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INTRODUCTION GENERALE

Dans le domaine agricole, les pesticides (inselEs;i acaricides, fongicides,
herbicides...) ont été développés pour protégeruéares et détruire les espéces animales et
végeétales nuisibles a une production agricole siten répondant a la demande et aux besoins
du marché. L'utilisation de ces composés, avec iglus centaines de spécialités
commerciales répertoriées, ne cesse d'augmentempaveexemple, sur la période 1991-2001,
une consommation mondiale de 4400 millions de tennen que pour les herbicides

(FAOSTAT. http://faostat.fac.ong Pendant de nombreuses années, ces produitst@nt e

épandus dans la nature sans se soucier de leuridevees possibles conséquences que leur
utilisation pouvait avoir sur les écosystemes omm8ur la santé humaine. La découverte de
résidus de pesticides dans les cours d’eau etdesszde captage a permis une prise de
conscience des risques encourus. Cette premiapdtiation a été appuyée par la mise en
place de directives européennes, fixant les lindiegsoncentration des pesticides dans I'eau
de consommation (0,1 pg/L pour tout pesticide gigh. pour la totalité des pesticides), ou

obligeant a réaliser des études concernant le dewnles risques encourus pour

I'environnement de tout nouveau pesticide, avamis& sur le marché.

Le devenir des pesticides dans I'environnementcesditionné par de nombreux
facteurs abiotiques et biotiques, qui du fait dudmal’épandage de ces composés, vont
intervenir dans les différents compartiments eair / sol. En effet, les spécialistes les plus
pessimistes estiment que seulement 0,3 % de laitfuda pesticides épandue atteint sa cible,
le reste étant dispersé dans I'environnement. Skdenpropriétés physico-chimiques du
composeé, processus de transfert (volatilisatiospgadion / rétention dans les sols, lessivage,
entrainement vers les eaux souterraines) et praseds dégradation (photochimique,
chimique ou biologique) vont entrer en compétitmnbien s’associer pour I'élimination du
pesticide (Figure 1). La compréhension de I'ensend®@s mécanismes impliqués dans le
devenir des pesticides est donc primordiale pountete de prévoir les risques de

contamination potentielle.
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Figure 1 : Processus impliqués dans le devenir dpssticides dans I'environnement
(d’aprés Barriuso et al.,1996)

La plupart des pesticides vont avoir pour réceptéelsol, compartiment de passage
guasi-obligé avant leur transfert vers d’autres gamtiments connexes. Le sol va donc
occuper une place centrale dans la régulation dlasgtipns avec un double réle d’épuration et
de stockage des pesticides. Le pouvoir épuratesisals est lié a la présence d’une micro- et
d’'une macrofaune trés importante et tres variée,vgucontribuer a I'élimination de ces
composés. Phénomeénes de transfert (adsorptionrptiéso lessivages) et de dégradation
vont donc avoir lieu dans les sols. Les processés dans ce compartiment sont ceux
d’adsorption / désorption, qui vont régir non sewdet le piégeage, et donc la rétention du
pesticide dans les sols mais aussi sa biodispiéiliy'autre part, dans les sols, les cinétiques
de biodégradation, comme les voies métaboliqueaygmed étre fortement modulées en
fonction des interactions existant entre le pedgi@t le sol.

Il est donc important d'essayer de comprendre kastefirs qui régissent les
phénoménes d’adsorption conditionnant le devenpethiicide dans les sols.

Notre travail de thése s’est focalisé sur I'étueés donséquences de ces interactions
sol - pesticide sur la biodégradation de deux le&tes : la mésotrione et le glyphosate. Nous
nous sommes particulierement interessés a ces uksticides afin de réaliser a long terme

une étude comparative du fait de leurs propriéitésipo-chimiques tres différentes.

La mésotrione, herbicide commercialisé seulemeptide2001, appartient a la famille

des tricétones qui regroupe a la fois des prodpitarmaceutiques (Norfadip et des
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herbicides. Seules quelques études, réaliséesean gilamp, sont dédiées a la mésotrione,
mais les voies de biodégradation de cet herbi@dent mal connues et aucune cinétique n’'a
éte décrite. La mésotrione est considérée comreddréque pour les organismes aquatiques

et pourrait entrainer des effets néfastes a lamget@our I'environnement.

Le glyphosate (commercialisé sous le nom de Roufjdest, lui, I'un des herbicides
les plus utilisés au monde aussi bien par les altgirs que par les «jardiniers du
dimanche ». Commercialisé depuis 1974, il a fabjet de nombreuses études, dont les
résultats sont souvent contradictoires, tant emdede toxicité, que de devenir dans les sols.
Une des explications pourrait étre la difficulté sbedétection et de sa quantification, aucune
norme n’existant a ce jour. En matiere de deveairsdes sols, son élimination est rapide,
notamment par biodégradation (deux voies métabediqont été proposées), mais il est
également facilement adsorbé. Toutefois, trés padicles font le lien entre ses propriétés

d’adsorption et sa biodégradation dans le sol.

