare

ment décelé dans les sols, contrairement aux résultats qui ont été observés 

chez les plantes. Slil slavère qulon puisse retrouver ce métabolite, ce ne 

sera probablement qulà 11état de traces (Laveglia et Dahm, 1977; CNRC no 

16741, 1980). En effet, il semble qulil soit rapidement oxydé pour donner 

le dérivé cétone correspondant, lequel peut ensuite être hydrolysé en 

3-cétocarbofurane phénol. Ces deux métabol i tes sont donc communément ren

contrés dans 1 es sol s traités au carbofurane, quoi qu 1 ils soient égal ement 

susceptibles de subir des réactions de conjugaison à llintérieur des 

plantes. 

3.5.5.2 Dégradation en milieu anaérobie 

Venkateswarlu et al. (l977) ont étudié la persistance du carbofurane 

dans des sols submergés et non submergés afin de comparer les taux de dégra

dati on dans des condi ti ons aérobies et anaérobies. Les résu1 tats obtenus 

montrent que la dégradation du carbofurane se produit plus rapidement dans 

les sols submergés que dans ceux qui ne le sont pas. 

Ainsi, il semble qulau terme dlune période de 40 jours, plus de 75% du 

carbofurane appliqué initialement est décomposé dans les sols submergés, 

alors qulon ne note qulune perte de 26% dans llautre type de sol. Le prin

cipal métabolite de la dégradation anaérobie slavère être le même que celui 
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obtenu lors de 11 hydrolyse à catalyse basi que du carbofurane, soit le 

carbofurane-phénol. Afin d'expliquer cette augmentation du taux de dégrada

tion en milieu anaérobie, les auteurs font intervenir la participation de 

microorganismes anaérobies (facultatifs et/ou obligatoires). 

3.5.6 DÉGRADATION PAR LES PLANTES 

On possède une assez bonne connaissance des principales voies de dégra

dation du carbofurane permettant d'expliquer l'existence des résidus végé

taux observés. Ces différentes voies sont illustrées à la figure 3.24. 

Le principal produit de dégradation dans la plupart des plantes est, 

sembl e-t- il, le 3-hydroxycarbofurane, qui provi ent de 11 hydroxyl ati on du 

carbofurane et dont la plus grande partie est fixée aux matières végétales 

sous forme de conjugués glycosidiques. Le fait que le 3-hydroxycarbofurane 

constitue le produit majeur de dégradation rencontré chez les plantes et 

qulon le décèle très rarement dans les sols laisse supposer que la conver

sion du composé initial en son dérivé 3-hydroxy se produit après la pénétra

tion du carbofurane dans la plante. 

La présence de glycosi des de carbofurane-phénol dans les ti ssus végé

taux a également été signalée. Mentionnons toutefois qulon ignore si le 

dérivé phénolique se forme dans le sol et est ensuite absorbé par la plante, 

ou s'il se forme à l'intérieur des plantes elles-mêmes. 
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Étant donné que le 3-cétocarbofurane provenant de 1 1 oxydation du méta

bolite 3-hydroxy non conjugué ni est habituellement détecté qui à 11 état de 

traces, il semble qu'il soit rapidement hydrolysé dans les plantes en un 

compose qui ne possède pas de propriétés insecticides, soit le 3-cétocarbo

furane-phénol. En effet, plusieurs auteurs ont souligné le fait que le 

composé toxi que 3-cétocarbofurane était hydrolyti quement i nstabl e, dl où sa 

forte tendance à être transformé en dérivé phénolique, lequel peut ensuite 

être conjugué, notamment avec le glucose (Metcalf et al., 1968; Cook et al., 

1969) • 

Il est également possible que le 3-cétocarbofurane subisse une réaction 

d'hydroxylation en position 6, conduisant ainsi à la formation du 3-céto-6-

hydroxycarbofurane. Toutefois, ce produit nlest généralement retrouvé qulen 

très petites quantités dans les tissus végétaux et sa toxicité s'avère moins 

importante. 

La formati on des glycosi des des différents métabol i tes du carbofurane 

consti tue un des nombreux exempl es de conjugai son avec 1 es consti tuants 

végétaux. Plusieurs autres types de conjugaison sont également possibles, 

comme les sulfates, les glucorinides et les dérivés diacides aminés (princi

palement l'alanine et l'acide aspartique). 

Une expérience a été réalisée par Kuhr et Dorough (1974) afin d'identi

fier les principaux métabolites provenant de la dégradation par des plants 

de fèves de carbofurane marqué au C14, soit sur le groupe carbonyle, soit 

sur 1 e carbone 7a du noyau aromati que. Les analyses montrent que, durant 
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les 3 premiers jours, il se produit une perte initiale d'environ 35% de la 

radioactivité totale appliquée, soit 30% en provenance du carbonyle et seu

lement 5% à partir du noyau aromatique. Ces résultats suggèrent qu'il se 

produit une hydrolyse initiale du carbamate en carbofurane-phéno1, ainsi 

qulune émission de CO2 originant de la décomposition de 11acide méthy1carba

mique instable. 

Le principal métabolite retrouvé dans la plante 28 jours après l'app1i

cation de l'insecticide est le 3-hydroxycarbofurane, qui représente 60% des 

rési dus totaux radioactifs. Le 3-cétocarbofurane ne consti tue que 6% des 

résidus et il existe surtout à 11état de conjugués. Également, 6% des rési

dus sont constitués de conjugués des métabolites carbofurane-phéno1, 

3-hydroxycarbofurane-phéno1 et 3-cétocarbofurane-phéno1. 

Une expérience similaire a été effectuée par Knaak et al. (1970) dans 

1 e cas de pl ants de 1 uzerne traités au carbofurane radioacti f. LI analyse 

des tissus végétaux 30 jours après l'application de l'insecticide révèle que 

les résidus sont constitués principalement des glycosides suivants: 

3-hydroxycarbofurane 

3 -hyd roxyc arbofurane- phéno 1 

3-cétocarbofurane-phéno1 

(37.3% ) 

(18.5%) 

(20.0% ) 

Le processus de dégradation du carbofurane dans la luzerne, de même que les 

pourcentages des divers métabol ites observés sont représentés à 1 a fi gure 

3.25. 
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Les résultats de ces diverses études démontrent la difficulté d'effec

tuer une généralisation en égard aux concentrations de résidus ou à la sta

bilité du carbofurane chez les plantes en raison des différences existant au 

niveau de la nature des cultures, du type de sol, des conditions climati

ques, de la quantité et de la méthode d'application de l'insecticide, et de 

la durée entre la dernière application et la récolte (CNRC no 16741, 1980). 

Dans l'ensemble, les dosages des résidus de carbofurane dans les végé

taux permettent d'identifier les principaux métabolites comme étant le 3-

hydroxycarbofurane et le 3-cétocarbofurane, ainsi que leurs dérivés phénoli

ques respecti fs. Ces composés peuvent exi ster autant à l'état libre que 

sous forme de conjugués glycosidiques. 

3.5.7 LA PHOTODÉCOMPOSITION 

La décomposition photochimique constitue une autre voie de dégradation 

susceptible d'expliquer la diminution de l'accumulation du carbofurane dans 

les sols. Palmere et al. (1977) ont montré que du carbofurane adsorbé sur 

du laom limoneux et exposé à une intensité lumineuse de 2 400 ~W/cm2 à 26° C 

avait une période de 13,6 jours. Le processus photolytique suit, semble

t-il, une cinétique du premier ordre avec une vitesse de décomposition de 

0,051 jour. La photodégradation du carbofurane implique d'abord la coupure 

du groupement carbama te avec forma ti on de carbofurance-phénol, de méthyl a

mine et de CO2 (CNRC no 16741, 1980). 
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Il est difficile dlestimer dans quelle mesure la photodégradation dimi

nue 11 accumu1 ati on de rési dus de carbofurane dans 1 es 01 s en condi ti ons 

naturelles. Toutefois, il existe un léger chevauchement entre les spectres 

dlabsorption ultraviolet du carbofurane et le spectre de la radiation inci

dente à la surface du sol; ce qui explique pourquoi la photodécomposition ne 

peut rendre compte des pertes importantes de pesticides dans le sol. De 

plus, lorsque les granules dl insecticide sont enfouies dans le sol, la pho

todécomposition ne constitue pas un mécanisme de dispersion efficace 

(CNRC n° 16741, 1980). 
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Chapitre 4 

TITRE 

LES MODÈLES MATHÉMATIQUES 
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4. LES MODÈLES DE CONTAMINATION DE L 'EAU SOUTERRAINE 

Il a déjà été mentionné que pour obtenir des prédictions quantitatives 

fi ab1 es du comportement des contami nants dans 11 eau souterrai ne, il faut 

compter sur une compréhension assez détaillée et précise des processus 

importants comme 1 l advection, la dispersion mécanique et les réactions 

chimiques, physiques et biologiques. L'état actuel des connaissances permet 

de concevroi assez préci sément 11 acti on de chacun de ces processus pri s 

séparément, mais la complexité de leur interactions dans le milieu souter

rain est telle que la prédiction de 11évo1ution globale du système est une 

tâche quasi insurmontable. Cependant, 11ana1yse des problèmes de pollution 

des eaux souterraines peut être grandement facilitée par 11app1ication de 

modè1 es mathémati ques numéri ques, où 1 e complexe système des équati ons de 

processus et de 1 eurs i nteracti ons est réso1 u par ordinateur (Konikow, 

1981) • 

4.1 Les principes de la modélisation mathématigue 

Le terme modèle, au sens large, désigne un outil cognitif permettant de 

comprendre le fonctionnement d'un système réel. Il s'agit donc d'une repré

sentation abstraite de la réalité qui sert principalement à la prédiction 

des événements. A titre d'exemple, citons les lois de la physique (Newton, 

Ohm, etc.) qui sont des modèl es bi en connus représentant des phénomènes 

physiques réels. 
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La notion de modèle est donc très générale. Cependant, les hydrogéo

logues et les scientifiques de plusieurs autres disciplines utilisent sur

tout un type particulier de modélisation. Il s'agit de la modélisation 

mathématique, où les phénomènes à 11 étude sont décrits à 11 aide de relations 

mathématiques précises qui permettent le calcul des prédictions quantita

tives. 

Ces modèles mathématiques sont de plusieurs types. Il y a tout d'abord 

les modèles déterministes qui utilisent des équations mathématiques décri

vant les relations causales (ou processus déterministes) ayant cours dans le 

milieu souterrain. Ce type de modèle mathématique permet des prédictions 

quantitatives dont la précision dépend de la pertinence des équations et de 

la précision des données. Il y a ensuite les modèles stochastiques qui 

permettent, toujours à 11 aide de relations mathématiques, de prédire la 

probabilité de réalisation d'un événement donné. 

Il y a finalement les modèles d'appréciation ("ranking mode1s" de Bona

zountos, 1983) basés sur des questionnaires distribués à plusieurs spécia

l istes et dont les réponses sont pondérées arbitrairement. Ce type de 

modèle est cependant très subjectif et les résultats peuvent facilement être 

contestés car ils ne sont pas basés sur des concepts clairs et reconnus. Ce 

ne sont pas vraiment des modèles mathématiques. 

Ce sont les modèles déterministes qui sont les plus utilisés en hydro

géologie. Il y en a deux types: les modèles empiriques ("b1ack box" modè

les de Fried, 1981) qui ne servent qu'à relier, à 11 aide d'équations mathé-



- 194 -

matiques générales choisies arbitrairement, les entrées et sorties du sys

tème hydrogéo10gique étudié. Le modèle de Jury (1982) en est un bon exem

ple. Ils utilisent une fonction de transfert dont la forme et les paramè

tres sont déterminés par calibration (un processus similaire à la déconvo1u

tion). Ces modèles ont un caractère plutôt descriptif (interpolation) que 

prédi ctif (extrapo1 ati on) • Le type 1 e pl us courant de modè1 e hydrogéo10-

gique déterministe est le modèle conceptuel ("theoretica1 mode1" de Lassiter 

et al., 1978; "structura1 mode1" de Fried, 1981). Il est construit dl ex

pressi ons mathémati ques qui décrivent 1 es phénomènes physi ques du système 

hydrogéo10gique. Les modèles conceptuels sont donc particulièrement desti

nés à produire des prédictions quantitatives. Clest pourquoi, selon 

Baughman et Burns (1980), ils sont préférés aux modèles empiriques, car la 

prédiction doit inévitablement dépasser le cadre des observations (extrapo

lation). De plus, de par leur conception, ces modèles se veulent une syn

thèse des connai ssances de cause qui 1 es ont développés; 1 eur usage dans 

11étude du nombre croissant de problèmes de pollution de 11eau souterraine 

évitera un recours de plus' en plus fréquent aux services d'experts, qui 

selon Baughman et Lassiter (1978) seront débordés. 

Le développement des modèles conceptuels se fait selon les principes de 

1 'ana1yse de systèmes, ce qui constitue une approche réductionniste. Ainsi, 

le système hydrogéo10gique est décomposé, et chacun des processus élémen

taires différents qulon y observe reçoit une attention particulière. Il en 

découle un ensemble de modèles mathématiques simples (composantes) représen-

~tant chacun des processus, et la combinaison de ces composantes en respec

tant la structure du système réel permet de simuler les interactions et le 
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comportement du système hydrogéologique. La simulation se fait via la réso

lution du système dléquations obtenu. 

Il existe cependant une particularité aux modèles de pollution des eaux 

souterraines. Comme clest le mouvement de lleau souterraine qui est le 

principal moteur du transport des polluants et que ce processus a déjà reçu 

une grande attention des modélisateurs, il est logique dlutiliser un modèle 

hydrogéologique déjà existant pour obtenir le champ des vitesses, et dluti

liser ces résultats comme données dlentrée pour le modèle de transport des 

polluants (Konikow, 1981; Barovic et Boochs, 1981). La modélisation se fait 

donc en deux étapes, la première étant indépendante de la seconde, puisqulil 

est convenu et admis que lion peut négliger les effets des substances trans

portées alors qui elles sont en concentrations faibles sur les propriétés 

hydrodynamique de llécoulement de lleau souterraine. Clest le cas avec les 

pesticides retrouvés dans lleau souterraine. 

De plus, comme il a été énoncé au premier chapitre, le milieu souter

rain se divise principalement en deux zones hydrauliques: la zone vadose et 

la zone saturée. Les processus de transport sont llobjet dlhypothèses dif

férentes dans chacune de ces zones et il est courant de les aborder séparé

ment (Bonazountas, 1983). 

Généra l ement, les modèl es se présentent sous forme dl équati ons diffé

rentielles (les modèles TDE de Bonazountas, 1983). Ces systèmes dléquations 

sont résolus pour des domaines variés, avec des conditions limites variées, 

mais sous-tendent des hypothèses simpl ificatrices. Dans les cas simples 
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(uni dimensi onne1, homogène, peu de processus), il est possible de déri ver 

une solution analytique (Singh et Rai, 1981; Rubin, 1983). Cependant, dans 

tous les cas, la solution exige un calcul numérique, ce qui est facilité par 

11uti1isation d'un ordinateur. 

4.2 Les modèles de chague processus important 

Il importe de faire un choix judicieux de modèle en fonction des pro

cessus les plus importants et négliger ceux qui le sont moins. Dans la 

littérature, il apparaît que 11advection et la dispersion sont les deux 

processus 1 es pl us souvent modé1 i sés. Il exi ste aussi quel ques modè1 es 

prenant en compte 1ladsorption; en se basant sur les résultats publiés, il 

semble que ces trois seuls processus ne représentent pas suffisamment 1len

semble du système (Bobba et Bukara, 1980). Roberts et Va10cchi (1981) et 

Mc Cart y, Reinhard et Rittmann (1981) identifient quatre processus détermi

nants pour modé1 i ser 1 e desti n des composés organi ques dans 11 eau souter

raine, soit 1 1 advection, la dispersion, 11adsorption et la dégradation. 

Les paragraphes qui suivent sont donc dédiés aux modèles existants de 

chacun de ces processus. Nous verrons qui ils sont nombreux, et qulen plus 

du choix des processus à inclure dans un modèle, il y a aussi un choix à 

faire parmi les différentes formulations disponibles pour les représenter. 
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4.2.1 LIADVECTION 

Pour modéliser le processus dladvection dans le milieu souterrain, il 

est nécessaire dlutiliser un artifice conceptuel qui consiste à représenter 

le milieu réel hétérogène par un milieu continu macroscopiquement homogène. 

Cette simplification permet llemploi de puissantes techniques mathématiques, 

développées pour solutionner les problèmes de mécanique des milieux 

continus. Il importe cependant de se souvenir que les solutions obtenues ne 

peuvent pas toujours slappliquer directement au milieu réel et doivent être 

interprétées judicieusement. 

Il a déjà été dit que la vitesse des polluants transportés par advec

tion est égale à la vitesse de 11eau qui les transporte. Il faut donc con

naître la vitesse des eaux souterraines pour modéliser le processus dladvec

tion. Clest ici qulapparaît 1 1 avantage dluti1iser 11un des nombreux modèles 

hydrogéologiques déjà existants, qui permettent dlobtenir le champ des 

vitesses. 

Voyons dlabord comment fonctionnent ces modèles hydrogéo1ogiques. Nous 

ne nous intéressons dlabord qui aux modèles de la zone saturée. Nous avons 

déjà parlé de 11équation de Darcy, de la vitesse de Darcy et du concept de 

charge hydraulique. Lorsqulon prend en compte le du concept de conservation 

des masses, on en arrive à dériver 11équation de Laplace qui exprime le 

déplacement de lleau souterraine dans un petit volume de milieu poreux: 



ou: 
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a2 K.H 
l 

= 0 
a 

x? 
l 

K.: coefficient de perméabilité dans la direction xi(mos-l); 
Hl: charge hydraulique (m); 
xi: coordonnées < xl' X2 ' X3 > (m). 