Dans notre travail de thése, des essais ont édé@miaéalisés en milieu liquide afin de
suivre les cinétiques de biodégradation de ces oséy d’'identifier les métabolites formés et
d’établir les schémas meétaboliques. En paralleles dxpériences d’'adsorption ont éte
réalisées sur différents constituants du sol owestier. Enfin, des études de biodégradation

en présence de ces matrices solides ont été eféectu

Ce mémoire comporte deux grandes parties :

* Une partie bibliographique présentant tout d’abtasl deux pesticides étudiés : la
meésotrione et le glyphosate, ainsi que leurs vdediodégradation dans I'environnement.
Sachant que tres peu de données existent datt®iatlire sur la dégradation biologique de la
mésotrione, nous nous sommes intéressés aux veidsodégradation des composés de
structure analogue : les composés aromatiques nilidus avons ensuite fait le point sur les
différents facteurs conditionnant I'adsorption desficides dans les sols, en donnant des
exemples d’études ayant trait a la mésotrione ajlgphosate. Enfin, nous présenterons les
techniques analytiques développées pour le dosagéridétones et du glyphosate dans I'eau

et le sol.
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« Dans une seconde partie, nous présenterons leatgesobtenus lors des études de
biodégradation de la meésotrione et du glyphosatendieu aqueux. Nous analyserons et
commenterons ensuite les résultats concernantofptisn des deux herbicides sur des
constituants de sol (argiles et/ou complexes afgilmiques), ainsi que sur un sol naturel
provenant d’'une plaine agricole située a proxindigeClermont-Ferrand. Enfin, un dernier
chapitre sera consacré a l'étude de la biodégmadale la mésotrione en présence de
difféerentes matrices solides et aux modulationsenkges (d’'un point de vue qualitatif et

guantitatif) lors des cinétiques de la mésotriangeeses métabolites.
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LES BENZOYLCYCLOHEXANE -1,3- DIONES ET LES
ORGANOPHOSPHORES : DEUX FAMILLES DE
PESTICIDES

| LES BENZOYLCYCLOHEXANE -1,3- DIONES

|.1 Découverte et mode d’action

En 1977, des chercheurs de la firme Zeneca eno@abf se sont intéressés a une
plante ligneuse australienne cultivée hors de siom @dorigine (Australie) a des fins
ornementales Callistemon citrinussous laquelle trés peu de plantes se développaiprés
analyses du sol environnant et des diverses pattda plante, ils ont mis en évidence la

présence d’'une phytotoxine dans les racines plaspermone (Figure 2).

o) o} CHg
HsC
HsC CHj
o) o
HsC CHs

Figure 2 : Structure de la leptospermone présenteahs la planteCallistemon citrinus

Des tests avec la molécule pure ont été réalisédigerses plantes et ont montré une
activité herbicide modérée avec un taux d’applicatiécessaire pour un contrdle efficace de
1 a 5 kg/ha. Un programme de synthéese de compas#lsgaes, ayant pour but une
optimisation de l'efficacité des propriétés hertde;ia donc été entrepris, basé sur des études

de relations structure—activité (Leeal.,1998) :

* Pour la partie benzoyle (Figure 3A), un substituamtposition 2 (X) est obligatoire
pour que la molécule ait une activité herbicideptésence d’'un substituant additionnel en
position 4 (Y) augmentant encore l'activité. Unedacorrélation a été mise en évidence entre
I'activité herbicide et la densité électroniquelmte du noyau aromatique, les analogues les
plus actifs étant ceux présentant un déficit éeitjue important sur le cycle. X et Y doivent
donc avoir un fort caractere inductif électro-attear pour conférer une plus grande efficacité

a la molécule.
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Rl »

Rz
Cyclohexane-1,3-diones *» Benzoyl

Figure 3 : Squelette des composés de la famille desnzoylcyclohexane-1,3-diones (Mitchedt al.,2001)

* Les benzoylcyclohexanediones sont des acides failllea également été montré
gu’'une forte corrélation entre la constante d'déidpKa) et I'activité herbicide existe. Ainsi

plus le composé est acide, plus il est efficace.

* Pour la partie cyclohexanedione (Figure 3B), deaisde substitution du cycle ont été
réalisés notamment par des groupements méthyle eodans le cas de la leptospermone
(Mitchell et al, 2001). Les molécules substituées sont alors dliffisilement métabolisées
par les plantes et présentent donc une activitidide améliorée. Cependant, la sélectivité
vis-a-vis du mais est alors perdue et la persistaians les sols est fortement augmentée. |l

semble donc préférable de ne pas substituer leegadtlohexanedione.