Cl est en résol vant cette équati on pour des domai nes ayant des condi

tions limites correspondant à la géométrie du site étudié que le mouvement 

des eaux souterraines est étudié. La solution de lléquation de Laplace nous 

donne la valeur de H en tous points. En se rappelant lléquation de Darcy: 

v = - ki 
D 

ou: vD: vitesse de Darcy (mos-l); 
k: coefficient de perméabilité (mos-l); 
i: gradient hydraulique (adimensionnel). 

lion voit que clest en dérivant la solution de lléquation de Laplace, pour 

obtenir IIi Il, et en multipliant ce résultat par le coefficient de perméabi

lité IIk ll que lion obtient le champ des vitesses de Darcy. Le tableau 4.1 

donne une liste des perméabilités rencontrées. 

Cette vitesse de Darcy est un concept macroscopique. Au niveau micros

copique, le milieu poreux nlest pas un milieu continu homogène et lleau 

nloccupe que les pores. La vitesse réelle moyenne de lleau doit donc y être 

pl us grande. Cette vitesse réelle moyenne est obtenue en divisant la 

vitesse de Darcy par la porosité du milieu: 
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Tableau 4.1: Coefficients de perméabilité de différents matériaux 

Matériaux Meubles 
Gravier 
Sable propre 
Sable silteux 
Silt, Loess 
Till glaciaire 
Argile marine 

Roches 
Shal e 
Ignées et métarmorphiques saines 
Grès 
Calcaire et Dolomie 
Ignées et métamorphiques fracturées 
Basalt perméable 
Calcaire karstique 

Traduit de Freeze et Cherry, 1979, page 29. 

K(m/s} 

10-3 - 1 
10-6 - 10-2 

10-7 - 10- 3 

10-9 - 10- 5 

10-12 - 10-6 

10- 12 - 10- 9 

10-13 

10-14 

10-10 

10-9 

10-8 

10-7 

10-6 

- 10-9 

10- 10 

- 10- 6 

- 10- 6 

- 10- 4 

- 10-2 

- 10- 2 
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v = 
n 

ou: v: vitesse réelle moyenne (mos-I); 
vD: vitesse de Darcy (mos-I); 
n: porosité (adimensionne1). 

Pour la calculer, il faut donc connaître la porosité. Cette donnée est 

parfois disponible et on peut en obtenir une bonne approximation si on con

naît la nature du matériau composant le milieu souterrain. Le tableau 4.2 

donne une 1 i ste des porosi tés usue11 ement observées pour différents maté-

riaux. 

De la même façon que dans 11équation de Laplace, c1est le principe de 

conservation de la masse qui permet de dériver 11équation d'advection. Soit 

un volume infinitésimal du milieu poreux saturé IboV", traversé par un cou-

rant d'eau de vitesse et de direction Il v" transportant par advection un 

contaminant de concentration "C. Ce transport est décrit par: 

où: C: 
t: 
v: 

ac 
- v 0 C 

at 

concentration (Kgom- 3 ); 
temps (s); 
vitesse réelle moyenne (mos-I). 

Notons que ce modèle de 1 1 advection représente parfaitement ce proces

sus et que la seule cause d'inadéquation peut être 11emp1oi d'un champ de 

vitesse "V" erroné. C1est que le calcul de la vitesse "V" nécessite, comme 
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Tableau 4.2: Porosités de différents matériaux 

Matériaux Meubles 
Gravier 
Sable 
Silt 
Argile 

Roches 
Basalt fracturé 
Calcaire karstique 
Grès 
Calcaire, Dolomie 
Shal e 
Roche cristalline fracturée 
Roche cristalline dense 

Traduit de Freeze et Cherry, 1979, page 37. 

n(% ) 

25 - 40 
25 - 50 
35 - 50 
40 - 70 

5 - 50 
5 - 50 
5 - 30 
a - 20 
a - la 
a - la 
o - 5 
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nous 11avons vu, la connaissance de la porosité et que cette donnée est 

souvent estimée de façon peu préci se. De pl us, 1 e champ de vi tesses de 

Darcy produit par le modèle hydrogéo10gique peut aussi être erroné, car son 

calcul nécessite la connaissance du coefficient de perméabilité "k" du maté

riau et cette donnée est difficile à estimer. Clest pourquoi il est parfois 

préférable, dans les cas douteux, de sien remettre à des mesures directes de 

1 a vi tesse grâce à des expéri ences in si tu à 11 aide de traçeurs (Hoehn et 

Roberts, 1982). Cette méthode est cependant dispendieuse et ne se justifie 

que dans les cas les plus graves. Autrement, il est préférable d' uti1iser 

des estimations conservatrices de "n" et "k" en se donnant une marge de 

sécurité appréciable. 

En résumé, la modélisation de 1 1 advection repose essentiellement sur la 

modé1 i sati on de 11 écou1 ement en mi 1 i eu poreux et il est donc avantageux 

d' uti1iser 11un des nombreux modèles hydrogéo10giques actuellement disponi

bles. Il y en aura toujours un correspondant ou ajustable à la géométrie du 

site et au degré de précision désiré, compte tenu de la qualité des données 

disponibles. 

Finalement, abordons brièvement le cas de la zone vadose. Il est pos

sible, de façon un peu similaire à ce qui a été fait pour la zone saturée, 

de déri ver une équati on décrivant 1 e transport par advecti on dans 1 a zone 

vadose. Il suffit d'ajouter à 11équation d'advection déjà présentée, un 

terme pour tenir compte de la portion de 11eau retenue immobile. Il existe 

de tels modèles comme ceux proposés par Hoeks (1981), Sego1 (1977), Pickens 

et Gi11ham (1980), De Smedt (1981), Luckner et Nitsche (1981). 



- 203 -

Certains s'appuient sur des modèles d' infi1tration pour calculer le 

mouvement de 1leau, mais le principal problème réside dans le caractère 

instable et 1 1 hétérogénéité des phénomènes observés dans la zone vadose. En 

effet, les événements de précipitations, hautement aléatoires, de même que 

1 es interférences de 1 a végétati on font que 1 es condi ti ons y régnant sont 

très variables et imprévisibles, ce qui rend assez difficile toute tentative 

de modélisation conceptuelle. On en est donc souvent réduit à utiliser des 

modèles empiriques produits et calibrés à la pièce pour chaque pesticide et 

chaque type de sol (Faust et al., 1981; Enfie1d et al., 1982). 

4.2.2 LA DISPERSION 

Nous avons vu qu'à 11échelle microscopique, la dispersion est causée 

par des différences de vitesse dans 11eau des pores. Si lion pouvait défi

nir exactement le champ des vitesses dans chaque pore, il serait possible de 

simu1 er 1 e transport de tout sol uté en ne tenant compte que des processus 

d'advection et de diffusion (Pickens et Grisak, 1981). Comme il est impos

sible de décrire les milieux poreux avec une telle précision, nous devons 

nous contenter de connaître la vitesse moyenne de 11eau dans un volume élé

mentaire, alors, comme nous 11avons fait avec 1ladvection, nous utilisons un 

milieu continu homogène équivalent (Fried, 1981) et nous inventons un pro

cessus que nous appelons 1 a di spersi on. La di spersi on est donc autant un 

modèle qulun processus. 

Nous avons également vu que la dispersion produit un effet similaire à 

celui de la diffusion, bien que d'une ampleur différente. Clest pourquoi 
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les premiers modèles de dispersion ont été inspirés par les modèles de dif

fusion. Selon Fried et Combarnous (1971), les premiers travaux quantitatifs 

sur la diffusion sont ceux de Fick en 1855, qui nota une analogie entre la 

diffusion et le transfert de chaleur par conduction. Il adopta donc 1léqua

tion de Fourier et énonça que le taux de transfert par diffusion au travers 

une section unitaire est proportionnel au gradient des concentrations normal 

à cette section. 

où: F: 
Dm: 
C : 
1 : 

F - -
aC 

o 
mal 

taux de transfert (Kg.s-l.m-2); 
coefficient de diffusion (m2·s-1); 
concentration (Kg.m-3 ); 
direction perpendicuaire à la section (m). 

C1est cette même équation qui fut utilisée comme premier modèle de la 

dispersion hydrodynamique en milieu poreux (Scheideger, 1954; Bear et 

Bachmat, 1967; Bear, 1972; Fried, 1972, 1975) en remplaçant le coefficient 

de diffusion par un coefficient de dispersion "0". Si, comme nous 11avons 

fait avec 1ladvection, nous appliquons la loi de conservation de la masse à 

un volume infinitésimal où les processus d'advection et de dispersion ont 

cours, nous pouvons pour un milieu homogène unidimensionnel dériver 1léqua-

tion suivante: 

aC aC 
= 0 - v 

at ax2 ax 



ou: C: concentration (Kg.m- 3 ); 
t : temp s (s); 
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0: coefficient de dispersion (m2·s-I ); 
x: coordonnée (m); 
v: vitesse réelle moyenne (m·s- I ). 

Il s'agit de 11équation d'advection-dispersion qui est à la base de la 

quasi totalité des modèles actuels de transport de solutés dans 11eau sou

terraine. Cette équation a bien sûr reçu une interprétation théorique plus 

poussée. En effet, en posant quel ques hypothèses restricti ves sur 1 es 

caractéristiques statistiques du champ des vitesses (i.e. distribution 

gaussienne, indépendante), il est possible de démontrer le bien fondé de 

11équation d'advection-dispersion fickienne (Fried et Combarnous, 1971; 

Scheidegger, 1969). De plus, de cette façon, il a été démontré, et le fait a 

été vérifié par 1 1 expérience, que le coefficient de dispersion hydrodyna

mique "0" est proportionnel à la vitesse "V" (Scheidegger, 1961; E1rick, 

1972; K10tz et Moser, 1974; Bear, 1979; Roberts et Va1occhi, 1981; Konikow, 

1981; Hoehn et Roberts, 1982; Le1and et Hille1, 1982). Nous obtenons ainsi 

une nouvelle constante: 

o = a V 

ou: 0: coefficient de dispersion (m2·s- I ); 
a: dispersivité (m); 
v: vi tesse rée 11 e moyenne (m· s- l ) • 

Cette constante "a" est appelée dispersivité et est une propriété caracté-

ri sti que de chaque matéri au. Remarquons que lia Il et "0 Il sont des tenseurs 

ayant deux di recti ons pri nci pa 1 es. En effet, il a été observé que 1 a di s-
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persion est un phénomène anisotropique, même dans un milieu isotropique. la 

dispersivité se décompose en dispersivité longitudinale "al" et en disper

sivité transversale HaT"' la première étant habituellement plus grande que 

l'autre. 

l'utilisation du modèle classique d'advection-dispersion nécessite donc 

la connaissance des propriétés suivantes du milieu: la porosité efficace et 

la perméabilité (pour le calcul de v), de même que la dispersivité. Cette 

dernière est assez difficile à mesurer. la seule méthode connue consiste à 

injecter un traçeur et à comparer la dispersion observée avec les résultats 

du modèle. Il s'agit d'une calibration et l'on en retient la valeur de 

dispersivité qui donne la simulation la plus fidèle aux observations. Cette 

expérience de traçeur peut être faite en laboratoire sur des échantillons, 

ou sur le terrain à l'aide de puits d'injection et d'observation (par exem-

p1e la méthode de Saut y (1978}). Selon Freeze et Cherry (1979), les valeurs 

de dispersivité longitudinale usuellement mesurées en laboratoire vont de 

0,1 mm à 10 mm, alors que les dispersivités transversales sont plus faibles, 

d'un facteur de 5 à 20. 

Il apparaît alors un problème: les valeurs de dispersivités mesurées 

sur le terrain sont plus grandes que celles mesurées en laboratoire d'un ou 

de plusieurs ordres de grandeur. Ce phénomène, observé à plusieurs reprises 

(Ge1har et Collins, 1971; Fried, 1972, 1975; Bredehoeft et Pinder, 1973; 

Konikow et Bredehoeft, 1974; Brereton et Wilkinson, 1976; Oakes et Edworthy, 

1977; Peaudecerf et Saut y, 1978; Sudicky et Cherry, 1979; Ge1har, Gutjahr et 

Naff, 1979; Anderson, 1979; K1otz, 1981; Pickens et Grisak, 1981; le1and et 



- 207 -

Hi11e1, 1982; Hoehn et Roberts, 1982; Tang, Schwartz et Smith, 1982} a reçu 

le nom d'effet d'échelle ("sca1e effect"). Citons comme exemple les disper

sivités longitudinales de 12 m à 61 m mesurées sur le terrain (Pickens et 

Grisak, 1981) en comparaison aux dispersivités de laboratoire citées plus 

tôt. De plus, dans les études de terrain, la dispersivité siest également 

avérée dépendante de 1 a di stance parcourue (Hoehn et Roberts, 1982). Ce 

dernier phénomène est aussi assimilé à 11effet d' éche11e. 

La littérature reliée à 11effet d' éche11e est nombreuse et variée. Il 

s'agit d'un problème intéressant tant du point de vue théorique que prati

que. Des chercheurs préoccupés par 11 aspect théori que du prob1 ème ont 

démontré que 11effet d' éche11e est causé, bien entendu, par 11inadéquation 

du modèle fickien de la dispersion. Nous avons déjà dit que le modèle 

fickien avait reçu une validation théorique basée sur des hypothèses assez 

restrictives du champ des vitesses. Il semb1 e que ces hypothèses soient 

trop restrictives. Ainsi, il a été démontré par Dieu1in, Matheron et De 

Marsi1y (1981) que lorsqu ' on suppose une distribution gaussienne des 

vitesses et une corrélation spatiale de ces vitesses (i.e. pas d'indépen

dance), le comportement nlest plus fickien, mais le devient après un laps de 

temps dépendant de la distance où il nly a plus de corrélation des vitesses. 

Le modèle fickien nlest donc valide qu'asymptotiquement. 

Une autre approche du même type (Schwartz) (1977) est basée sur la 

supposition que la perméabilité nlest pas homogène et que 11aquifère est en 

fait composé de zones plus ou moins perméables accolées. Il en résulte un 

champ de vitesses macroscopiques (de Darcy) hétérogène. À 11aide de simu1a-
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tions de Monte-Carlo dlun tel type de domaine composé, il a été démontré que 

la dispersion macroscopique ainsi produite est de beaucoup supérieure à la 

dispersion microscopique et qulelle nlest pas fickienne, mais le devient 

asymptotiquement. Llamp1itude de cette dispersion dépend alors du contraste 

de perméabilité entre les éléments de 1laquifire, de la densité des zones 

hétérogines et de leur mode de distribution. Il slagit donc dlune autre 

explication de 11effet dléche11e. 

Une troisième approche, présentée par Ge1har et al. (1979), consiste à 

représenter 11aquifire par une succession de strates horizontales de perméa

bi 1 i tés différentes. Un tel agencement produi t,lorsque 11 aqui fire est 

échantillonné sur toute son épaisseur, un effet de dispersion macroscopique. 

Ici aussi, il a été démontré que ce type de dispersion nlest pas fickien 

mais le devient asymptotiquement, sauf dans quelques cas (Matheron et De 

Marsily, 1980). Cependant, à 11échelle dlune seule strate, le régime de 

dispersion fickienne est atteint beaucoup plus tôt (Pickens et Grisak, 1981) 

car on a affaire à des hétérogénéités de plus faible échelle. 

Il ressort de tout ceci que 11effet dléchelle est dû au fait que le 

transport de polluants dans 11eau souterraine sleffectue au travers dlhété

rogénéités de plus en plus larges, à mesure que la pollution slétend de plus 

en plus loin de son lieu dlorigine. Dloù une dispersivité croissante selon 

Schwartz (1977). 

Pour le modé1isateur, il importe dluti1iser une dispersivité telle que, 

compte tenu de la précision avec laquelle il peut représenter les hétérogé-
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néi tés connues de 11 aqui fère, le phénomène de di spersi on se produi ra de 

façon fickienne dans un laps de temps assez court (Pickens et Grisak, 1981; 

Fried, 1981). Il apparaît donc que la valeur asymptotique de la dispersi

vité dépend étroitement du degré de résolution obtenu dans la connaissance 

des détails morphologiques de l'aquifère et dans l'échantillonnage de l'eau 

souterraine (Pickens et Grisak, 1981). Notons cependant qu'à un moment 

donné quelconque, la distribution du polluant peut toujours être ajustée au 

modèle avec un coefficient de dispersion unique (Dieulin, De Marsily et 

Beaudoin, 1981). Ce coefficient nlest valide qu'à ce moment précis. Ainsi, 

lorsqu'on veut simuler une dispersion en utilisant dès le début le coeffi

cient de dispersion asymptotique (toujours assez large), on observe souvent 

que le modèle d'advection-dispersion fickien prédit une migration amont (à 

contre courant) du polluant. Cette aberration est bien sûr causée par 

l 1 inadéquation du modèle fickien (Matheron et De Marsily, 1980). 