De nombreux composés analogues de la leptosperomtndonc été synthétisés et
testés. Certains se sont révélés tres actifs (jaidgg/ha) mais ont du étre éliminés a cause de
propriétés indésirables telles qu'une persistarmees de sol excessive, une forte toxicité pour
I’'homme ou une absence de sélectivité vis-a-viscdesales cultivées. Apres plusieurs années
de recherche, des molécules (Figure 4) possédantmgilleure activité herbicide et un
spectre d'utilisation plus large que la leptosparmont été mises sur le marché (Mitclesl|
al., 2001). Ces analogues peuvent étre utilisés emmygost-levée pour la canne a sucre, le
mais ou d’autres céréales avec un taux d’applicaifmtimal de 1 a 2 kg/ha. La famille des

benzoylcyclohexane-1,3-diones était née. Cettellantherbicides est donc trés récente.

o} o) Cl o e NO,
f ;o i “SO,CH; % ;0 f SO,CHs

Sulcotrione (1993) Mésotrione (2001)

Figure 4 : Structures d’analogues de la leptospernme

Le mode daction des benzoylcyclohexanediones deezplantes est lié a une

inhibition compétitive de I'enzyme 4-hydroxyphénytpvate dioxygénase (HPPD), qui

10
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intervient dans la biosynthese des caroténoidesivaau des chloroplastes et entraine un
blanchiment du feuillage (chlorose). Cette enzymen-hémique a fer (ll), catalyse la
conversion du 4-hydroxyphénylpyruvate en acide hgentisique (Figure 5), dans une étape
de biosynthése complexe impliquant une décarbarylabxydative, une hydroxylation du
cycle aromatique et une migration du substituambmeyméthylé dans un unique cycle
catalytique (Jefford et Cadby, 1981).

En inhibant la HPPD, I'herbicide provoque l'arrétez la plante de la production de

I’'homogentisate (Figure 5), intermédiaire clef de:

* la plastoquinone (co-facteur indispensable de {dgaéime désaturase, enzyme clé de la
biosynthese des caroténoides) impliquée dans lesféid des électrons lors de la
photosynthése, qui constitue I'accepteur final densynthése des caroténoides (pigments
nécessaires a la photosynthése car protecteurg ¢destrayons lumineux).

* I'a-tocophérol, anti-oxydant neutralisant les compos®dgques formés lors de la
photosynthese.

L’inhibition de 'HPPD conduit donc a une destractirapide de la chlorophylle et a
un blanchiment des végétaux, di a l'altérationalstiucture cellulaire par production non

contrdlée de radicaux libres, qui précédent laatiipn des espéces sensibles.

Cette enzyme (HPPD), impliquée dans la seconde éagatabolisme de la tyrosine,
est commune a tous les organismes aérobies a peeaweale quelques bactéries Gram positif.
Chez les mammiferes, la HPPD est nécessaire podulardes niveaux de tyrosine dans le
sang. Elle constitue, de ce fait, une cible de xhmiur le traitement thérapeutique de
plusieurs maladies plus ou moins séveres impligdastdéficiences de la voie catabolique de
la tyrosine (Figure 5) comme la tyrosinémie de typédéficit en fumarylacétoacétate
hydrolase conduisant a une accumulation anormalefutiearyl-acétoacétate, maléyl-
acétoacétate, succinyl-acétoacétate et succinybaeéqui sont ensuite dégradés dans le foie
en métabolites toxiques provoquant cirrhose et e@nou l'alcaptonurie (déficience de
I’'homogentisate-1,2-dioxygénase (Figure 5)) (Braet al.,2004).

11
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NH,

COOH

OH
Tyrosine

Tyrosine aminotransférase

o

4-Hydroxyphénylpyruvate

4-Hydroxyphénylpyruvate
PLANTES dioxyjgénase (HPPD)

Biosynthése d
plastoquinon
- -—

C

OH COO”

OH
Homogentisate j

Homogentisate-1,2- ORGANISMES
i
loxygenase AEROBIES

Figure 5 : Catabolisme de la tyrosine chez les pléas et les organismes aérobies

Les inhibiteurs de HPPD sont donc testés paraligheran tant qu’herbicide chez les

végétaux et médicament potentiel chez les mamrsifére

12



ETUDE BIBLIOGRAPHIQUE - Les benzoycyclohexane-ig8e$ et les organophosphorés : deux familles diqiges

Des études plus poussées de relations structuué@adiun point de vue de l'activité
thérapeutique ont été réalisées pour comprendie §taent les groupements requis pour une
bonne activité inhibitrice de 'HPPD, ainsi quengcanisme d’inhibition dans le site actif.
Des essais avec des molécules naturelles (Mestzah, 2002) et synthétiques (Wet al.,
2002) ont montré I'importance de la fonctionnalitécétone, mimant le groupement
cétoacide du 4-hydroxyphénylpyruvate grace a Ildop@ céto-énolique possible et
permettant ainsi une interaction forte des atonmsydene avec le fer Il présent dans le site
catalytique (Brownleeet al, 2004). La présence des trois fonctions carboragsure
également une structure coplanaire qui augmengeugoir inhibiteur du composé (Wi al.,
2002). Le mécanisme d’inhibition de 'HPPD par edamille de composés reste cependant
encore sujet a controverse : en particulier, lacsiire exacte du composeé tricétonique en
solution (forme de I'énaoéndoou exocyclique ?) ainsi que sa position et ses intavastavec
le fer dans le site actif n'ont pas encore étéetaent identifiées (Moran, 2005 ; Neidigal,
2005 ; Szczecinslat al, 2006). Des études de modélisation molécula@® ritcentes (Dayan
et al, 2007) ont montré I'existence d’'un domaine lipdph proximité du fer favorisant la

liaison de composés ayant en position 2 des ligdadgpe aromatique.