Selon Schwartz (1977), l'inadéquation du modèle de dispersion fickien 

rend son usage inacceptable et il doit être remplacé par un concept plus 

rigoureux qui reste à définir. D'un point de vue différent, Konikow (1981) 

le qualifie dl approximation pratique. La grande popularité des modèles 

dl advecti on-di spersi on et 1 es nombreuses util i sati ons rapportées montrent 

bien l'utilité de ce concept, et nous croyons qu'il est toujours indiqué de 

l 'utiliser pour profiter de ses avantages de simplicité quitte à être vigi

l ant concernant 1 es possi b 1 es i nterprétati ons abusi ves occasi années par 

l'effet d'échelle. 
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De toute façon, lleffet dléchelle nlest facilement observable que lors-

que la source de contaminants est ponctuelle ou concentrée. Ainsi il 

nlexiste pas, à notre connaissance, dlétudes de l 1 effet dléchelle appliquées 

aux cas de contamination diffuse. Matheron et De Marsily (1980) avertissent 

que l es sources di stribuées seront très di ffi ci l es à simul er si lion veut 

tenir compte de l 1 effet dléchelle. Cependant, même dans le cas de pollution 

diffuse, lleffet dléchelle est troublant car il indique llinadéquation du 

modèle fickien. Nous y reviendrons un peu plus loin. 

Dans le but de corriger les inadéquations du modèle dladvection-disper

sion fickien, deux approches différentes sont utilisées. Une première con

siste à utiliser une simulation stochastique et la seconde, à utiliser llé

quation dladvection-dispersion avec un coefficient de dispersion variable. 

Les modèles stochastiques, comme celui de Smith et Schwartz (1980), qui 

utilisent une technique de Monte-Carlo nécessitent de longs calculs répé

titifs; celui de Tang, Schwartz et Smith (1981), qui utilise, en une dimen

sion, une solution analytique dlune équation différentielle stochastique ou, 

en plusieurs dimensions, une solution numérique sont plus difficiles dlap

plication et leur emploi ne se justifie, selon nous, que dans la modélisa

tion du stage initial de llétalement dlune pollution de source ponctuelle. 

Une solution de rechange consiste à utiliser un coefficient de dispersion 

variable avec le temps ou avec la distance moyenne parcourue. Dickens et 

Grisak (198!) présentent de façon détaillée un tel modèle. Il s soul ignent 

que l a pl upart des modèl es dl advecti on-di spersi on cl assi ques peuvent être 

facilement modifiés pour utiliser un coefficient de dispersion variable. 

Notons que la fonction de variation du coefficient peut être obtenue à par-
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tir dlune expérience de traçeur in situ ou empiriquement. Pour ce faire on 

utilise les relations suivantes: 

a - __ ou D ---
2 dx 2 dt 

où: u· dispersivité (m); 
0

2 ; variance de la distribution spatiale de la concentration du tra-
çeur (m 2 ); 

x coordonnée (m); 
D coefficient de dispersion (m2·s-1); 
t temps (s). 

Cependant, le modèle avec coefficient de dispersion variable nlest 

qulune approximation et nia pas reçu de justification théorique. Il doit 

être considéré comme un outil de dépannage pour les cas où 11effet dléche11e 

pose un problème dans la prédiction du transport et de 11éta1ement initial 

dlune source de pollution ponctuelle. Ce type de problème a peu de chance 

dlêtre rencontré dans les cas de pollution par les pesticides, qui sont 

généralement des pollutions diffuses, sauf si lion est en présence dlun 

déversement concentré accidentel. 

Dans la zone vadose, le phénomène de dispersion est également observé, 

excepté que la grande difficu1 té à y modé1 iser 11 advection (paragraphe 

4.2.1) se traduit par une non moins grande difficulté à y modéliser la 

dispersion. Ici encore, llhétérogénéité de ce milieu, de même que le carac

tère aléatoire des événements météorologiques qui llinfluencent rendent les 

prédictions très hasardeuses. De Smedt (1981) propose un modèle dladvec-
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tion-dispersion en milieu non saturé, où 11effet de la phase immobile se 

traduit par un coefficient de dispersion apparent lorsque la profondeur de 

percolation est suffisante. Nous ne croyons pas que 11état actuel des con

naissances et la complexité du problème permettent de modéliser efficacement 

le destin des pesticides dans la zone vadose, et à 11heure actuelle, il est 

préférable de sien tenir à des mesures de terrain ou à des estimations gros

sières basées sur les quantités app1 iquées, la nature des sol s (teneur en 

argile et matières organiques) et les taux d' infi1tration. De telles esti

mations conservatrices peuvent alors servir d'entrées dans les modèles de la 

zone saturée. On voit bien qu ' i1 est superflu de tenir compte de la disper

sion dans la zone vadose. 

De pl us, 1 e phénomène de di spersi on mécani que dans 1 a zone saturée 

nlest facilement observable que dans les cas de pollution de source ponc

tuelle. Dans les cas de pollution de source diffuse, il peut sembler super

flu de tenir compte de ce processus. Il n'empêche qu ' i1 y est autant actif 

même s'i1 y est moins évident. Nous verrons plus loin que parfois, dans une 

première approximation, il est avantageux de négliger la dispersion lors des 

calculs de prédiction du mouvement de la contamination. Quant au problème 

de 11effet d'échelle, nous avons déjà mentionné que sa relation avec les 

problèmes de contamination diffuse ne faisait 110bjet d'aucune des publica

tions revues. Cependant, vu les explications connues de ce phénomène, nous 

croyons qu'il est indiqué d' uti1iser les valeurs asymptotiques de dispersi-

vité macroscopique en tout temps car un champ de pollution diffuse est cons

tamment soumis aux effets des hétérogénéités macroscopiques de grande 

échelle vu les dimensions initiales déjà très grandes de la zone contaminée. 
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Donc, lléquation dladvection-dispersion fickienne est, toujours selon nous, 

valable en tout temps pour simuler le déplacement des contaminations dif

fuses, pourvu qulon utilise la dispersivité asymptotique de plus large 

échelle. 

-4.2.3 ADSORPTION-DESORPTION 

Le processus dl adsorption-désorption, en tant qulélément des pesticides 

dans lleau souterraine, a également été llobjet dlun effort de modélisation. 

Cependant, le manque de connai ssances préci ses concernant les mécani smes 

dl adsorpti on-désorpti on spéci fi ques à chaque pesti ci de rend diffi ci l e le 

développement dlun modèle conceptuel précis et universel (Cameron et Klute, 

1977). Il faut donc se limiter à des modèles assez généraux. Habituelle-

ment, les modèles d'adsorption-désorption sont utilisés conjointement avec 

l es modèles dl advection-dispersion décrits auparavant. La fusion des deux 

modèles se fait par llajout, dans lléquation dl advection-dispersion, dlun 

terme de gain ou de perte qui permet de respecter le bilan de masse. 

---v-+D-+q 
dt dX dX 2 

où: C: concentration (kg em- 3 ); 
t: temps (s); 
v: vitesse réelle moyenne de l'écoulement (mes- I ); 
x: coordonnée {m}; 
D: coefficient de dispersion (m 2e s- l ); 
q: terme de perte/gain (kg am- 3.ç 1). 
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L'adsorption correspond donc à une perte (q négatif) et la désorption à 

un gain (q positif). 

Les vitesses de circulation de l'eau souterraine sont d'ordinaire si 

'lentes qu'il est raisonnable de postuler, comme plusieurs modélisateurs 

(Cl eary et Adrian, 1973; Hornsby et Davidson, 1973; Bear, 1979; Freeze et 

Cherry, 1979; Bobba et Bukata, 1980; Baughman et Burns, 1980; Roberts et 

VAlocchi, 1981; Mc Cart y , Reinhard et Rittman, 1981; Enfield et al., 1982; 

Schwarzenbach et al., 1983), que les réactions dl adsorption-désorption 

peuvent être adéquatement modélisées à l'aide d'équations d'équilibre 

instantané réversible. 

La plus utilisée de ces équations est l'isotherme de Freundlich, qui 

décrit la relation entre la quantité de substance adsorbée et la concentra

tion dans la solution à l'équilibre. Aux faibles concentrationsc cet iso

therme est usuellement représenté par un simple coefficient de partition 

IIk Il D • 

ou: S: concentration de substance adsorbée (kg·kg- 1
); 

KD: coefficient de partition (m 3-kg- 1
); 

C: concentration de substance en solution (kg·m- 3). 
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(Cameron et Klute, 1977; Baughman et Burns, 1980; Enfield et alo, 1982) 

Ainsi, le terme de gain/perte ajouté à lléquation dl advection

dispersion devient: 

où: 

n: 
S: 
t: 

jJ aS 
q = 

n at 

terme de perte/gain (kg°m- 3oç l); 
densité du sol (kgom- 3); 
porosité (adimensionnel); 
concentration adsorbée (kgokg- 1); 
temps (s). 

Lléquation complète est donc: 

dG a2c p as 
v-+D----

ax ax 2 n at 

où: C: concentration (kg om- 3 ); 
t: temps (s); 
v: vitesse moyenne réelle (moçl); 
x: coordonnée (m); 

Si: 

D: coefficient de dispersion (m 2os-1); 
p: densité du sol (kg 0m- 3); 
n: porosité (adimensionnel); 
S: concentration adsorbée (kgokg-1)o 

as as dG 
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où: $: concentration adsorbée (kgekg- I ); 
t : temp s (s ) ; 
c: concentration (kg em- 3). 

on a donc: 

aC dG a2c p 

v-+o---
ax ax 2 n 

soit: 

aC 

où: C concentration (kg em- 3); 
t temps (s); 
v vitesse réelle moyenne (mes- I ); 

x coordonnée (m); 
o coefficient de dispersion (m 2es-l); 
p densité du sol (kg em- 3); 
n: porosité (adimensionnel); 
kO: coefficient de distribution (m 3ekg- I

). 

p ét 
k -
o n at 

Le résultat est que le front de pollution d'un polluant adsorbé simulé 

par ce modèle est retardé par rapport à la simulation d'un polluant conser

vatif. Ce résul tat correspond avec ce qui est observé sur le terrain. En 

fait, dans le modèle tout se produit exactement comme si la vitesse de con

vecti on est dimi nuée d' un facteur "RU appel é facteur de retardement. Ce 

facteur est égal à: 



où: R 
p 

n 
kD: 
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1 
R = 

p 

1 +- - k 
n D 

facteur de retardement ou rétention (adimensionne1); 
densité du sol (kg-m- 3); 
porosité (adimensionne1); 
coefficient de distribution (m 3 -k- 1

). 

Ce modèle est donc très simple d' app1ication car il suffit d' uti1iser 

un modèle d'advection-dispersion classique auquel on applique le facteur de 

retardement. 

Cependant, 11 hypothèse dl équi 1 i bre instantané et de réversi bil ité est 

mise en doute par quelques chercheurs (Davidson et al., 1977; Rao et al., 

1979). En effet, le modèle dl adsorption-désorption à l'équi1ibre prédit des 

courbes de concentration symétriques, alors que les courbes observées sont 

souvent asymétri ques avec un effet de queue. Cet effet, souvent attribué 

aux pores en cul-de-sac, peut aussi être causé par une adsorption incomplè-

tement réversible ou lente. Des modèles cinétiques de l'adsorption-

désorption ont donc été proposés. 

Le modèle le plus simple et le plus utilisé est une équation de ciné

tique du premier ordre. De façon générale, elle prend la fonne: 
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ôS n 
= KI _ C - K2S 

ôt P 

S concentration de la phase adsorbée (kg-kg- 1 ); 
n porosité (adimensionnel); 
p densité du sol (kg_m- 3 ); 
C concentration dans la phase liquide (kg-m- 3); 
KI: coefficient dladsorption (s-I); 
K2: coefficient de désorption (s-I). 

Ce modèle, couplé aux modèles dladvection-dispersion, permet de simuler 

des courbes de concentrati on asymétri ques. Cependant, nous verrons que la 

détermi nation de KI et K2 est problématique. Il exi ste aussi dl autres 

modèles cinétiques dl adsorption, mais il y a peu à gagner actuellement à 

utiliser un modèle plus compliqué, comme le modèle de couche diffusive de 

Leistra et Dekkers (1977), car la multiplication des paramètres de plus en 

plus difficiles à estimer ne rend pas ces modèles plus fiables que les 

modèles simples déjà décrits. 

Cependant, comme il a été souvent observé que 11 adsorption semble se 

faire sur deux classes de sites (Karickhoff, 1979), une lente et une rapide, 

quelques trucs simples permettent dlajuster les modèles simples avec cette 

caractéri sti que du processus. Il est poss i b le, comme Lei stra et Dekkers 

(1977) ont fait, utiliser deux équations cinétiques en parallèle: 

ôS ôSR ô\ 
-=-+-
ôt ôt ôt 
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S: concentration de la phase adsorbée totale (kgokg- 1); 
SR: concentration de la phase adsorbée rapidement (kgokg- 1); 
SL: concentration de la phase adsorbée lentement (kgokg- 1); 
t: temp s (s). 

Il est aussi possible, comme Cameron et Klute (1977) ont fait, d'utili

ser simultanément le modèle d'équilibre et le modèle cinétique du premier 

ordre pour obtenir: 

aS n n ac 
- = KI - C - K 2S + KO - -
àt cr cr àt 

S: concentration de la phase adsorbée (kgokg- 1
); 

KI: coefficient d'adsorption (s- li; 
K2 : coefficient de désorption (s- ); 
n: porosité (adimensionnel); 
cr: densité (kg/m- 3); 
C: concentration (kgom- 3); 
KO: coefficient de partition (m 3okg- 1); 
t: temps. 

Rao et al. (1979) ont utilisé une approche de modélisation similaire, 

quoique plus complexe. Oe notre avis, il faut cependant, compte tenu de 

l'état actuel des connaissances et des problèmes rencontrés dans l'utilisa

tion pratique des modèles, se limiter aux modèles les plus simples 

possible. 

En ce qui concerne les modèles dl adsorption-désorption, cette constata

tion est d'autant plus vraie que le coefficient de partition du modèle 

d'équilibre simple est facilement estimable, alors que les coefficients des 

modèles cinétiques ne peuvent être obtenus que par calibration du modèle. 
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Bien sûr, le coefficient de partition peut aussi être estimé par cal ibra

tion, cependant la simplicité de ce concept permet de le mesurer rapidement. 

Il suffit de laisser un échantillon en contact avec une solution contaminée 

et d'y mesurer, après équilibre, la répartition entre contaminants libre et 

adsorbé; ou encore de faire circuler le contaminant dans une colonne de sol 

et de mesurer son retard par rapport à un traçeur conservatif. Lion connait 

la relation entre le facteur de retardement (rétention) et le "KD". Cette 

dernière méthode Si apparente à une chromatographie. Il faut cependant être 

circonspect lors de la transition du laboratoire au terrain. 

En l'absence de mesures, il est toujours possible d'évaluer "K Il D • 

Premièrement, mentionnons que les composés hydrophobes (peu solubles), comme 

le sont plusieurs pesticides, ont plus tendance à s'adsorber et ont par 

conséquent un "K D" assez élevé (Mackay, 1980; Roberts et Valocchi, 1981). 

De pl us, il est observé que ces mêmes composés hydrophobes sont adsorbés 

principalement sur la matière organique et que par conséquent, leur "KD" est 

directement proportionnel à la fraction de matière organique "Fmo" contenue 

dans le sol (Karickhoff et al., 1979; Baughman et Burns, 1980; McCarty, 

Reinhard et Rittmann, 1981). 

• F mo 

KD : coefficient de partition eau-sol (m 3 °kg- 1); 

Kmo: coefficient de partition eau-matière organique (m 3·kg- l)i 
F : fraction de matière organique dans le sol (adimensionnelJ. mo 
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D'un autre côtê, Karickhoff et al. (1979) ont iva1uê le "Kmo" de plu

sieurs composês et ont trouvê une très forte corrê1 ati on entre 1 e coeffi-

cient de partition eau-matière organique et le coefficient de partition 

eau-octano1 

ou: 

"K " ow • 

r 2 = 0 96 , 

coefficient de partition eau-matières organi1ues (m 3·kg- I); 
coefficient de partition eau-octano1 (m 3·kg- ). 

Il s'agit donc d'une relation très utile car 1es"K "sont disponibles ow 

dans la 1ittêrature, chez les fabricants ou peuvent être mesurês rapidement 

en laboratoire. Nous incluons, au tableau 4.3, une sêrie de valeur de Kow 

pour des pesti ci des d'usage courant. McCarty, Rei nhard et Ri ttman (l981) 

posent toutefois deux contraintes à l'utilisation de ces relations. Selon 

eux, elles procurent de bonnes prêdictions si la concentration du contami

nant n'excède pas la demie de sa solubi1itê, et si la fraction de matière 

organique "Fmo" excède un seuil limite de 0.1 1. Si la fraction de matière 

organique est plus faible, il semble que l'adsorption se fasse alors princi

palement sur les composês minêraux et l'on ne connait pas de relation prê

cise premettant de la prêdire. Il faut donc s'en remettre à la calibration 

sur 1 e terra in. 

Notons cependant que l'êva1uation de "Kmo"' à l'aide des relations avec 

"Kow" qui se fait sans mesure de terrain, doit être multipliêe par "Fmo" 

pour obtenir "KO". Donc, l'utilisation du modèle d'êqui1ibre requiert tou-



Tableau 4.3 

PRODUITS CHIMIQUES 

Aldrine 
Chlordane 
000 
ODE 
DDT 
Dieldrine 
Endrine 
Heptachlore 
Lindane 

Méthoxychlore 
Toxaphène 
Kepone 
Mirex 

Bromobenzène 
Chlorobenzène 
p-Dichlorobenzène 
Hexachlorobenzène 

Pentachlorobenzène 
Tétrachloro-1,2,4,5 benzène 
Trichloro-1,2,4,benzène 
Aniline 
Chloroneb 
Chlorthiamide 

Dichlobénil 

Di éthyl an il i ne 
Méthazole 
Nitrobenzène 
Norfl uorazone 
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# 

SOLUB ILITE 
DANS L'EAU 

(PPM) 

Kmo 
COEFFICIENT 

DI ADSORPTION 

K 
COEFF?~IENT 

DE PARTITION 
OCTANOL-EAU 

A. Insecticides hydrocarbures halogénés 

0.013 
0.056 
0.005 
0.010 
0.0017 
0.022 
0.024 
0.030 
0.150 

0.003 
0.40 
3 
0.6 

410 

238 000 

911 

80 000 

1 047 000 
583 000 
960 000 

218 000 

47 500 

B. Benzènes substitués et Halobenzènes 

446 
448 
79 
0.035 

0.135 
6 
30 
36 600 
8 
950 

18 

670 
1.5 
1 780 
28 

3 914 

1 159 
107 

235 

2 620 

1 914 

900 
690 
2 450 
168 000 

154 000 
47 000 
15 000 
7 

9 

62 



Oxadiazone 
Anhydride phtalique 
Bifenox 
Captane 
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0.7 
6 200 
0.35 
< 0.5 

3 241 
0.24 

224 

C. Biphényles halogénés et oxydes de 
diphenyle 

Chloro-4 byphényle 1.65 
Dichloro-4,4 1 biphényle 0.062 
Trichloro-2,4 1,4 1 et -2,2 1,5 
biphényle (Aroclor 1016,1242) 0.085 
Tétrachloro-2,2 1,4,4 1 et -2,21, 
5,51 byphényle (Aroclor 1248) 0.017 
Pentachloro-2,2 1,4,5 1 byphényle 
(Aroclor 1254) 0.01 
Hexachloro-2,2 1,4,4 15,5 1 byphényle 0.001 
Oxyde de diphényle 21 

Oxyde de chloro-4 byphényle 

Oxyde chloro-4 diphényle x-sec
butyl 
Oxyde de x-hexyl xl-chloro 
diphényle 
Oxyde de x-dodécyl xl-chloro 
di phényle 

3 

0.14 

0.076 

0.052 

42 500 
1 200 000 

79 400 
380 000 

380 200 

1 288 000 

2 017 000 
3 700 000 
15 800c 

12 000 

16 000 

4 500 

1 780 

D. Hydrocarbures aromatiques 

Anthracène 
Benzène 
Biphenyle 
Méthyl-9-anthracène 

Méthyl-2 
Naphthalène 
Phénanthrène 
Pyrène 
Tétracène 

Cis-dichloro-l,3 propène 
Trans-dichloro-1,3-propene 
DBCP 
Dibromure dléthylène 

Isothiocyanate de méthyle 
Tétrachlorure de carbone 
Tetrachloroethylene 

0.073 
1 780 
7.5 
0.261 

25.4 
31. 7 
1.29 
0.0135 
0.0005 

E. Fumi~ants 

2 700 
2 800 
1 230 
3 370 

7 600 
800 
200 

26 000 22 000 
83 

7 540 
65 000 117 000 

8 500 13 000 
1 300 2 040 
23 000 32 900 
84 000 150 000 
650 000 800 000 

23 
26 
129 
44 

6 
436c 
758c 
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F. Insecticides contenant du phosphore 

Crotoxyphos 1 000 170 
Di sul foton 25 1 780 
Malathion 145 780 
Phorate 50 3 200 
Trichlorfon 154 000 3 
Terbufos 12 
Diméthoate 25 000 0.51 
Dichlorvos la 000 25 
Acéphate 650 000 
Diamidaphos 50 000 32 
Crufomate 200 2 780e 

Carbophénothion 0.34 45 400 
Chlorpyrifos 0.3 13 600 97 700 
Chlorpyrifos-méthyl 4.0 3 300 14 750 
Ethion 2 15 400 
leptophos 2.4 9 300 2 020 000 
Parathion-méthyl 57 9 800 82 
Parathion 24 4 800 6 400 
Ronnel 6.0 46 400 
Diazinon 40 
Fénitrothion 30 2 400 
Phosmet 25 677 
Thionazine 903 
Phosalone la 20 100 
Dichlofenthion 0.245 137 000 
Dialifor 0.18 49 300 

G. Carbamates, Thiocarbamates et 
Oximes carbamiques 

Carbaryl 40 230 230 
Carbofurane 415 40 
Propoxur 2 000 3lc 
Mexacarbate 120 1 370 
Formétanate < 1 000 
Métalkamate < 50 
Chlorprophame 88 590 

Prophame 250 51 
Cycloate 85 345 
Diallate 14 1 900 
EPTC 365 240 
Pébul ate 60 630 
Triallate 4 2 220 
Aldicarbe 7 800 
Méthomyl la 000 160 2 
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H. Acides carboxyliques et Esters 

Chlorambène 700 21 
Chlorambène-ester méthylique 120 507 
Acide chloro-6 picolimique 3 400 9 0.02 
Acide 2,4-0 90 20<.; 37c 

Dalapon 502 000 6 
Dicamba 4 500 0.41: 
Acide dichloro-3,6 picolinique 1 000 2 
Pi cl orame 430 17 2 

Silvex (fenoprop) 140 2 600 
2,4,5-T 238 53 4f 
Triclopyr (triethylamine salt) 2 100 000 3f 
Triclopyr (butoxyethyl ester) 23 12 300 
Triclopyr 430 27 3f 

Endothall 100 000 
Di -2-ethyl hexyl phthalate 0.6 9 500 

1. Dinitroanilines 

Bénéfine < 1 10 700 
Butraline 1 8 200 
Dinitramine 1.1 4 000 
Fl uchl oral ine < 1 3 600 
Isopropaline 0.11 75 250 
Nitraline 0.6 960 

Profl ural in 0.1 8 600 
Trifluralin 0.6 13 700 220 000 

J. Urée et Uraci l s 

Chlorbromuron 50 460 
Chloroxuron 2. 7 3 200 
Di fl ubenzuron 0.2 6 790 
Diuron 42 400 94 

Fénuron 3 850 27 10 
Fluométuron 90 175 22 

Linuron 75 820 154 
Metobromuron 330 60 
Monolinuron 580 200 40 
Monuron 230 100 29 
Neburon 4.8 2 300 
Tebuthiuron 2 300 620 
Urée 1 000 000 14 0.001 
Bromacil e 8.5 72 
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Isocile 2 150 130 
Terbacile 710 51 

K. Triazines symétriques 

Ametryne 185 392 
Atrazine 33 149 476 

Cyanazine 171 200 150 
Dipropétryne 16 1 170 
sec-Buméton 620 350 
Ipazine 40 1 660 2 900 
Prométon 750 350 

Prométryne 48 810 

Propazine 8.6 160 785 
Simazine 3.5 135 155 
Terbutryne 25 700 
Triétazine 20 600 2 200 

L. Hétéroey1es azotés di vers 

Méthoxy-2 trichloro-3,5,6 20.9 920 18 500g 
pyridine 
Ni trapyrine 40 420 2 590 
Pyroxychlore 11.3 3 000 
Trichloro-3,5,6 pyridonol-2 220 130 1 620 
Métribuzine 1 220 95 
Pyrazone 400 120 
Thiabendazole < 50 1 720 
Paraquat 1 000 000 15 473h 

M. Divers 

Dinosèbe 50 124 4 900e 
Pentachlorophénol 14 900 102 000 e.h 
Phénol 82 000 27 
Glyphosate 12 000 2 640h 

DSMA 254 000 nOh 
Alachlore 242 190 830 
Napropamide 73 680 
Propachlore 580 265 560 



Pronamide 
Asulam 
Bentazon 

Tiré de Kenaga et Goring (1980) 
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15 
5 000 
500 

200 
300 
o 220 
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jours un minimum de connaissances sur la nature du matériau qui forme 

l'aquifère. 

Finalement, remarquons que c'est principalement dans le sol que 

l'adsorption est la plus intense. Ceci est bien sûr causé par l'abondance 

de la matière organique dans cette partie superficielle du milieu souter

rai n. Cependant, les modèl es d' adsorpti on-désorpti on décrits ici sont des 

appendices au modèle d'advection-dispersion décrit plus tôt, et il a été 

montré que ce dernier s'applique plus difficilement à la zone vadose. Tou

tefois, si l'on connaît par mesure ou autrement la vitesse d'infiltration de 

l'eau, il est possible de calculer un facteur de retardement à partir de 

"KD" et de prédire la vitesse d'infiltration du pesticide. 

# 

4.2.4 DEGRADATION 

Le terme dégradation désigne plus d'un processus. Il s'agit en fait de 

l'ensemble des processus qui ont comme résultat la disparition irréversible 

d'une partie du contaminant. Il inclut donc: 

1. Hydrolyse 

2. Autres processus abiotiques de dégradation 

3. Biodégradation 

Notons que pour des fins de modélisation, certains chercheurs intègrent 

a la "dégradati on" le processus de vol ati li sati on (Enfi el d et al., 1982). 

Bien sûr, la diversité et la complexité des mécanismes de dégradation rend 
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impossible le développement d'un modèle conceptuel précis et détaillé. 

Il faut donc se contenter de modèles empiriques généraux ou de modèles con

ceptuels partiels ne s'appliquant qu'à modéliser grossièrement un seul des 

mécanismes de dégradation. 

Comme dans le cas de l'adsorption-désorption, ces modèles sont utilisés 

conjointement avec l'équation d'advection-dispersion par l'ajout d'un terme 

de perte/gain permettant de respecter le bilan de masse (Rubin, 1983). Le 

fait que la dégradation soit un processus qui influence directement le bilan 

de masse rend les modèles très sensibles aux paramètres de dégradation. Il 

faut donc mettre beaucoup de soin à choisir le modèle de dégradation appro

prié et à en estimer la valeur des paramètres (Enfield et al., 1982). 

Le modèle de dégradation le plus simple consiste à utiliser un coeffi

cient de dégradation dans une équation cinétique du premier ordre. Soit: 

q: terme de gai n-perte (kg • m- 3 • s- 1); 
Kb: constante de dégradation (S-I); 
C: concentration du contaminant (kg • m- 3). 

Remarquons que ce modèl e est i denti que au modèl e dl adsorpti on-désorpti on 

cinétique quand la constante de désorption est très petite par rapport à la 

constante d'adsorption (K 2 » KI). 

Les modèles plus complexes de dégradation sont surtout des modèles de 

biodégradation, car plusieurs chercheurs observent qu'il s'agit du principal 
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mécanisme de dégradation des produits organiques dans l'eau souterraine 

(Rittman et al., 1980; Baughmann et Burns, 1980; McCarty et al., 1981). Les 

modèles de biodégradation les plus courants sont ceux utilisant l'équation 

de Monod qui décrit la croissance d'une population bactérienne utilisant un 

substrat. Ainsi, à l'université Stanford, l'équipe du Dr. Perry L. Mc Cart y 

travaille activement à l'application d'un modèle de biofilm pour décrire la 

biodégradation des composés organiques contenus en traces dans l'eau 

souterraine (Rittman et al., 1980; McCarty et al., 1981). Le modèle de 

biofilm considère que les microorganismes forment des colonies minces à la 

surface des pores. La croissance du film obéit à la loi de Monod et le 

transport du contaminant à travers le biofilm est assuré par un modèle uni

dimensionnel de diffusion fickienne. Il en résulte un modèle assez com

plexe, d'application cependant limitée car il ne peut considérer que les cas 

où le contaminant est le facteur limitant la croissance du biofilm. Comme 

dans le cas des pesticides et dans bien d'autres cas, les concentrations 

sont en deçà de la limite inférieure nécessaire à l'apparition et au main

tient d'un biofilm actif, il est permis de croire que la biodégradation des 

pesticides se fait plutôt par un mécanisme de cométabolisme où le contami

nant nlest pas le facteur limitant. Voilà qui complique grandement la tâche 

du modél isateur. Il reste beaucoup de travail à faire dans ce champ de 

modélisation et il faut se contenter actuellement des modèles simples comme 

le coefficient de dégradation unique. Bien sûr, il est impossible d'esti

mer, a priori, la valeur de ce coefficient, et ce modèle doit être calibré 

avec les données de terrain. 
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4.3 LA R~SOLUTION DES SYSTËMES 

Les modèl es mathémati ques précédemment décrits sont de peu dl util ité 

pratique dans leur forme différentielle. Cependant, la mécanique des 

mi lieux conti nus nous donne les outi l s nécessaires à la réso l uti on de ces 

systèmes dléquations différentielles appliquées à des domaines définis par 

des propriétés spatiales et des conditions limites. Il slagit donc de choi

sir les processus, leurs représentations mathématique, la géométrie du 

domaine, ses propriétés et les conditions limites. 

Au paragraphe 1.2.1, nous avons vu que le milieu souterrain est composé 

de deux zones (la zone vadose et la zone saturée) où les processus et les 

propriétés sont passablement différents. Cette division a un écho direct 

sur les techniques de modélisation, car la procédure habituelle (Bonazoun

tas, 1983) consiste à utiliser des modèles différents pour modéliser chaque 

zone. Les processus de la zone vadose sont relativement indépendants de 

ceux de la zone saturée et ceci permet de modéliser la zone vadose de façon 

indépendante. Les résul tats (outputs) de cette modél isation sont ensuite 

appliqués comme condition limite supérieure (input) du modèle de la zone 

saturée. Ce type de modèl e, quoi qu 1 imparfai t, consti tue une simpl i fi cati on 

utile du système. 

Aux paragraphes 4.2.1 et 4.2.2 nous avons vu que les modèles dladvec

tion et de dispersion sont basés sur la modélisation du déplacement des eaux 

souterraines. Comme les modèles hydrogéologiques sont nombreux et bien 

développés, nous avons déjà dit qulil est avantageux de les utiliser. Les 
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modèl es de contami nati on de 11 eau souterrai nne conti ennent donc un modèl e 

hydrogéologique qui fournit le champ des vitesses utilisées dans les modèles 

de transport décrits en 4.2.1 et 4.2.2. 

En résumé, la nature du milieu souterrain fait que la modélisation de 

la contamination peut se faire à llaide de plusieurs modèles reliés entre 

eux. Cette subdivision facilite le développement des modèles et leur utili

sation. 

Ces modèles, que jusqulà présent nous nlavons vu que sous forme dléqua

tions différentielles, doivent donc être résolus mathématiquement afin dlob

tenir la distribution des concentrations dans le domaine étudié. Donc, une 

fois choisis les processus et leur représentation mathématique, le modélisa

teur doit déterminer le domaine dlapplication, clest-à-dire qulil doit fixer 

un cadre de référence borné où slappliquera le système dléquations différen

tielles du modèle. La portion dlaquifère modélisée est donc représentée par 

un volume continu imaginaire à llintérieur duquel les concentrations, 

vitesses et autres variables dlétat sont gouvernées par le système dléqua

tions différentielles. La résolution dlun tel système requiert la connais

sance des conditions limites et utilise les techniques de llanalyse mathéma

tique (calcul différentiel et intégral). 

La résolution de ce type de problème peut être très complexe, voire 

même impossible. Cependant, par llemploi de représentations géométriques 

simplifiées et de conditions limites également simplifiées, la complexité du 

problème peut être diminuée et des solutions approximatives sont alors pos-
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sib1es. La première façon de simp1 ifier le problème consiste à réduire le 

nombre de dimensions en utilisant les symétries. Ainsi, certains domaines 

souterrai ns peuvent être représentés par des domai nes bi dimensi onne1 s ou 

unidimensionnels si on néglige les variations dans les autres directions. 

Beaucoup de problèmes réels se prêtent bien à ce genre de simplification et 

les cas les plus courants sont: 

• Un modèle unidimensionnel parallèle à l'écoulement de l'eau souterraine; 

• un modèle bidimensionnel vertical parallèle à l'écoulement de l'eau sou

terraine; 

o un modèle bidimensionnel horizontal pour représenter l'étendue géographi

que de la contamination. 

Le choix des conditions limites peut aussi permettre de simplifier le 

problème. On se restreint usuellement à l'utilisation de limites recti

lignes régu1 ières où les conditions sont des états constants ou des flux 

normaux constants. 

Le problème simplifié obtenu doit ensuite être résolu. C'est-à-dire 

qu'à l'aide de techniques mathématiques, on parvient à dériver une fonction 

représentant la distribution de la variable modélisée (vitesse, concentra

ti on, etc.) dans le domai ne choi si. Cette foncti on, 1 a sol uti on, nous 

permet de calculer en tous points du domaine la valeur de la variable modé-

1 i sée. Il est posible, pour les modèles assez simples appliqués à des 

domai nes uni dimensi onnel s, d' obteni r 1 a sol uti on ana1yti que, c' est-à-di re 

une formulation explicite de la fonction solution. Il s'agit de modèles 
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analytiques. Pour les problèmes plus complexes, il faut faire usage des 

méthodes numériques approximatives. 

Il Y a dans la littérature plusieurs exemples de modèles analytiques. 

Le lecteur peut, par exemple, consulter les travaux de Morino (1964), 

Cameron et K1ute (1977), Hoeks (1981), Le1and et Hille1 (1982) et Va10cchi 

et Roberts (1983); cette liste est loin d'être exhaustive. Au para

graphe 4.5 nous présentons quelques-uns de ces modèles analytiques simples. 

Outre leur simplicité, ils ont l'avantage que, une fois la solution 

obtenue, il n'est plus nécessaire d'effectuer le travail mathématique de 

dérivation et la solution peut être réutilisée à volonté pour différents 

problèmes semblables, pour peu que l'on utilise les valeurs des paramètres 

appropriées à chaque cas. Nous reviendrons un peu plus loin sur les avan

tages des modèles analytiques. 