[.2 Les tricétones commercialisées
Plusieurs composés de la famille des benzoylcyzkmiediones ont été élaborés,
testés pour leurs activités herbicide ou théragaatet ont été plus ou moins récemment mis
sur le marche.
1.2.1 La nitisinone (NTBC)

La nitisinone ou 2-(2-nitro-4-trifluorométhylbenaigyclohexane-1,3-dione (NTBC) a
été une des premiéres tricétones développées equaerbicide (Michaely et Kraatz, 1988)
(Figure 6).

Figure 6 : Structure de la nitisone (NTBC)

Cependant, compte-tenu de la forte mortalité li@da &rosinémie | (Figure 5), la

NTBC a d’abord été utilisée en tant qu'agent théudigue avant méme les phases cliniques |

13
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et Il habituelles (Lindstedét al, 1992). Le développement de ce composé a coadsit
commercialisation sous le nom d’OrfalliriTrés efficace, il permet aux patients atteints de
cette maladie de vivre normalement en évitant waasplantation du foie indispensable

auparavant.

|.2.2 La sulcotrione
1.2.2.1 Présentation

La premiere tricétone utilisée en tant qu’herbicadété commercialisée en 1993 par la
société Bayer CropScience: il sagit de la suloo# ou 2-(2-chloro-4-

méthylsulfonylbenzoyl)cyclohexane-1,3-dione (Figdje

) ) Cl

o SO,CH;

Figure 7 : Structure de la sulcotrione

La sulcotrione est un herbicide sélectif du maile &st généralement utilisée en post-
levée des adventices au stade de 5-6 feuilles dg, mmais peut aussi étre utilisée en pré-
émergence et en pré-semis. Les doses utiliséesnvamtre 300 et 450 g/ha. La sulcotrione
agit principalement par voie foliaire mais peut sausgir par voie racinaire. Les produits
d’appellation Mikad8 et Sulko® sont des suspensions concentrées contenant 308eg/L

sulcotrione.

1.2.2.2 Propriétés physico-chimiques

La sulcotrione est un acide faible ayant un pK&,de Sa solubilité dans I'eau s’éléve
a 0,165 g/L a 20°C. Elle est beaucoup plus éleaés tks solvants organiques : de 6 g/L dans
I'éthanol ou le xylene a 40 g/L dans l'acétone. dudcotrione est stable en milieu aqueux
(temps de demie-vie de 100 jours & pH 7) et peati®l(K, = 5,39x10° Pa & 25°C) (données
Agritox).

1.2.2.3 Toxicité de la sulcotrione

Des études de toxicité aigué de la sulcotrionammntré chez le rat une 4 par voie
orale supérieure a 5 g/kg pour la matiere active Gamelinet al, 2006) et supérieure a 2
g/kg pour la formulation (Bayer CropScience). Cajazan, la sulcotrione présente une

certaine toxicité pour les organismes aquatiquesestt suspectée d’avoir des effets
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cancérogenes (classée toxicologiqguement comme aswast cancérogene de troisieme

catégorie) (données Agritox).

1.2.2.4 Métabolisme de la sulcotrione

Seules des études d'inhibition de I'enzyme HPPE&de foie de rat ont été réalisées
en comparant la sulcotrione et la NTBC (Ebisal., 1995). Ces deux molécules s’associent
fortement dans le site actif de I'enzyme, la sulooe ayant cependant une moins bonne
affinité pour I'enzyme. Aucune donnée n’est dispbmiconcernant les voies métaboliques
impliquées chez les mammiféres sauf une éliminaiore par voie rénale, la sulcotrione
étant retrouvée en concentration non négligeabtes t¢izs urines aprés ingestion volontaire
(Gamelinet al.,2006).

[.2.3 La mésotrione
1.2.3.1 Présentation — Principales utilisations

La mésotrione est le dernier composé appartenantlaa famille des
benzoylcyclohexanediones synthétisé par la firmenega (devenue Syngenta). Cette
molécule a été ciblée comme candidate potentialiemplacement de I'atrazine interdite a la
vente depuis 2003 en France suite a sa persistiamsel’environnement. La molécule active
[2-(4-méthylsulfonyl-2-nitrobenzoyl)cyclohexane-Ane] a la structure suivante (Figure
8).

o SO,CH;

Figure 8 : Structure de la mésotrione

La mésotrione est utilisée comme herbicide sélgctifr la culture du mais en pré- et
en post-levée avec un taux d'application de 1002& B/ha et de 70 a 150 g/ha
respectivement. Elle possede un spectre d'utitisafilus large que celui de la sulcotrione.
Elle présente une activité foliaire, racinaire (pettant de contréler les levées antérieures au
traitement) et anti-germinative. Son spectre dsdtion est large, puisqu’elle permet
d’éliminer les dicotylédones qui étaient résistante I'atrazine et certaines graminées
annuelles (Notice techniqgue Syngenta ; Béraudl., 2001). La formulation commercialisée