Le principal désavantage des modèles analytiques est la difficulté, 

voire l'impossibilité d'obtenir une solution mathématique directe lorsqu'on 

a des problèmes à géométrie complexe. Cependant, ces problèmes peuvent con

tournés l'utilisation de méthode numérique de solution. Il existe différen

tes méthodes permettant de résoudre les problèmes de milieux continus, et 

celles les plus souvent utilisées en hydrogéologie sont la méthode des dif

férences finies et celle des éléments finis. Cette dernière est maintenant 

de loi n 1 a pl us uti 1 i sée à cause de sa sou pl esse et de sa pui ssance. Le 

lecteur intéressé à connaître le détail de l'application de la méthode des 

éléments finis peut consulter les ouvrages suivants: 
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• Zienkiewicz, O.C. 
The finite element method in engineering science. McGraw-Hill, London, 
1971. 

., Connor, J.J. et Brebbia, C.A. 
Finite element techniques for fluid flow. Newnes-Butterworths, London, 
1976 • 

., Touzot, H. et Dhatt, G. 
Une présentation de la méthode des éléments finis. Presses de l'univer
sité Laval, 1981. 

Cette méthode permet de représenter assez fi dèl ement des domai nes a 

géométrie très variables, incluant même des frontières courbées et des con

ditions limites complexes. Cependant, son emploi requiert l'utilisation 

d'un ordinateur et les calculs sont d'autant plus volumineux que la comple

xité du problème augmente. La littérature revue, contient des exemples de 

modèles de contami nation par éléments finis: Grisak et Pickens (1980), 

Pickens et Grisak (1981), Jennings et al. (1982), Huyakorn et al. (1983), 

Pickens et Gillham (1980), Segol (1977), Thompson et al. (1984), Cabrera et 

Marino (1976), Gorelick et al. (1984), Frind (1982), Rubin et James (1973), 

Gupta et al. (1984). L'utilisation de tels modèles demande une somme con-

sidérable d'efforts et beaucoup de mesures prises sur le terrain et ne peut, 

par conséquent, se justifier que si le problème de pollution en cause a des 

incidences importantes. 

4.4 UTILISATIONS ET LIMITATIONS DES MODÈLES 

Voyons maintenant quelle peut être l'utilité des modèles. Nous en 

avons déjà discuté brièvement au début de ce chapitre en mentionnant qui ils 
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servent à la prédiction de 11évo1ution des contaminants dans 11eau souter

rai ne. Ces prédicti ons quanti tatives sont bien sûr dl une grande util i té 

pour les gestionnaires de la ressource (Baughman et Burns, 1980; Fried, 

1981; Roberts et Va1occhi, 1981; Konikow, 1981; Bonazountas, 1983; Pinder, 

1984; Barce10na et Naymik, 1984). Elles permettent de répondre aux nombreu

ses interrogations relatives à 11étendue de la contamination, à la concen

tration des polluants, à la vitesse de leur déplacement, aux effets prévisi

bles des mesures correctrices envisagées et à la rationalisation des campa

gnes d' échanti11onnage prévues. 

Ces prédictions ont de plus 11avantage d'être quantitatives et il est 

toujours possible d'en évaluer 1 1 incertitude. Clest de ce genre de réponses 

claires que peut émerger une rationalisation de la gestion de la ressource 

eau souterraine. Les modèles doivent donc être utilisés routinièrement dans 

l'ana1yse des problèmes de pollution des eaux souterraines par les herbi

cides. 

La modélisation de la contamination des eaux souterraines est un champ 

de recherche en plein essor et le nombre de modèles disponibles croit verti

gineusement. Le gestionnaire intéressé à utiliser un modèle doit donc faire 

un choix. Les facteurs guidant ce choix sont: 

• Les processus importants et leur modèlisation; 

• les méthodes de solution des systèmes d'équation 

• la disponibilité des données; 

• la gravité de la contamination. 
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Le modèle choisi doit donc tenir compte des processus jugés importants 

dans le problème en cause. Un processus est important s'il a une influence 

sensible sur la réponse attendue du modèle. Il est évidemment inutile d'u

tiliser un modèle dont une partie {un processus} ne contribue en rien à la 

décision {l'usage} qui en découle. Sans compter qulun modèle inutilement 

complexe requiert un effort accru dans les calculs et la prise de données. 

Clest pourquoi il est toujours préférable d'utiliser le modèle le plus sim

ple possible {Brereton et Wilkinson, 1977; Barovic et Boochs, 1981}. 

De pl us, nous avons vu que l a pl upart des modèl es de processus sont 

basés sur des simplifications conceptuelles et qui ils utilisent des paramè

tres parfois difficiles à estimer. Clest pourquoi il est souvent noté que 

les modèles simples procurent des prédictions aussi valables que les modèles 

complexes {Borazountas, 1983; Enfield et al., 1981}. 

La résolution du problème par ordinateur ne pose généralement pas de 

problème puisque clest la machine qui travaille et que les ordinateurs sont 

maintenant disponibles partout. L'usager doit servir dl interprète entre la 

réalité et le modèle et il doit fournir, sous une forme adéquate, les infor

mations qui sont nécessaires à la mise en oeuvre du modèle. 

Parfois, la rareté des informations disponibles empêche l'emploi d'un 

modèle complexe {Fried, 198!}. N'oublions pas que le milieu souterrain 

livre difficilement ses secrets. Cependant, lorsque les conséquences d'une 

contamination slannoncent graves, il est alors indiqué d'utiliser une modé

lisation complexe supportée par une campagne d'échantillonnage extensive. 
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Dans le cas des contaminations de source diffuse, comme les pesticides, 

il y a un processus, la dispersion, qui peut être avantageusement négligé. 

Premièrement, si 1 a di stributi on des concentrations ni est pas requi se, 1 a 

dispersion peut être négligée (Enfield et al., 1982). Deuxièmement, lorsque 

le transport se fait sur de longues distances, les effets de la dispersion 

devi ennent négl i geabl es par rapport à ceux de 1 a convecti on (Brereton et 

Wilkinson, 1977; Fried, 1981). Finalement, dans les contaminations de 

source diffuse, la dimension initiale de la zone contaminée rend inutile la 

prise en compte des effets marginaux de la dispersion. Conséquemment, nous 

croyons que, dans une première analyse, la détermination du coefficient de 

dispersion utilisé pour modéliser une contamination diffuse peut être négli

gée en choi si ssant une val eur approximative 1 arge (asymptoti que) qui soit 

satisfaisante et assure une marge de sécurité. 

Pour plus de sécurité, l'utilisation d'un modèle doit toujours être 

accompagnée d'une analyse de sensibilité, c'est-à-dire que lion doit véri

fier l'effet des variations dans les valeurs des paramètres sur la prédic

tion du modèle. L'analyse de sensibilité sert à évaluer la précision des 

prédictions, à tester la robustesse du modèle et à indiquer quel est le 

paramètre dont l'incertitude limite la précision du modèle (Brereton et 

Wilkinson, 1976; Baughman et Burns, 1980; Konikow, 1981). 

Malheureusement, la mesure indépendante de chaque paramètre d'un modèle 

nlest pas toujours possible. Un terrain peu connu ou un modèle trop empi

ri que font que 1 es paramètres doivent être éval ués par cal ibrati on. Il 

s'agit de déterminer, par essais et erreurs, les valeurs des paramètres qui 
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permettent la meilleure reproduction des comportements connus et mesurés du 

système souterrain (Konikow, 1981). Bien sûr, la calibration ne valide pas 

le modèle car les estimations des paramètres ainsi obtenues incluent par 

compensation toutes les inadéquations du modèle (processus négligés, modèles 

empiriques et simplifications) (Cameron et Klute, 1977). La calibration 

constitue cependant une méthode adéquate pour évaluer les paramètres incon-

nus. 

Cependant, pour la calibration, l'emploi des méthodes de programmation 

non l inéai re peut apporter pl us d'objectivité et de préci si on (Konikow, 

1981), sans toutefois compenser l'effet des inadéquations des modèles. 

C'est pourquoi il est courant de calibrer le modèle hydrogéologique de façon 

indépendante avant de calibrer le modèle de contamination, car le premier 

comporte moins de paramètres et d'empirisme (Konikow, 1981). 

Nous venons de dire que la calibration ne valide pas le modèle. En 

fait, il n'existe pas actuellement de méthode sûre pour vérifier l'adéqua

tion d'un modèle. La confiance en un modèle ne vient qu'après de nombreuses 
t 

utilisations fructueuses. Il existe toutefois une technique de vérification 

parfois utilisée qui consiste à calibrer le modèle sur une série de données, 

puis à prédire le comportement du système pour des conditions connues indé

pendantes. La qualité de cette prédiction à postériori est sensée être un 

indice des performances futures du modèle, mais n'en constitue aucunement 

une preuve. Cette méthode aurai t tendance à surestimer l' adéquati on des 

modèles (Lassiter et al., 1978). 
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Da ns 1 e contexte québécoi s de 1 a contami nati on des eaux souterrai nes 

par les pesticides, il semble que la rareté des informations hydrogéo10-

giques et la nature diffuse de cette contamination privilégient l'uti1isa

ti on de modè1 es simp1 es réso1 us ana1yti quement. De tel s modè1 es peuvent 

être utilisés rapidement et facilement, leurs paramètres sont peu nombreux 

et leurs effets respectifs sont facilement identifiables; et la qualité 

usuellement médiocre des données hydrogéo10giques rend leurs prédictions au 

moins aussi valables que celles des modèles plus complexes. 

4.5 QUELQUES MODÈLES ANALYTIQUES SIMPLES 

Comme ce sont les modèles analytiques simples qui sont les plus prati

ques à uti 1 i ser pour analyser rapi dement un prob1 ème de contami nati on de 

l'eau souterraine, nous avons réuni ici quelques solutions analytiques qui 

forment un outillage de base. Nous nous restreignons aux modèles unidimen

sionnels dans un champ de vitesse constant. 

L'utilisateur doit donc premièrement évaluer la vitesse de l'eau sou

terraine. Pour ce faire, il utilise l'équation de Darcy et quelques données 

de terrain. Les modèles unidimensionnels s'appliquent de façon parallèle à 

l'écoulement souterrain et il faut donc connaître le sens de cet écoulement, 

qui habi tue11 ement est du même sens que l' écou1 ement de surface. Il faut 

ensuite connaître le gradient hydraulique, soit la pente de la surface libre 

de la nappe. Finalement, il faut estimer la perméabilité et la porosité de 

l' aqui fère. Ces caractéri sti ques peuvent être obtenues de résu1 tats de 
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forages ou peuvent être estimées grossièrement à partir des tableaux [4.2] 

et [4.3]. 

Le gradient se calcule par: 

i =---
L 

i gradient hydraulique (adimensionnel); 

hl: charge amont: figure 4.1 (en mètres); 
hz: charge aval: figure 4.1 (en mètres); 
L: di stance entre les poi nts de mesure de l a charge: 

mètres). 

Et la vitesse par: 

k ei 
v =

n 

v: vitesse réelle moyenne (mes- I ); 
k: perméabilité (meçl); 
i: gradient hydraulique (adimensionnel); 
n: porosité (adimensionnel). 

figure 4.1 (en 

Le premier modèle présenté ici est celui de Ogata (1970). Il décrit la 

distribution des concentrations à partir d'une source de concentration 

constante qui contamine un milieu originellement non contaminé. Les seuls 

processus à l 1 oeuvre sont l 1 advection et la dispersion. La solution obtenue 

pour un milieu unidimensionnel homogène est: 
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ZONE DE CONTAMINATION , , , , , , , 

Figure 4.1: Coupe verticale d'un problème simple de contamination 
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C 1 L - vt 
= erfc + exp 

Co 2 2 .; Dt 

concentration (kg. m- 3 ); 

concentration de la source (kg. m- 3); 
fonction d'erreur complémentalre; 
distance de la source (m); 

vL L + vt 
erfc 

D 2 .; Dt 

V 
t 
D 
exp 

vitesse réelle moyenne de l'eau souterrain (m • S-l); 
temps écoulé depuis le début de la contamination (s); 
coefficient de dispersion (m2 • S-l); 
fonction exponentielle. 

La figure 4.2 illustre le genre de résultats obtenus avec ce modèle. 

Pour tenir compte de l 1 adsorption-désorption, il suffit d'utiliser le 

modèle d'équilibre qui, comme nous l'avons déjà fait remarquer, se résume à 

l'utilisation d'une vitesse "V" réduite d'un coefficient de rétention: 

Vi = vR 

1 
R = ____ _ 

p 
1 + 

n 

Vi: vitesse fictive (m • s-l); 
v vitesse réelle moyenne (m • s-l); 
R coefficient de retardement (adimensionnel); 
p densité (kg. m- 3 ); 
n porosité (adimensionnel); 
KD: coefficient de distribution (m 3 • kg- 1 ). 

Donc, le modèle d'Ogata utilisé avec la vitesse réduite Vi permet de tenir 

compte, à peu de frais, du processus dl adsorption-désorption. 
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DISTANCE DE LA SOURCE (mètres) 

DONNÉES DE LA SIMULATION DISTANCE CONCENTRATION 
(m) (ppb) 

Co = 100 ppb 
V = 0,00005 m. ,-1 
o =0,0005 m2 .,-1 

t = 1 an = 31530000, 

100 100.0 
200 100.0 
300 100.0 
400 100.0 
500 100.0 
600 100.0 
700 100.0 
800 100.0 
900 100.0 

1000 100.0 
1100 99.7 
1200 98.6 
1300 94.8 
1400 85.5 
1500 68.8 
1600 47.0 
1700 26.0 
1800 11.3 
1900 3.8 
2000 1.0 

Figure 4.2: Solution analytique du modèle d'advection-dispersion. 
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Plusieurs solutions analytiques du même type, avec des sources de con

centration constante ou vari ant exponentiell ement. Voici, par exempl e, la 

solution du problème avec une source de concentration constante Co soumise 

aux processus dladvection-dispersion et de dégradation du premier ordre. 

C 1 L - Ilt 
exp • erfc + exp 

Co 2 

L (v - Il) 

2 D 2 1 Dt 

avec: 

C 
Co 
exp 
L 
v 
j.I 

D 
erfc: 
A 

1 
Il = (v 2 + 4 DA}':! 

concentration du contaminant (kg· m- 3 ); 

concentration de la source (kg • m- 3); 
fonction exponentielle; 
distance de la source (m); 
vitesse réelle mo~enne (m • S-l); 
paramètre (m • s- ); 
coefficient de dispersion (m 2 • S-l); 
fonction dlerreur complémentaire; 
coefficient de dégradation (s- 1). 

L (v + Il) L + Ilt 
• erfc 

2 D 2 1 Dt 

Ces modèles analytiques unidimensionnels sont utiles pour prédire le 

transport dans 11 aquifère, mai s 1 a prédicti on du transport dans l a zone 

vadose, et plus particulièrement dans le sol, ne peut sien accommoder. Les 

conditi ons physi co-chimi ques préval ant dans cette zone vari ent rapi dement 

et aléatoirement dans le temps et dans llespace. Il reste donc beaucoup de 

travail à faire pour obtenir un modèle valable permettant la prédiction dans 

cette zone. Donc, les modèl es analyti ques simpl es, comme ceux présentés 
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ici, sont bien suffisants, attendu la grande incertitude entourant les pré

visions des apports de contaminants à la nappe souterraine. 
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GUIDE DE PRÉPARATION D'UN INVENTAIRE 

DES ZONES. POTENTIELLES DE CONTAMINATION 

DE L 'EAU SOUTERRAINE PAR LES PESTICIDES 
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Comme plusieurs autres aspects relatifs à l'eau souterraine qui ont été 

ignorés dans le passé, très peu d'efforts ont été réalisés afin de détermi

ner l'impact des composés organiques synthétiques sur la qualité de cette 

ressource. Cette indifférence résul te dl une part, dl un manque général de 

connaissances concernant l'eau souterraine, et d'autre part, d'un faux sen

timent de sécurité au sujet de la qualité de cette ressource. En effet, on 

considère généralement que son degré de pureté lui est acquis et qui elle est 

dotée d'un pouvoir d'auto-épuration illimité. 

Toutefois, en raison de l'utilisation massive de toute une gamme de 

substances chimi ques vi sant à combattre 1 es organ i smes qui affectent 1 a 

qualité et le rendement des récoltes et des forêts, ou encore qui détério

rent des biens jugés utiles par 1 1 homme, la probabilité de contamination des 

aquifères sien trouve passablement accrue. Le Québec n'échappe pas à cette 

tendance puisqu'actuellement, on y rapporte de plus en plus de cas de conta

mination de l'eau souterraine par les pesticides. 

En dépit du fait que la littérature faisant état de la contamination 

des eaux souterraines soit plus abondante qulauparavant, l'information pré

sentement disponible ne permet pas toujours d'établir 1 1 étendue du problème, 

ni de déterminer les conséquences qui en découlent. La plupart des cas de 

pollution ayant été rapportés jusqu'à maintenant sont ceux pour lesquels la 

présence de contaminants était facilement détectable à cause de l'altération 

visible des propriétés organoleptiques de l'eau, comme le goût, l'odeur ou 

la couleur, à cause d'effets sur les plantes ou à cause de la présence de 

nitrates en forte concentration. La contamination insidieuse de l'eau sou-
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terraine par de faibles concentations de polluants nlest que depuis récem

ment considérée comme un problème majeur. 

En raison des hétérogénéi tés inhérentes aux systèmes souterra i ns, les 

zones où l'eau est polluée peuvent être difficiles à détecter. Dans la 

majorité des cas, il semble que la contamination nlest découverte que lors

qulun puits d'alimentation pour l'eau potable est atteint. La détection est 

cependant difficile car les concentrations usuellement très faibles nlont 

pas d'effets aigus et passent inaperçus. Il ni est pas prouvé que les 

faibles doses continues soient innofensives à long terme. Une fois la con

tamination bel et bien identifiée, il est souvent trop tard pour appliquer 

des mesures qui auraient permis de remédier au problème. De plus, étant 

donné la lenteur avec laquelle s'effectuent les processus de transport dans 

l'eau souterraine, de nombreux cas de contamination nlont probablement pas 

été décelés jusqu'ici, les composés toxiques n'étant pas encore parvenus 

jusqulaux usagers. 

La situation actuelle est donc sérieuse et elle risque de devenir dan

gereuse. Il est évident que la contamination des eaux souterraines par les 

pesticides constitue un problème actuel très sérieux qui mérite qulon sly 

attarde puisque la qualité de cette ressource est grandement menacée. Dans 

le cas présent, la maxime "Mieux vaut prévenir que guérir" peut s'appliquer 

avantageusement, puisque les cas de contamination ne constituent pas des 

accidents fortuits, mais plutôt des événements qui sont prévisibles, attendu 

le caractère déterministe des processus impliqués. 
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La façon la plus efficace de protéger nos ressources souterraines rési

de dans l'instigation d'un contrôle des sources potentielles de contami

nation. Ce contrôle est préférable aux tentatives de nettoyage des aqui

fères après que la pollution organique soit décelée. Il y a donc un besoin 

urgent dl étab li r des cri tères de contrôle qui vont permettre de protéger 

adéquatement la qualité de l'eau souterraine. 

Dans les premi ers chapitres de ce rapport, nous avons passé en revue 

les divers processus influençant le comportement des pesticides, et nous 

avons vu que le milieu souterrain présentait une diversité de propriétés qui 

sont généralement ignorées de la part des usagers des surfaces agricoles. 

Cet obscurantisme voile bien souvent les relations de cause à effet qui 

existent entre l'utilisation d'un pesticide et ses répercussions sur l'envi

ronnement souterrain. 

Il appartient donc aux autorités gouvernementales de pallier à cette 

ignorance. La présente étude nous ayant permis d'identifier les principaux 

facteurs qui contrôl ent l 1 occurrence de la poll uti on, nous sommes donc en 

mesure de rechercher les propri étés correspondantes qui rendent un mi lieu 

plus propice à de telles contaminations. Clest la raison pour laquelle il 

est proposé de préparer un inventaire des zones potentielles de contamina

tion des eaux souterraines par les pesticides au Québec. Subséquemment, les 

zones identifiées pourront faire l'objet de recommandations spéciales quant 

à l'usage des pesticides. 
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5.1 Les processus importants et les facteurs de contamination associés 

Pour dresser une carte des zones potentielles de contamination, les 

i nformati ons rassemblées dans l es quatre premi ers chapi tres de ce rapport 

nous sont d'une grande util i té. En effet, nous avons pu i dentifi er les 

processus majeurs responsables du transport et de la fixation des pesticides 

dans le milieu souterrain. Il s'agit maintenant de dégager les propriétés 

et caractéristiques clés du milieu qui ont une influence directe sur 

l'ampleur de ces processus. 

Notons cependant que nous nous attachons d'abord à caractériser les 

sites potentiellement contaminables, sans égard aux caractéristiques des 

pesticides susceptibles d'y être utilisés. Ainsi, le degré de risque de 

contamination d'un site vulnérable peut être modulé par les propriétés 

physico-chimiques des produits répandus. Comme il est difficile de prévoir 

quels pesticides seront utilisés, nous devons donc nous restreindre à iden

tifier les sites potentiellement dangereux en tenant compte de l'éventail 

global des propriétés de ces composés organiques. 

5.1.1 ADVECTION 

Un des processus importants identifié dans les premiers chapitres est 

l'advection, c'est-à-dire le transport des contaminants en solution dans 

l'eau souterraine en mouvement. Nous avons vu que l'élément majeur de ce 

processus est la vitesse de déplacement. En effet, il est observé que les 

vitesses varient énormément, de conditions quasi stagnantes sur plusieurs 
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années jusqu'à des vitesses de quelques mètres par jour. Ainsi, les sites 

où les vitesses sont très lentes, inférieures à 10 m par année par exemple, 

sont particuliers au point de vue contamination, car les produits qui y sont 

introduits y demeurent et la zone contaminée ne s'étend pratiquement pas. 

Les caractéristiques et les propriétés du milieu qui ont une influence 

déterminante sur la vitesse de 11eau souterraine, et donc également sur la 

vitesse de transport des pesticides sont: le gradient hydraulique, la per

méabilité et la porosité. 

Le gradient hydraulique constitue la force motrice du déplacement de 

11eau souterraine. Ainsi, tel que le décrit 11équation de Da-rcy, 11eau 

souterraine circule d'autant plus rapidement que le gradient est élevé. Ce 

paramètre possédant également une orientation déterminée, il est possible de 

prévoir la direction du mouvement des eaux contaminées. 

La perméabilité, autre propriété importante, est une mesure de la faci

lité avec laquelle un matériau poreux laisse s ' écou1er 11eau souterraine 

soumise à un gradient hydraulique. Donc, plus le matériau est perméable, 

plus 11eau et les contaminants qu'elle contient voyagent rapidement. Par 

conséquent, les sites où la perméabilité est forte sont les plus vulnéra

bles, alors que les sites imperméables exercent un rôle de rétention des 

polluants. 

La porosité influence également la vitesse. Cette influence peut sem

bler directe si lion observe 11équation du calcul de la vitesse réelle 
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moyenne au chapitre 4; cependant, le lien étroit qui existe entre la perméa

bilité et la porosité complique la relation. Ainsi, les fortes perméabili

tés sont généralement associées aux fortes porosités. Comme pour une per

méabilité donnée la vitesse réelle varie inversement à la porosité il appa

raît que ces deux propriétés ont un effet qui semble antagoniste. Mais 

clest la perméabilité qui, à cause de son spectre de variation beaucoup plus 

étendu que celui de la porosité doit être considérée comme la caractéristi

que dominante. On peut utiliser la porosité pour évaluer la vitesse réelle 

moyenne dans les pores à partir de la vitesse de Darcy, comme on lia vu 

précédemment. La porosité ni intervient de façon significative que dans le 

cas de llécoulement en milieu fracturé. 

Pour illustrer llimportante relation de ces deux caractéristiques, 

imaginons un aquifère où le gradient hydraulique est de 0,0001. Si la per

méabilité est de 10- 3 m·çl (sable), la vitesse réelle moyenne sera de 

21,6 mmoj-l pour une porosité de 40 % et de 43,2 mmoj- l pour une porosité de 

20 %. Cependant, si la perméabilité est de 10- 5 mos-1 (aussi rencontré dans 

un sable), la vitesse réelle moyenne sera de 0,216 mmoj- l pour une porosité 

de 40 % et de 0,432 mm·j-l pour une porosité de 20 %. 

En résumé, les sites potentiellement dangereux sont donc ceux alliant 

un gradient hydraulique accentué et une forte perméabilité, la porosité ne 

jouant qulun rôle secondaire. 
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5.1.2 LI ADSORPTION 

Les propriétés physico-chimiques du pesticide, de même que les caracté

ristiques physiques du sol sur lequel il est appliqué, déterminent la nature 

des interactions qui s'établissent entre le composé et la matière particu

laire. Les principales caractéristiques du milieu qui ont une influence sur 

l 1 ampleur du phénomène d'adsorption sont: la teneur en matières organiques, 

la teneur en argile et, à un moindre degré, la teneur en eau. 

La teneur en matières organiques a une grande influence sur l'adsorp

tion. Nous avons vu aux chapitres 2 et 3 que les pesticides, qui sont des 

produits organiques, s'adsorbent facilement et parfois fortement sur la 

matière organique. En effet, dans plusieurs cas il est démontré qu'il exis

te une relation linéaire directe entre la concentration de matières organi

ques dans un sol et la capacité dl adsorption de ce sol vis-à-vis de contami

nants organiques. Les sites pauvres en matières organiques sont donc 

pontentiellement les plus dangereux car ils ne retiendront pas beaucoup les 

pesticides. 

La teneur en argile est aussi une caractéristique importante pour l'ad

sorption car il a été prouvé que les pesticides peuvent s'adsorber sur les 

particules argileuses colloïdales, qui présentent habituellement une grande 

surface spécifique. Les argiles agissent donc de façon assez semblable à la 

matière organique. Ainsi, un sol riche en minéraux argileux agit comme un 

milieu confinant les pesticides et protégeant les nappes sous-jacentes. 
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Là teneur en eau d'un sol peut également influencer le processus 

d'adsorption des pesticides; une diminution de la teneur en eau se traduit 

par une augmentation de 1 1 adsorption du contaminant. Malheureusement, la 

teneur en eau nlest pas constante à chaque site et varie habituellement 

beaucoup pendant 1lannée. Toutefois, en raison de la relation qui existe 

entre le degré d'adsorption et le pourcentage d'humidité contenu dans le 

sol, on peut s'attendre à ce que les sols irrigués soient plus vulnérables à 

la contamination que les sols drainés. 

En résumé, les sites potentiellement dangereux sont ceux qui sont bien 

irrigués et pauvres en matières organiques et en argile. Cependant, la 

teneur en eau a une importance beaucoup moindre que les deux autres 

facteurs. 

~ 

5.1.3 DEGRADATION 

Sous ce terme, nous incluons de nombreux processus chimiques et biolo

giques qui ont comme conséquence commune la transformation du pesticide en 

un autre produit. Les deux principaux mécanismes de dégradation sont 

1 1 hydrolyse et la biodégradation. Conséquemment, les propriétés du milieu 

influençant ces processus sont, comme nous l'avons vu aux chapitres précé-

dents: la teneur en eau, la teneur en matières organiques, 11 activité 

microbienne et, à un moindre degré, le pH. 
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La teneur en matières organiques peut être prise comme un indice de 

l'activité biologique du sol. Les bactéries et autres microorganismes, de 

même que les plantes, ont besoin d'un milieu riche en matières organiques 

pour maintenir une activité microbienne importante. Comme c'est l'activité 

biologique qui gouverne la biodégradation, il s'ensuit que les sols riches 

en matières organiques labiles sont plus favorables à la dégradation des 

pestici des que l es sol s pauvres. C'est pourquoi il est recommandé par les 

producteurs de pesticides d'y augmenter les doses. 

La biodégradation est également influencée par la teneur en eau car 

l'activité biologique est favorisée par l'abondance d'eau. Dans un sol sec, 

la dégradation est donc considérablement ralentie. Notons aussi que la 

biodégradation aérobie est en général plus efficace que la biodégradation 

anaérobi e. Il s'ensui t que l a zone vadose (aérobi e) est pl u s propi ce aux 

processus de biodégradation, que l'activité biologique y est concentrée et 

que les sites où la zone vadose s'étend plus profondément procurent donc une 

protection relativement meilleure, les pesticides y étant retenus plus long

temps dans un milieu plus propice à leur dégradation. 

En résumé, du point de vue de la dégradation des pesticides, les sites 

potentiellement dangereux sont ceux où la teneur en matières organiques est 

faible, tout comme nous venons de le voir pour l'adsorption. Quant aux 

sites secs, il s ne sont potenti ell ement dangereux ni du poi nt de vue de 

l'adsorption ni sur le plan du lessivage, mais ils favoriseront la persis

tance des pesticides. De toute façon, au Québec, les sites secs n'existent 
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pratiquement pas; pour identifier des sites potentiellement dangereux, ce 

critère ne devrait donc pas être considéré. 

5.1.4 CARACTÉRISATION D'UN SITE POTENTIELLEMENT DANGEREUX 

En conclusion, la revue des processus importants qui contrôlent le 

destin des pesticides dans le milieu souterrain nous permet dl identifier les 

caractéristiques qui rendent un site potentiellement dangereux. Ces carac

téristiques sont: 

• gradient hydraulique accentué; 

• forte perméabilité; 

• faible teneur en matières organiques; 

• faible teneur en argile; 

• faible teneur en eau; 

• faible profondeur de la nappe. 

Il reste une caractéri sti que très importante qui ne dépend pas des 

processus souterrains, mais de l'activité humaine. Un site nlest potentiel

lement dangereux que s'il y a possibilité d'un épandage de pesticides. La 

recherche des sites potentiellement dangereux devra donc se restreindre aux 

terres utilisées pour la production agricole, aux secteurs forestiers 

exploités intensivement et aux couloirs de transport d'énergie électrique. 
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5.2 La structure d'une zone dangereuse 

Le mi lieu souterrai n n'est pas homogène et ses propri étés vari ent de 

point en point. Ainsi un site qui, à cause des caractéristiques des maté

riaux de la surface, nous semble vulnérable, peut très bien être formé en 

profondeur par des matériaux imperméables qui empêchent la migration de la 

contamination. Cette dichotomie du milieu souterrain en une zone superfi

cielle, le sol, et une zone profonde, le sous-sol, se base sur des diffé-

rences habituellement assez grandes, qui les distinguent quant aux caracté

ristiques importantes identifiées en 5.1 Ces zones doivent donc être éva

l uées séparément, dl autant pl us que la contami nati on doi t l es traverser 

toutes les deux avant d'atteindre d'éventuels usagers de l'eau souterraine. 

L'étude de la zone sol relève de la pédologie, tandis que celle du 

sous-sol (reste de la zone vadose + zone saturée) relève de l'hydrogéologie. 

Nous nous en remettons donc à ces disciplines pour identifier les types de 

matériaux présentant les caractéristiques dangereuses identifiées précédem-

ment. 

* , 

5.2.1 LA PEDOLOGIE DES ZONES A RISQUE 

Les sols offrant peu de protection pour les aquifères sont ceux à forte 

perméabilité (infiltration rapide) et à faible contenu en matières organi-

ques et en argile, donc les sols sableux ou graveleux. Si l'on utilise les 

critères d'identification des horizons et couches de sol utilisés par les 

pédologues, des sols sont potentiellement dangereux si la couche "0" 
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(mati ère organi que à 1 a surface du sol) est mi nce ou inexi stante, c'est

à-dire pauvre en matières organiques. Retenons que les sols légers (sables, 

limons sableux) sont les plus pauvres en argile et en matières organiques, 

et constituent de ce fait les étendues les plus susceptibles d'être à 

·1 'origine d'une contamination de l'eau souterraine. 

5.2.2 l'HYDROGÉOLOGIE DES ZONES À RISQUE 

Les matériaux du sous-sol offrant peu de protection pour les aquifères 

sont encore ceux à forte perméabilité et à faible contenu en matières orga

niques et en argile. 

Premièrement, la proportion de matières organiques est habituellement 

assez faible dans les matériaux du sous-sol, les tourbes faisant exception. 

Ainsi, un sous-sol contenant des horizons tourbeux offre une excellente 

protection contre la contami nati on par 1 es pestici des. Malheureusement, 

l'occurrence des tourbes est assez restreinte, de sorte que l'adsorption sur 

la matière organique est habituellement faible dans le milieu souterrain. 

Deuxièmement, la proportion d'argile dans les matériaux du souterrain 

est assez variable et dépend de l'origine du matériau. Les matériaux 

offrant 1 a mei 11 eure protecti on sont d' ori gi ne lacustre ou mari ne et con

tiennent parfois un très fort pourcentage de minéraux argileux. Ce sont les 

argiles marines et lacustres qui forment le sous-sol d'une bonne part des 

terres agricoles les plus aptes à adsorber les pesticides. Ces argiles sont 
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habituellement très peu perméables, de sorte que leur effet protecteur est 

général ement très bon. Elles constituent donc une excellente protection 

pour les aquifères exploitables qui leurs sont parfois sous-jacents. 

, 
A l ' inverse, les sables et graviers d'origines fluviale et glaciaire 

sont habituellement propres et pauvres en argile. Ils constituent donc des 

milieux propices au déplacement des pesticides, d'autant plus qu ' i1s sont 

généralement très perméables. Leur vulnérabilité est donc très grande et ce 

fait est alarmant, car leurs propriétés hydrauliques en font d' exce11ents 

aquifères souvent exploités par les particuliers et les municipalités. 

Les aff1 eurements rocheux consti tuent parfoi s,lorsqu 1 ils sont formés 

de roches perméables, des zones où l ' infi1tration est très rapide et la 

protection est nulle. L'usage des pesticides y est cependant plus rare mais 

ceux situés au milieu des terres cultivées constituent des points privi1é-

giés de contamination des eaux souterraines. 

Si lion se rapporte au tableau 4.2, il apparaît que ce sont les 

graviers, sables et roches fracturées qui sont les matériaux les plus 

enclins à laisser filtrer l'eau souterraine et ses contaminants. Le milieu 

souterrain n'est cependant pas un tout uniforme, et sa structure a une 

influence directe sur le déplacement de l'eau souterraine. C'est pourquoi 

nous distinguons deux types d'aquifères: premi èrement, 1 es aqui fères à 

surface libre, dans lesquels l'eau qui s ' infi1tre à partir du sol pénètre 

directement (la structure de ces aquifères offre peu de protection); 

et deuxièmement, les aquifères captifs, qui sont recouverts d'une couche 
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imperméable qui empêche l'eau d'infiltration d'y pénétrer. Ces nappes cap

tives sont donc efficacement protégées, et l'utilisation de pesticides sur 

un terrain recouvrant une nappe captive ne devrait pas entraîner la contami

nati on de cette dernière. Cependant, l es nappes capti ves peuvent être en 

contact latéral avec des nappes libres qui sont vulnérables (zones de 

recharge). Il faut donc protéger ces zones de recharge. 