depuis 2001 sous le nom de Callfs&st une suspension contenant 100 g/L de princitife a
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Suttonet al. (2002) ont montré que certaines espéces d'adesnfippartenant aux
genres Amaranthus Chenopodiumou Solanum présentes dans les cultures de mais et
résistantes aux triazines, sont sensibles a la tn@s® De méme, des especes des genres
Sonchuset Xanthium résistantes a I'herbicide imazethypyr (inhibitede I'acétolactate
synthase) sont éliminées avec la mésotrione. Legidn d'un mélange mésotrione-
inhibiteur du photosystéme Il comme l'atrazine @ieet al., 2004) ou la terbuthylazine
(Sutton et al., 2002 ) permet d’obtenir des effets synergiques cautaines adventices et
d’élargir le spectre d’action. Vyat al. (2006) ont testé I'efficacité de différents herthes
purs ou en mélange sAmaranthus tuberculatuplante qui infeste les champs agricoles aux
USA et qui est récalcitrante aux inhibiteurs clages de I'acétolactate synthétase
(sulfonylurées) ou de la photosynthese au niveaplahitosystéme Il (triazines). Lorsque la
meésotrione pure est utilisée pour traiter une celtle mais en pré-emergence, les résultats
montrent que dans plus de 95 % des cas, les masvaeybes disparaissent sans perte de
rendement pour le mais. L'application en post-éereg du mélange mésotrione/atrazine
contréle a 90 % la croissance de la plante apregpui® du traitement et est donc trés

efficace.

Le mais n'est pas sensible a la mésotrione castilcapable de la détoxifier par
l'intermédiaire d’enzymes de la famille des cytamhes P450 (Béraudt al., 2001). Ce
processus est trop lent ou n’existe pas chez lgenides permettant a la mésotrione de

migrer dans toutes les parties de la plante et détruire.

1.2.3.2 Propriétés physico-chimiques

La mésotrione est un acide faible (pKa = 3,12 &20A 20°C, sa solubilité dans I'eau
passe de 2,2 g/L a pH 4,8 a 22 g/L a pH 9. Elldreststable dans I'eau quels que soient le
pH et la température du milieu. La mésotrione ekitde dans les solvants organiques et est
trés peu volatile (K < 5,7x10° Pa & 20 °C) (données Agritox).

1.2.3.3 Toxicité de la mésotrione

La mésotrione n’est ni mutagéne, ni tératogéneancérogene. Des études de toxicité
chez le rat ont évalué sa Blpar voie orale a 5 g/kg pour la matiere activa 2tg/kg pour la
formulation. La toxicité aigué de la molécule esble ce qui lui permet d’étre non classée sur
le plan toxicologique (Bérauet al., 2001). La CEE a pourtant classé toxicologiquentent
mésotrione comme dangereuse pour I'environnemeamin@es Agritox). Elle est considérée
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comme tres toxique pour les organismes aquatiquesuerait entrainer des effets néfastes a

long terme pour I'environnement aquatique.

1.2.3.4 Métabolisme de la mésotrione chez le rat et  la souris

Gledhill et al. (2001) se sont intéressés au métabolisme de latrioé®e chez le rat
male et femelle ainsi que chez la souris afin deisasi la mésotrione pouvait avoir une
application thérapeutique dans le traitement dgrtasinémie | comme la NTBC. Des doses
de 1 et 100 mg/kg de mésotrione marqué&'@wont été administrées par voie orale ainsi que
par injections intraveineuses. L’herbicide est depient absorbé mais est aussi rapidement
éliminé sans transformation dans les urines cheatleomme chez la souris. L’analyse des
urines, des feces et de la bile a permis d’idemtlusieurs métabolites par LC/MS, bien que
la mésotrione représente plus de 90 % de la railidacdans ces fluides. Un schéma
métabolique de la mésotrione chez le rat et laisa@uainsi été proposé (Figure 9).

Des métabolites provenant de I'hydroxylation enitpms 4 (métabolite majoritaire) et
5 de la cyclohexanedione de la mésotrione ou dapture oxydative entre les deux cycles
(MNBA et AMBA) sont retrouvés en tres faible quadt{< 5 %) dans les urines quels que
soient I'animal et la dose ingérée. Seuls les gtedssus de I'hydroxylation de la mésotrione
sont retrouvés dans la bile. Dans les feces, ldalbuktes provenant de I'action de la flore
intestinale sont le MNBA et 'AMBA. Ces métaboliteent communs chez le rat et la souris

et ne sont pas dépendants des doses ingérées.
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o o NO,
o SO,CH
o o} NO o 2~
2 / Mésotrione
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o SO,CHs
4-hydroxymésotrione fe) SO,CH3
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HO o SO,CHj ]
5-hydroxymeésotrione
NO,
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MNBA \ NH,

HOOC

SO,CHj
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Figure 9 : Schéma métabolique de la mésotrione progé chez le rat et la souris
(d’aprés Gledhill et al.,2001)
La mésotrione a également été testée en tant gjtentent potentiel de la tyrosinémie
| et ses effets pharmacocinétiqgues et pharmacodgoas ont été comparés a ceux de la
NTBC chez des adultes volontaires sains en admatizh orale (Hallet al, 2001). Si la
mésotrione s’avere étre un bon inhibiteur de la BIPRpidement absorbée et bien tolérée,
son effet tres atténué par rapport a celui de IBGIEt sa rapide élimination dans les urines
(temps de demie-vie dans le plasma : 1 h contre pdur la NTBC) ne peuvent pas en faire

un traitement de choix.