5.3 Les sources de renseignements 

Ma i ntenant que nous avons caractéri sé l a structure et la composi ti on 

des sites dangereux, il est possible d'analyser le territoire agricole du 

Québec afin d'y identifier les zones où le potentiel de contamination deman

de une attention parti cul ière. Une cartographie de ces sites serait un 

outil de prévention valable dont le besoin se fait déjà sentir. 

Un tel inventaire pourrait être effectué, sans travaux de terrain, par 

compi l ati on de données de sources diverses actuel l ement di sponibl es. Bi en 

sûr, cet inventaire ne serait qu'un portrait grossier de la situation 

québécoise car les données utilisées n'ont pas été collectées dans ce but. 

Nous croyons cependant que sa confection se justifie, compte tenu du rapport 

utilité/effort impl iqué. Ainsi, à peu de frais et en relativement peu de 

temps, un tableau préliminaire de la situation québécoise serait disponible, 

et les zones dangereuses identifiées pourraient alors faire l'objet d'une 

investigation plus poussée si un tel besoin apparaissait. 
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On a déjà dégagé les propriétés qui caractérisent les zones dangereu

ses; il nous semble utile d'énumérer des sources de renseignements utiles 

pour la préparation d'inventaire tel que proposé ci-haut: 

• La banque de photographies aériennes du ministère de l'Énergie et des 

Ressources du Québec (anciennement Terres et Forêts) peut être uti 1 i sée 

pour identifier quelles sont les superficies cultivées, et donc suscepti

bles de recevoir des applications de pesticides. 

• Les cartes de territoire agricole du MAPAQ identifient également les zones 

cu1tiviées. 

• Les cartes topographiques du ministère canadien de l'Énergie, des Mines et 

des Ressources peuvent être utilisées comme source de renseignements topo

graphi ques. Nous recommandons même l'usage des cartes 1: 250 000 comme 

base pour la présentation cartographique de l'inventaire. Cette échelle 

nous apparaît appropriée compte tenu de la densité des informations pédo

logiques et géologiques disponibles. 

• Les cartes et rapports géologiques du ministère québécois de l'Énergie et 

des Ressources (anciennement Richesses naturelles) sont bien sûr une 

excellente source de renseignements. Il ne faut pas oublier que ce minis

tère pub 1 i e égal ement des cartes géomorpho 1 ogi ques, et des cartes des 

dépôts quaternaires. 
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• Le service des eaux souterraines du ministère de 11 Environnement pub1 ie 

des cartes hydrogéo1ogiques pour certaines régions du Québec. De plus, ce 

service maintient un annuaire des puits et forages effectués par les pui

satiers québécois. Il s'agit d'une source de renseignements utile, quoi

que souvent incomplète et imprécise. 

• Le service de géotechnique (qui n'existe plus) du ministère québécois de 

11 Énergie et des Ressources a publié des cartes géotechniques et des 

cartes de risque de glissement de terrain qui incluent une foule de 

renseignements hydrogéologiques. Ce service a compilé un inventaire de 

forages et sondages géophys i ques des dépôts superfi ci e 1 s de plus i eurs 

régions du Québec. 

• Les cartes pédologiques du ministère québécois de l'Agriculture, des 

Pêcheries et de l'Al imentation sont aussi une source de renseignements 

utiles. Notons que le gouvernement fédéral publie également de telles 

cartes. 

Cette liste nlest pas exhaustive mais présente un éventail assez 

compl et. Nous croyons que de nouvell es sources de données pourraient être 

découvertes sui te à une consul tati on des responsabl es de ces divers orga

nismes. 
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5.4 Application aux quatre pesticides étudiés 

La conjonction des propriétés physiques, chimiques et biologiques dlune 

substance avec les caractéristiques environnementales dlune région affecte 

considérablement son comportement dans un écosystème donné. Il slensuit que 

le type de pesticide considéré joue un rôle déterminant en fonction des 

différents processus qui contribuent à son transport et à sa transformation 

dans le mi lieu souterra in. Les di fférentes propri étés physi co-chimi ques 

propres à chaque pesticide seront donc en partie responsables de leur acti

vité biocide, de leur persistance et de leur mobilité dans llenvironnement. 

Comme clétait le cas pour llidentification des zones potentielles de 

contamination, la caractérisation des pesticides "dangereux" passe par 

llidentification des processus qui sont le plus étroitement reliés à leur 

destin, soit: 1 1 advection, lladsorption et la dégradation. Il est alors 

possible de dégager les propriétés clés qui vont permettre de prédire le 

comportement des pesticides dans le milieu souterrain. Nous verrons en 

détail quelles sont les propriétés des quatre composés étudiés en regard de 

ces processus, mais auparavant, nous présentons quelques considérations 

générales applicables à llensemble des pesticides. 

Plusieurs chercheurs ont souligné llavantage qulil y aurait à identi

fier une propriété maîtresse qui contrôlerait le comportement global de tous 

les pesticides. Une telle propriété nlexiste certes pas, mais la solubilité 

joue cependant un rôle si important qulelle remplit partiellement les exi

gences du paramètre général recherché. 
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Premièrement, soulignons le fait que les pesticides doivent être solu

bilisés pour participer aux processus d'advection, d'adsorption et de dégra

dation. La solubilité d'un composé dans 11eau est donc le premier pré

requi s pour qu 1 une substance devienne potenti ell ement transportab1 e dans 

11eau souterraine. 

Deuxièment, les produits peu solubles expriment leur hydrophobicité en 

s'adsorbant sur la matière organique. La solubilité et le degré d'adsorp

tion sont donc deux facteurs étroitement reliés, surtout dans les sols orga

niques. 

Finalement, clest dans 11eau que se produisent les réactions d'hydro

lyse et, clest sous forme soluble que les produits sont ingérés par les 

microorganismes du sol susceptibles de les biodégrader. 

La solubilité est donc vraiment le facteur dominant. Toutes les autres 

propriétés se résument à des différences de structure chimique qui peuvent 

déterminer jusqu'à un certain point la nature et la force des interactions 

qui vont s ' étab1ir entre la molécule et les principaux constituants du sol, 

de même que leur facilité à être dégradés par les microorganismes. A ce 

dernier chapitre remarquons que les produits contenant des atomes d'oxygène 

démontrent une plus grande facilité à être dégradés. 

Avant d'aborder les quatre cas particuliers, nous ne pouvons passer 

sous silence 1 1 épandage, surtout lorsque lion se doute bien que parfois les 

conditions d' app1ication et les quantités employées sont sujets à des exa-
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gérations provenant d'une insouciance face aux conséquences de l'utilisation 

des pesticides. 

5.4.1 Le 2,4-0 

Le 2,4-0 étant un composé acide, son groupement carbonyle s'ionise 

rapidement pour donner l'anion. Également, les sels d'amine et les divers 

esters de 2,4-0 se dissocient ou s'hydrolysent rapidement dans le sol. Par 

conséquent, quelque soit la formulation originale du produit, celui-ci sera 

essentiellement sous la forme d'acide dans la majorité des sols. 

Comme le 2,4-0 existe principalement sous forme anionique aux pH de 4 à 

9 que l'on rencontre normalement dans les sols agricoles, son adsorption sur 

la matière particu1aire généralement chargée négativement ne devrait pas 

être très importante. Dans le cas des minéraux argileux, le processus sera 

fortement relié au pH du sol; le taux d'adsorption du composé sera à son 

maximum dans les sols de faible pH, principalement en raison de l'adsorption 

favorisée de la forme moléculaire du 2,4-0. 

Toutefois, il est généralement admis que l'adsorption du 2,4-0 est 

principalement reliée à la teneur en matières organiques qui existe dans le 

sol, et qu'il n'y a à peu près pas de corrélation avec la teneur en argile. 

On observe donc une forte diminution de la disponibilité du 2,4-0 avec 

l'augmentation de la fraction organique du sol. Il s'ensuit que l'herbicide 
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sera beaucoup plus mobile dans les sols argileux que dans ceux possédant une 

forte teneur en matières organiques. Il semble en effet que le 2,4-0 soit 

adsorbé avec suffi samment de force par l a mati ère organi que pour que sa 

lixiviation ne soit généralement pas très importante. 

Peu après son introduction dans le sol, le 2,4-0 est rapidement dissipé 

par voie microbiologique selon de nombreux mécanismes, entraînant ainsi la 

formation de composés humiques et/ou de COL et de HzÜ. Cette dégradation 

est favorisée par l'humidité et la chaleur, ainsi que par une forte teneur 

en matières organiques. Ainsi, dans un sol où les conditions sont favora

bles à l'activité microbienne, le 2,4-0 et ses résidus devraient être dégra

dés assez rapidement et, par conséquent, ils ne devraient généralement pas 

persister au-delà d'une saison. 

Donc, s'il est app1 iqué sur un sol renfermant une teneur élevée en 

matières organiques, l'herbicide est fortement adsorbé, et la rapidité avec 

laquelle il peut être dégradé s'en trouve accrue. Sous de telles condi

t ions, 1 e 2,4-0 ne manifeste pas une grande tendance à persi ster dans 1 e 

profil de sol, d'où la probabilité très faible qu'il atteigne la nappe. 

Toutefois, dans un sol pauvre en matières organiques, la situation peut 

s'avérer passablement différente, et les chances que le 2,4-0 parvienne 

jusqu'à l'aquifère sont plus élevées. 
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5.4.2 ATRAZINE 

Comme l'atrazine est un composé basique qui se retrouve principalement 

sous forme protonée dans le milieu souterrain, on peut donc s'attendre à ce 

que l'herbicide soit fortement adsorbé dans la plupart des sols. Effecti

vement, il exi ste une forte corrél ati on entre le taux dl adsorpti on de 

l'atrazine et le contenu en matières organiques dans le sol; cette corré

l ati on ti ent aussi avec la capaci té dl échange cati oni que des di fférentes 

argiles. 

Toutefois, une diminution du pH du sol favorise beaucoup plus l'adsorp

tion sur l'argile que celle sur la matière organique. En effet, étant donné 

la charge généralement négative qui existe à la surface de l'argile, l'ad

sorpti on de l a forme protonée de 11 atrazi ne est favori sée. Dans le cas de 

l a mati ère organi que, la protonati on de certai ns groupements foncti onnel s 

peut empêcher la fixation de la molécule de pesticide, qui est également 

chargée positivement. 

L'atrazine est généralement considérée comme étant peu mobile dans le 

sol, et ce principalement à cause de sa forte adsorption, autant sur 

l'argile que sur la matière organique. En raison de sa faible solubilité 

dans l'eau, l'herbicide nlest pratiquement pas influencé par le mouvement de 

l'eau de percolation dans le milieu souterrain. L'atrazine ne se déplace 

donc que lentement dans la majorité des sols. 
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Le principal mode de dégradation de l'herbicide étant l'hydrolyse 

chimique, le métabolite retrouvé majoritairement dans la plupart des sols 

est le composé non toxique hydroxyatrazine. Cette réaction s'effectue très 

rapi dement et ell e est favori sée par pl usi eurs facteurs comme: un pH 

faible, un pourcentage d'humidité élevé et une forte teneur en matières 

organiques (Esser et al., 1978; Wehtje et al., 1983). Par conséquent, 

l'atrazine ne persiste généralement pas très longtemps dans le sol 

pui squ l ell e est rapidement converti e en hydroxyatrazi ne. Ce composé peut 

ensuite être dégradé lentement par voie microbiologique jusqu'à la formation 

de COz. Les métabolites intermédiaires seront toutefois formés en plus 

petites quantités et pourront persister plus longtemps dans le sol. La 

minéralisation complète de l'atrazine peut donc se produire, quoique le 

processus risque d'être fort long. 

Ainsi, la forte adsorption de l'herbicide et sa dégradation rapide par 

hydrolyse imposent de fortes contraintes à sa migration dans le sol. Si il 

s'avère que l'atrazine parvienne à rejoindre une nappe d'eau souterraine, 

elle sera princpalement sous la forme de son dérivé hydroxy, lequel ne 

possède pas de propriétés toxiques. 

Malgré ce diagnostic optimiste, plusieurs exemples ayant trait à l'at

teinte de la qualité de l'eau souterraine par l'atrazine ont été relevés 

dans la littérature~peut-être en raison de l'utilisation massive de ce pro

duit. Dans la plupart des cas, les régions concernées réunissaient des 

conditions très propices à l 1 occurrence de contamination comme: des sol s 

sablonneux (très perméables) possédant de faibles teneurs en argile et en 
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matières organiques, des nappes libres peu profondes, ainsi qulune d'irriga

tion en quantité supérieure aux besoins réels des cultures. 

Ainsi, dans une région du Nébraska où les sols sablonneux sont propices 

à la culture du maïs, on a retrouvé de très faibles concentrations d'atra

zine dans l 1 aquifère, soit approximativement 0,07 % de la quantité totale 

appliquée durant la saison. Signalons la forte irrigation pratiquée à cet 

endroit, ainsi que la faible profondeur de la nappe, laquelle nlest située 

qu'à environ 5 m de la surface. Notons qulau Québec la profondeur de la 

nappe est souvent du même ordre de grandeur. 

Une étude a été effectuée afin de déterminer le comportement de l'atra

zine ayant réussi à atteindre l'aquifère en demeurant sous forme intacte, 

c'est-à-dire sans avoir subi de réaction de dégradation lors de son parcours 

dans le sol. Les résultats obtenus montrent qu'à l'intérieur de la nappe, 

la dissipation de l'herbicide est due principalement à la dilution et à la 

dispersion; une légère fraction (environ 2,5 %) de la quantité d'atrazine 

appliquée durant la saison est transformée par hydrolyse chimique en hydro

xyatrazine, entraînant ainsi la détoxication du composé. 

L'utilisation de modèles mathématiques a également permis de démontrer 

que des addi ti ons successives dl atrazi ne, suivi es dl une dégradati on par

tielle au sein de l'aquifère, entraînent une lente augmentation de la con

centration du pesticide jusqu'à 11 atteinte dl un équilibre. Selon les con

di ti ons exi stant dans cette régi on, et assuma nt 11 arrivée dl une quanti té 
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constante d'atrazine dans l'aquifère à chaque année, une telle situation 

d'équilibre devrait être atteinte environ 30 ans après la première applica

tion de l'herbicide. De plus, comme la concentration maximum possible selon 

ces calculs demeure inférieure au niveau toxique, il appert que la 

dégradation de l'atrazine à l'intérieur de l'aquifère se produit à un taux 

suffisant pour que l'accumulation à long terme soit considérée comme très 

peu probable (Wehtje et al., 1981). 

5.4.3 CHLORDANE 

Tout comme les autres hydrocarbures chlorés, les constituants du chlor

dane technique sont relativement insolubles dans l'eau. Ils tendent donc à 

être adsorbés fortement par la matière particulaire et à ne pas migrer faci

lement dans les horizons de sol. 

En comparaison des minéraux argileux, il semble que la matière organi

que exerce une i nfl uence consi dérab le sur 11 adsorpti on du chlordane. Il 

existe une excellente corrélation entre le taux d'adsorption de l'insecti

cide et la teneur en matières organiques dans le sol, corrélation qui nlest 

pas observée dans le cas des argiles. En raison de la non polarité de la 

molécule, celle-ci a surtout tendance à s'adsorber sur les sites hydrophobes 

de la matière organique (Edwards~ 1973; Kaufman, 1974). 

Les divers constituants du chlordane technique étant fortement adsorbés 

dans les sols à prédominance organique, on estime qu'il nly a habituellement 

pas plus de 15 % de résidus identifiables qui migrent à une profondeur 
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dépassant celle de la couche cultivée (CNRC n° 14095, 1975). L'adsorption 

de 1 1 insecticide sur les sites hydrophobes de la matière organique contribue 

donc efficacement à sa rétention dans la zone de sol située au voisinage de 

1 a surface. Le dép1 acement du ch10rdane dans un tel type de sol est donc 

très restreint et il est peu probable que le pesticide en vienne à contami

ner la strate inférieure ou 11eau du sol. 

Dans un sol dominé par la présence de minéraux argileux, la mobilité de 

11insecticide sera limitée par sa très faible solubilité dans 1leau. Cette 

propriété confère au composé une faible tendance à être lessivé par 11eau de 

percolation, ce qui 1 1 empêche de migrer appréciab1ement dans le milieu sou

terrain. 

La dégradation du ch10rdane technique s'effectue très lentement dans le 

sol, le cis et le trans-ch10rdane constituant les résidus les plus persis

tants associés à 11uti1isation de ce pesticide. Toutefois, en dépit du fait 

que les isomères cis et trans du ch10rdane ne semblent pas subir de réac

tions de dégradation, il nlen est pas de même pour le constituant hepta

chlore qui, rappelons-le, est responsable de 60 à 80 % de 11activité insec

ticide du ch10rdane technique (CNRC n° 14095, 1975). 

Environ 90 % de la quantité d' heptach10re peut être éliminée par vo1a-

tilisation à partir de la surface du sol. Le restant du composé peut 

ensuite être dissipé selon trois voies distinctes, la plus importante étant 

sa conversi on rapi de par hydrolyse chimi que en 1-hydroxych10rdène, qui ne 

possède pas de propriétés insecticides. Cette réaction contribue donc for-
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tement à la détoxication du ch10rdane, principalement dans les sols ayant 

une forte teneur en humidité. 