Il LES PESTICIDES ORGANOPHOSPHORES

I1.1 Introduction

Le premier insecticide organophosphoré, le pyrophate de tétraéthyle a été utilisé

des 1937 mais le véritable développement des oplesphorés date des années 1970. Il a
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été favorisé par l'interdiction d'utiliser des cooggs organochlorés comme le dichloro-
diphényl-trichloroéthane (DDT), interdit pour san@nence, sa tendance a étre bioaccumulé

et sa toxicité potentielle vis-a-vis des organismas ciblés.

Cette famille de pesticides regroupe des prodiuiimiques dérivés du phosphore
(dérivés ester ou thiol de I'acide phosphoriqueygpihonique ou phosphoramidique) qui sont
utilisés comme insecticides, fongicides, acarigidesbicides, etc. Les organophosphorés se
sont imposés par leur trées grande efficacité rrelsrésentent 38 % des pesticides totaux
utilisés dans le monde, le glyphosate étant le laligement utilisé (Singh et Walker, 2006).
Trés solubles dans I'eau, ils sont retrouvés dansamnbreux écosystémes : par exemple, des
études ont révélé que 100 % des eaux de ruisseiteaneEcosse et 75 % des sites aquatiques
au Pays de Galles sont contaminés par des orgasyptreés utilisés pour traiter les moutons
(Boucardet al., 2004). Le mode d’action des organophosphorés eedass la plupart des
cas, sur I'inhibition d’'une enzyme (acétylcholirmérase) impliquée dans la voie métabolique
de l'acétylcholine, un important neurotransmetté\prés transmission de l'influx nerveux,
I'acétylcholine doit étre hydrolysée en cholineaeétylCoA par cette enzyme pour éviter une
sur-stimulation du systéme nerveux. Les organogim®s vont inhiber cette enzyme par
formation de liaisons covalentes dans le site ,aefitrainant donc son changement de
structure. Sur la Figure 10 sont représentés gaslguemples de dérivés organophosphorés

parmi les plus utilisés.

S
ﬁ COOC,Hs HSCO\L!
Hsco—||3—s—< HscO” \OONOZ
OCH, CH,COOC,Hs
Malathion (1947) Méthylparathion (1949)
cl cl
s X Q
A\
cszo\lF! | _ b7 NH > coom
RS N/ o HO™ '\
C,Hs0 OH
Chlorpyrifos (1965) Glyphosate (1971)

Figure 10 : Exemples de dérivés organophosphoréss utilisés

Le malathion, le méthylparathion et le chlorpyrif(figure 10) par exemple sont
utilisés en agriculture en tant que produits aatepitaires (insecticide et acaricide). Le

glyphosate est employé en tant qu’herbicide.
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[I.2 Le glyphosate
[1.2.1 Présentation

Le glyphosate ou N-phosphonométhylglycine (Figui¢ 4 été breveté par la firme
Monsanto en 1969 puis commercialisé en 1974. Ceebmyant expiré depuis 2000, il est
désormais produit par d’autres sociétés et pludQfepréparations contenant du glyphosate
sous forme de solides (sels de sodium, ammonium) liquides (isopropylamine,
triméthylsulfonium) pour améliorer la solubilité ra I'eau, sont autorisées a la vente en
France. Le nom commercial le plus connu contenannétiére active sous forme de sel

d’isopropylamine (360 g/L) est le Roundup

Figure 11 : Structure chimique du glyphosate

Cet herbicide est le plus utilisé a travers le neotaht par les particuliers (jardiniers
du dimanche) que par les professionnels (agriadfenaintenance de la voirie ou chemins de
fer). Il est donc utilisé a large échelle : il @str exemple, pulvérisé en Colombie par voie
aérienne afin d'éliminer les cultures de pavotshjirées ou représente 20 % du total des
pesticides utilisés aux U.S.A occupant ainsi leosdaang avec plus de 453 tonnes en 2001
(Kiely et al, 2004). Il s’agit d’'un herbicide systémique a atéi foliaire, non sélectif et a
large spectre : véhiculé par la séve, il peut &masporté dans tous les organes de la plante
jusqu’aux extrémités des racines. Il est utiliseeasiellement en post-levée et non en pré-
levée du fait de sa forte adsorption dans les spig,le rend peu efficace vis-a-vis des
adventices a éliminer. Le glyphosate a été prisneenexemple en tant que matiére active
pour étudier I'effet d’adjuvants issus d’homologulestriglycérides éthoxylates (Haefsal.,
2002). Ces adjuvants sont testés pour évaluerickefité de la pénétration foliaire du
glyphosate dans les plantes. lls sont suffisamrsiafities (pour des conditions de stockage),
rapidement dégradés dans I'environnement et notofuxyques pour concevoir de nouvelles
formulations. Certains parviennent méme a des puebces comparables a celles du
Rounduf, voire méme sont plus efficaces en promouvanthigqtoxicité du glyphosate

envers certaines plantes.
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[1.2.2 Propriétés physico-chimiques
Le glyphosate est un acide organique faible tras#odans I'eau : 10,5 g/L a 20°C a
un pH de 2 (données Agritox). Il est environ dixsfanoins soluble dans les solvants

organiques. Sa tension de vapeur de 13,1¥®a 25°C lui confére un caractére peu volatile.

Possédant un groupement amine, un groupement guiesphonique et un
groupement acide carboxylique, le glyphosate ptéseinsieurs sites acido-basiques. Il peut
donc se présenter sous différentes formes (anienicationique ou globalement neutre) en

fonction du pH. Le diagramme de prédominance desde du glyphosate en fonction du pH

est présenté sur la Figure 12.

o)
N\
>P/\NH2+/\COOH
HO
OH
ﬂ pKa <2
O\\ P N
_P NH,* ~COOH
‘0
OH
ﬂ pKa=2,5
O\\ P N
_P NH,*  ~Coo
07\
OH
“ pKa =5,6

o
N\
P/\NH2+/\COO'

07\
b
“ pKa = 10,6
0NN A
_P NH coo
07\
b

Figure 12 : Formes de dissociation du glyphosate kturs constantes d’ionisation
(d'aprés Sprankleet al.,1975b)

Le glyphosate est relativement stable dans I'eau.ptésence d’une liaison C-P,

chimiquement et thermiquement trés stable, rende cetolécule tres résistante a la
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dégradation abiotique. Son temps de demie-viestshé entre 30 et 170 jours a 25°C, dans
une gamme de pH allant de 5 a 9 selon le type ldg smlin, 2000).

[1.2.3 Mode d’action

Le glyphosate est absorbé par les feuilles etitgs,t puis est transporté jusqu’aux
racines par la séve. Il agit en bloquant la bidsgs¢ des acides aminés aromatiques (tyrosine,
phénylalanine et tryptophane) essentiels pourdassance et la survie des plantes. Le déficit
en acides aminés aromatiques entraine l'arrét gdgrithese des protéines et de la formation
de certains composés phénoliques. L'enzyme inhiegte la 5-énolpyruvylshikimate-3-
phosphate synthase (EPSPS), qui est localisée ldanshloroplastes et qui catalyse la
synthese du 5-énolpyruvylshikimate-3-phosphate EP& partir du phosphoénolpyruvate
(PEP) et du shikimate-3-phosphate (Figure 13). ldéoule de glyphosate va entrer en
compétition avec le phosphonoénolpyruvate (PERpetavec le shikimate-3-phosphate. Elle
ne se lierait pas directement dans le site actifiel'zyme, mais dans un possible site
allostérique, entrainant un changement structwiakmpécherait le PEP de se lier (Reade et
Cobb, 2002).

La voie du shikimate est présente uniquement obebéactéries, les champignons et
les plantes. Les mammiféres ne possédent pas \g@ttemétabolique, les acides aminés

aromatiques devant faire partie de leur alimematio
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Figure 13 : Biosynthése des acides aminés aromatiggichez les végétaux supérieurs
(d'apres Tanet al.,2006)

[1.2.4 Toxicité

La DLsp chez le rat est supérieure a 2 g/kg pour le glyateo(données Agritox) en

toxicité aigué mais la formulation semble beaucqips toxique (Dko du Roundufd
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représente le tiers de celle du glyphosate). E®,1B@Imaret al. ont comparé la toxicité du
glyphosate pur et de plusieurs formulations, dentRounduf, chez quatre espéces de
poissons et d'invertébrés dans le compartimenttagea Le Roundup se révéle beaucoup
plus toxique que la matiere active pure £.€ 8,3 mg/L pour la truite arc-en-ciel contre 140
mg/L avec le glyphosate chez la méme espéce a 1B&)toxicité augmente avec la
température et le pH de I'eau pour toutes les esptiastées contrairement a la molécule pure
dont la toxicité reste constante. Plus réecemmeattifez et Brown (1991) ont eux, étudié la
toxicité par inhalation du glyphosate et du Rourfdepez le rat. Une fois de plus, la
formulation est beaucoup plus toxique que le glgal® pur, la dose requise pour obtenir une
mortalité de 100 % en 24 h étant le tiers de apllé faut administrer avec le glyphosate. Des
résultats similaires ont été obtenus lors d’étulesla division cellulaire (Maret al, 2002)

ou sur les fonctions bioénergétiques de mitochesdsolées de foie de rat (Peixoto, 2005), le
glyphosate seul n’ayant aucun effet significatifralque le Roundpentraine des altérations
de ces fonctions. Un possible effet de synergi€geoposé entre la molécule active et les

produits des formulations considérés comme « igertgox, 2004).

De méme, le glyphosate ne semble avoir aucun effiettogene, mutagene, ni
cancérigene avéré, mais les formulations ont mamte activité génotoxique induisant des
mutations génétiques et des dommages chromosomawes rats (Bolognesi al, 1997).