Il semble donc qu1avec les conditions actuelles d' uti1isation, le 

dép1 acement du ch10rdane vers des écosystèmes éloi gnés ou même adjacents 

soit un phénomène relativement rare. Toutefois, bien que 11insecticide soit 

quasi immobile dans le sol, il existe des cas où il est susceptible de con-

taminer les eaux souterraines. Ai nsi, dans un sol contenant une forte 

teneur en argile de nature expansive (comme la montmori110nite), on a obser

vée que 1 e ch10rdane peut être transporté à travers 1 es fractures qui se 

forment dans ce type de sol au cours de la saison sèche. Sous de telles 

conditions, on a pu trouver la présence de 11insecticide à une profondeur 

atteignant 70 pieds (Garret et al., 1975). Donc, des conditions particu-

1 ières défavorab1 es (i nfi 1 trati on rapi de, sol s sablonneux ou rocheux) peu

vent entraîner une contamination de la nappe. 

5.4.4 CARBOFURANE 

En raison de la non ionicité de la molécule de carbofurane, sa tendance 

à s'adsorber sur les argiles est assez limitée. L' accumu1ation de 1 l insec

ticide s'effectue donc principalement sur la matière organique, selon un 

mécanisme similaire à celui rencontré dans le cas du ch10rdane. Ainsi, le 

facteur le plus fortement impliqué dans 11adsorption du carbofurane est la 

teneur en matières organiques contenues dans le sol, bien qu ' i1 n1est pas 

exclu que les argiles puissent jouer un certain rôle dans le processus. 
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Il slensuit que llinsecticide sera beaucoup plus mobile dans un sol argileux 

que dans un sol à forte teneur en matières organiques. 

Vu sa grande solubilité dans lleau, on pourrait normalement slattendre 

à ce que le carbofurane soit sujet à un lessivage vers la nappe. Cependant, 

ce comportement est rarement observé, et llhypothèse la plus vraisemblable 

pouvant expliquer ce phénomène suggère que la faible tendance au lessivage 

est causée par 11 adsorption très rapide du carbofurane-phénol. En effet, 

11 hydroly se chimi que du carbofurane en son déri vé phénol i que représente la 

principale voie de dégradation de llinsecticide dans le sol, et ce composé 

est fortement et rapidement adsorbé par la matière organique. Les mécanis

mes de dégradation bi 01 ogi que du carbofurane sont beaucoup pl u s lents que 

l 1 hydrolyse chimique, quoiqulils peuvent également expliquer la disparition 

dlune certaine quantité de llinsecticide. 

Étant donné le fait que le principal résidu associé à llutilisation du 

carbofurane soit son dérivé phénolique non toxique, qui est fortement adsor

bé par la matière organique, llinsecticide ne constitue pas un très grave 

danger pour la contamination des nappes souterraines dans un sol de nature 

organique. Cependnt, dans les sols sablonneux ou rocheux où l 1 infiltration 

est rapide, il est probable que la nappe puisse être contaminée. 
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LIGNES DIRECTRICES POUR UN MODÈLE D'INTERVENTION 

DANS LES CAS DE CONTAMINATION DE L'EAU SOUTERRAINE 

PAR LES PESTICIDES 
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Au risque de paraître trop insistants, rappelons que la contamination 

de l'eau souterraine est un phénomène excessivement lent et que, une fois 

que l'eau est contaminée, il faudra un très grand nombre d'années et des 

coûts énormes pour en restaurer la qualité, même après que la source de 

pollution ait été enlevée. Clest pourquoi, au chapitre précédent, nous 

avons développé l'aspect prévention. 

Cependant, il n'existe pas actuellement de politique ni de programme de 

protection des eaux souterraines contre la contamination par les pesticides, 

malgré l'usage accru de ces derniers en agriculture. Clest la raison pour 

laquelle le ministère québécois de l'Environnement se trouve confronté à des 

cas de plus en plus nombreux de contamination. Le caractère inaccoutumé de 

ces problèmes et leur nombre croissant cause certains tracas puisque bien 

souvent on se retrouve dépourvus de moyens d'action sûrs et éprouvés. Cette 

situation est alarmante car le nombre de cas de contamination rapportés va 

certainement accroître dans les prochaines années. 

En conséquence, l a présente étude a aussi pour but dl informer des 

mécani smes contrôl ant l es phénomènes de contami nati on et de suggérer un 

modèle d'intervention. Ce modèle devrait permettre une rationalisation des 

acti ons entrepri ses suite au rapport dl un cas de contami nati on des eaux 

souterraines par les pesticides. 

Lorsqu'une contamination est découverte elle évolue sans doute depuis 

plusieurs mois, sinon souvent depuis plusieurs années, et toutes les actions 

correctrices envisageables requièreront un laps de temps au moins aussi long 
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avant que la qualité de 11eau souterraine soit restaurée. Les actions cor

rectrices ne sont pas urgentes mais on se doit cependant d'aviser le plus 

tôt possi b1 e 1 es usagers du danger potenti el que représente 1 a ressource 

contami née. De pl us, vu 1 e caractère épi sodi que de 11 épandage des pesti

cides, il est fort probable qulau moment de la découverte de la contamina

tion, la campagne d'épandage soit terminée. 

6.1 Comment localiser la source et reconnaître 11étendue de la contamina

tion 

La première étape d'un modèle d'action rationnel consiste à localiser 

la source de contamination et à évaluer 11étendue de la zone contaminée. 

Ces deux informations, une fois connues, aideront à sélectionner les actions 

les plus appropriées. Ainsi, il sera possible de diminuer ou d'arrêter les 

épandages nocifs sur la zone (source) identifiée et d'avertir les usagers de 

11eau souterraine du danger que la contamination représente. 

Pour localiser la source de contamination, il faut tout d'abord évaluer 

la direction du gradient, c'est-à-dire la direction de 11écou1ement de 

1leau. La direction d' écou1ement des eaux souterraines est approximative

ment parallèle à celle des eaux de surface. Une estimation plus précise du 

gradient peut être parfois obtenue à 11aide des niveaux statiques des puits, 

à condition qu ' i1 y en ait dans la zone contaminée. Sinon, il sera néces

saire de procéder à des sondages. 
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Une fois la direction d' écou1ement déterminée, il faut observer quels 

types de sols et de cultures se retrouvent à 11amont du lieu de la décou

verte de la contamination. La zone source devrait alors être facilement 

identifiable si elle répond aux critères de la section 5.2. Sinon, il 

faudra procéder a un échanti 11 onnage à contre-courant et remonter 1 a zone 

contami née jusqu 1 à sa source. Cet échanti 11 on nage peut être effectué dans 

les puits existants, mais il est préférable d' uti1iser des sondages explora

toires qui nous renseigneront en même temps sur la nature du sous-sol. 

Pour reconnaître 11 étendue des dégâts, il faut encore procéder par 

éChanti110nange, et la connaissance de la direction d' écou1ement constitue 

alors un outil précieux. En première analyse, il est préférable d' échanti1-

10nner selon deux directions perpendiculaires. Une ligne de points d'échan

ti110nnage transversale à angle droit avec la direction d' écou1ement permet

tra de détermi ner 1 a 1 argeur de 1 a zo ne contami née; alors qu 1 une seconde 

ligne de points dl échantillonnage, longitudinale celle-là, permettra de 

détermi ner 1 a longueur de 1 a zone. lc i encore, une méthode économi que con

siste à échantillonner 11eau des puits déjà existants. Cependant, les puits 

existants ne nous renseignent pas sur la stratigraphie, on ne sait pas quel 

niveau ils exploitent et ils ne permettent pas de déterminer les variations 

verticales de la concentration. On doit leur préférer les sondages explora

toires. Notons que pour connaître 11emp1acement de ces puits déjà 

existants, on peut consulter 11annuaire des puits et forages du service des 

eaux souterrai nes du mi ni stère de 11 Envi ronnement du Québec, ; ou on peut 

tout simplement visiter les propriétaires avoisinants qui, en campagne, 
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possèdent habituellement un ou plusieurs puits. Notons cependant que ces 

puits peuvent être contaminés par des vices de construction. 

6.2 Comment prévoi r 1 1 évo1 uti on future de 1 a contami nati on 

C1est à 11étape de la prévision de 11évo1ution future de la contamina

tion que la différence de comportement des pesticides entre les milieux sol 

et sous-sol entraîne les conséquences les plus importantes. La facilité et 

la sûreté des prédictions y sont en effet très contrastantes. 

Comme nous 11avons vue aux chapitres 2 et 3, plusieurs études ont été 

effectuées afin de déterminer la persistance d'un pesticide et de ses pro

duits de dégradation dans de nombreux types de sols et dans des conditions 

environnementales très diverses. Il s'avère que le comportement des pesti

cides dans le sol est sujet à plusieurs facteurs comme: la formulation du 

pesticide, le taux et la méthode d' app1ication, les conditions météorolo

giques au moment de 1 l app1ication, le type de sol (teneur en argile et en 

matières organiques), le pH, la teneur en eau et la nature des populations 

microbiennes. De plus, les mécanismes en vertu desquels ces facteurs 

influent sur le déplacement et 11é1imination d'un composé sont complexes et 

interdépendants, et bien que certains de ces paramètres exercent une plus 

grande influence que d'autres sur 11évo1ution d'un composé, peu d' é1éments 

suffisamment dominants pour permettre une modélisation conceptuelle simple 

ont été identifiés. 
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En résumé, il y a trop de variables qui entrent en ligne de compte dans 

la zone du sol pour qulon puisse effectuer une modél isaton conceptuelle 

quantitative valable permettant dlévaluer la concentration de résidus qulon 

peut espérer y retrouver. 

À défaut de modèles conceptuels adéquats, on peut délaisser l 1 approche 

analytique pour adopter une approche holistique. Ainsi, dans la plupart des 

études portant sur le dépl acement des pesti ci des dans le sol, 11 accent a 

plutôt été mis sur le sort ultime du contaminant que sur son comportement 

durant des périodes de temps intermédiaires. Ce tte approche condu i t à 

llutilisation de modèles empiriques du type IIblack box ll
• Ces modèles sont 

très simples de conception, mais ils doivent être recalibrés pour chaque 

utilisation particulière et leur transferabilité dlune région à une autre 

est extrêmement douteuse. Clest pourquoi il existe des écarts considérables 

dans les diverses données publiées en rapport avec la stabilité dlun pesti

cide dans le sol. 

Ainsi, étant donné llimpossibilité dleffectuer des prédictions quanti

tatives fi abl es, l a meilleure soluti on consi ste souvent à effectuer des 

mesures sur le terrain. Clest bien sûr une procédure lente et dispendieuse 

mais clest la plus valable, à notre avis, en attendant le développement dlun 

modèle adéquat du comportement des pesticides dans les sols québéCOiS. 

Dans la zone sous-sol, la stabilité des conditions simplifie grandement 

la tâche de la prédiction. Llemploi dlun des nombreux modèles cités au 

chapitre 4, particulièrement les modèles analytiques simples, permet une 
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prédiction quantitative de l'évolution de la contamination, dont l'exacti

tude dépend de la qualité des données utilisées, lesquelles sont souvent 

entachées d'une incertitude de 10 ou 20 % ou plus. Notons qu'à ce sujet, la 

concentration des pesticides ayant traversé le sol et rejoint la nappe cons

titue une des données nécessaires à ce calcul, et qu'elle nous fait souvent 

défaut. 

Les renseignements nécessaires à l'utilisation de tels modèles sont de 

deux types: données concernant le milieu; données concernant le pesticide. 

D'une part, les données concernant le milieu récepteur d'une contamination 

par les pesticides peuvent être obtenues à partir des sources déjà citées à 

la section 5.3. De plus, lorsqu'un puits se révèle contaminé, les informa

tions les plus pertinentes (stratigraphie, niveau piézométrique) sont certes 

celles provenant de ce puits. Il faut donc rechercher prioritairement ces 

informations. Ceci est d'autant plus vrai lorsqu'il s'agit d'un puits de 

fort débit alimentant un réseau d'aqueduc municipal. La municipalité a 

probablement un rapport sur la stratigraphie, la qualité de l'eau et les 

essais de pompage qui peut nous renseigner sur la porosité et la perméabili

té de l'aquifère. Sinon, il peut être indiqué de procéder à un forage 

d'exploration. 
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En plus des renseignements fournis par les diverses sources déjà 

citées, il est très indiqué de procéder à une investigation sur le terrain 

afin d'identifier directement les sols et les cultures et d'enquêter sur 

l'utilisation du pesticide découvert dans l'eau souterraine. Il s'agit 

d'une démarche avantageuse et peu coûteuse en temps et énergie car on peut 

se limiter à l 1 examen de la zone restreinte entourant l'endroit où la conta-

mination siest révélée. 

D'autre part, la plupart des données concernant les propriétés physico

chimiques des pesticides 2,4-0, chlordane et carbofurane ont été tirées de 

publications du CNRC (CNRC n° 14095, 1975; CNRC n° 16076, 1979; CNRC 

n° 16741, 1980). Dans le cas de 11 atrazine, ces renseignements ont été 

obtenus à partir du livre de Esser et al. (1978) qui traite des s-triazines. 
# 

Egalement, le rapport effectué par l'Hydro-Québec sur les herbicides 

(Dubois, 1979) a été d'une grande utilité. 

-A des fins de modélisation et de prédiction, notons que Kenaga et 

Goring (1980) ont compilé différentes données sur environ 170 produits orga

niques susceptibles d'être retrouvés dans l 1 environnement. Ils ont aussi 

établi plusieurs relations entre divers paramètres, et notamment entre la 

solubilité d'un pesticide dans l'eau, son coefficient de distribution avec 

la matiire organique "Kmo" et son coefficient de partage octanol-eau "Kow"· 

Le gestionnaire au prise avec un cas de contamination de l'eau souter

raine impliquant un pesticide d'usage courant peut donc se référer à ces 
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mêmes ouvrages, ou encore s'informer auprès du fabricant pour obtenir les 

données pertinentes à l'analyse du problème. 

6.3 Les correctifs possibles 

Dans la plupart des cas de contamination de l'eau souterraine, il s'est 

avéré relativement facile de localiser la source de pollution. Toutefois, 

l'élimination des contaminants dans l'aquifère est un processus long, coû-

teux et souvent impratiquable au niveau économique. Il faut souvent 

plusieurs années afin de ramener l'aquifère à son état initial et les 

méthodes permettant d'accélérer la récupération sont coûteuses. 

Il faut donc trouver un compromis entre les correctifs mis en oeuvre et 

leurs coûts associés, et les frais que la contamination, dans son état pré

sent et futur, entraîne pour les usagers de l'eau souterraine. Ce n'est que 

par l'utilisation de modèles de prédiction que les gestionnaires pourront 

quantifier les coûts futurs et la vitesse de récupération de la qualité de 

la nappe. 

La revue de littérature nous a permis d'identifier quatre types de 

mesures correctrices: 

~ 

• Eliminer la source de contamination; 

• nettoyer l'aquifère ou confiner la source de contamination; 

• traiter l'eau contaminée; 

• trouver une source d'eau alternative. 
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L'approche utilisée la plus couramment lorsqu ' on est confronté à un cas de 

contamination de 11eau souterraine consiste à éliminer la source de pol

lution le plus rapidement possible, quoique ce ne soit pas toujours possi

ble. 

Toutefois, même si la source de pollution est enlevée, le problème de 

contamination nlen est pas résolu pour autant, étant donné le déplacement 

généralement lent de 11eau souterraine. La zone contami née peut donc 

continuer a s'étendre pendant plusieurs années et accomp1 ir de grandes 

distances avant de voir ses effets toxiques diminuer. 

Il est donc utile d' emp1oyer un modèle pour estimer le temps requis 

pour une récupération acceptable de la qualité, d'autant plus que pendant 

cette période de récupération, il faut habituellement remplacer, à grands 

frais, la source d'eau contaminée. 

Une autre solution au problème de contamination réside dans 1lemprison

nement ou dans 11 en1 èvement du poll uant. Lorsque 1 a source ne peut être 

enlevée, le nettoyage de 11aquifère devient en fait une méthode de confine

ment. Il s'agit habituellement de créer, à 11aide de puits situés en aval 

de la source, une barrière freinant le déplacement de la contamination. Ces 

puits barrière sont utilisés pour pomper hors de 11aquifère les eaux souter

raines, qui peuvent ensuite être traitées ou diluées avec les eaux de 

surface. Il s'agit d'un correctif extrêmement coûteux, surtout dans le cas 

d'une source diffuse où la barrière devra être assez longue. 
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Cette technique peut aussi être utilisée comme moyen pour hâter le 

nettoyage de 11aquifère après que la source de contamination ait été enle

vée. Une autre mesure envisageable consiste à traiter 11eau contaminée. Il 

peut s'agir d'une mesure permanente lorsque la source de contamination ne 

peut être éliminée, ou ce peut être une mesure temporaire en attendant une 

récupération acceptable de la qualité de 11eau souterraine. Parmi les trai

tements possibles, citons la dilution, la filtration sur du charbon actif et 

11 oxydati on. 

Dans le cas de pollution diffuse agricole, où lion risque de retrouver 

un nombre considérable de puits individuels dans la zone contaminée, 

11emp10i de petites unités de filtration au charbon actif en attendant la 

récupération de 11aquifère a été utilisé avec succès dans 11état de 

New-York, comme le rapporte 11artic1e de Zaki et al. (1982). 

Finalement, une autre mesure, qui peut être permanente ou temporaire, 

consiste à remplacer la source d'eau potable. On peut déplacer le puits 

hors de la zone contaminée où encore importer de 11eau d'une région voisine 

à 11 aide dl un aqueduc. Sou1 i gnons cependant que 1 e coût de constructi on 

d'un réseau de distribution d'eau potable dans une zone agricole peut être 

passablement élevé. 
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