Les effets du glyphosate sur ’lhomme sont encorecoranus et restent sujets a controverse.

Les conséquences environnementales de la forteatitih du glyphosate risquent
encore de s’aggraver suite d’'une part a la péremmutu brevet Monsanto, et d’autre part au
développement des Plantes Génétiquement Modifie&M] résistantes au glyphosate. En
effet, afin de limiter la diversité des produitsyfsanitaires a employer pour traiter les
cultures, les chercheurs ont tenté de modifier wgueEment les plantes d’intérét pour les
rendre résistantes aux pesticides employés pourtigitement, ce qui ne serait pas le cas
pour les adventices (Taat al., 2006). Le glyphosate a été choisi comme pesticiddele
dans ces expériences car il n'est pas sélectif.x Detatégies complémentaires ont été
couplées pour obtenir des plantes tolérantes qahgbate : I'altération du géne cible afin de
rendre moins sensible I'enzyme cible a l'action Iltheerbicide (remplacement du géne
endogene de 'EPSPS par celuhdgrobacteriumsp., codant pour une EPSPS moins sensible

au glyphosate tout en présentant une homolgie geesée tres proche du gene initial) et
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I'optimisation du systéme de détoxification de thieide dans la plante (insertion des génes
codant pour les enzymes impliquées dans la biodagom du glyphosate). Le glyphosate est
ainsi métabolisé rapidement par les plantes madifg€nétiquement. Cette nouvelle approche
aurait pour avantage de limiter la quantité etiVersité des pesticides a employer en fonction
de la culture a traiter. Toutefois, il est nécassale bien choisir le pesticide cible: le
glyphosate a été choisi pour son large spectrdidraet sa rapide dégradation supposée dans
le sol. Cependant, il faudrait aussi s’assurerlgsaenétabolites formeés, lorsque le glyphosate
est détoxifié par les plantes, ne soient pas piMEjies que le pesticide parent et vérifier
I'accumulation de I'herbicide et de ses sous-prisddié dégradation dans les plantes a récolter
et dans le sol. En prenant tous ces parameétresrepte, le glyphosate n’apparait plus comme
le bon candidat (Mamgt al.,2005).

Suite a l'augmentation de I'emploi de ces deux ioatbs, le glyphosate et la

mésotrione, il est intéressant de connaitre leoises/de dégradation dans I'environnement.
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DEGRADATION DE LA SULCOTRIONE, DE LA
MESOTRIONE ET DU GLYPHOSATE

Apres épandage sur les champs agricoles, unedinaatinoritaire du pesticide va
atteindre sa cible biologique, la fraction majepaivant alors se retrouver dans les trois
principaux compartiments de I'environnement : @&au et sol. En effet le devenir d'un
pesticide dans I'environnement va étre conditionoé seulement par ses propriétés physico-
chimiques intrinséques mais aussi par de nombractedrs abiotiques et biotiques du milieu
dans lequel il va se retrouver. Les mécanismedigbas peuvent étre de nature physique (il
peut se volatiliser, s’adsorber dans le sol ourdiltrer pour atteindre les nappes phréatiques)
ou chimique (réaction d’hydrolyse, d’oxydation, pitubégradation). Les processus biotiques
correspondent a l'absorption, a I'accumulation a&tmétabolisation des pesticides par les

différents organismes vivants du milieu (microorgares, végétaux, ...).

Ce chapitre résume les données de la littératuneecnant les différentes voies de
dégradation impliquées majoritairement dans le dievdes herbicides appartenant aux
familles des benzoylcyclohexane-1,3-diones et degamophosphorés : la photo- et la

biodégradation.

| LES BENZOYLCYCLOHEXANE-1,3-DIONES

Peu d’études existent sur le devenir dans I'envieoment des composés de la famille
des benzoylcyclohexane-1,3-diones. Nous présemndans cette partie les données de la
littérature concernant les deux principaux reprt&zsga de cette famille : la sulcotrione et la

mésotrione.

I.1 Dégradation par voie photochimique

La photodégradation des polluants organiques ggtosée étre un des principaux
procédés de dégradation dans les eaux naturellesirfice. lls peuvent étre soumis a la
photolyse directe (action directe du soleil) ourecte (action d’espéces réactives radicalaires
produites par I'intermédiaire de composés photdiféacLa matiere organique dissoute (1 a
30 mg/L dans les eaux de surface) participe a ceétieadation car elle fournit la principale
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source d’espéces réactives (oxygéene, radicaux)niteges contenus dans ces eaux (jusqu’a
100 mg/L) peuvent étre également des photoactixat&ious irradiation, ils générent des

radicaux hydroxyle qui interviennent dans la phégrddation des contaminants organiques.
Toutefois la formation de ces radicaux est faibbe, les nitrates sont souvent piégés par les

constituants de la matiére organique du milieu.

[.1.1 La sulcotrione

Ter Halle et al. (2006) ont étudié la photolyse directe de la dulmoee en milieu
agueux dans un photoréacteur a des longueurs diaféteures a 290 nm. Ces auteurs ont
montré que la phototransformation de la sulcotridépend du pH de la solution. A pH 6,5
(99 % de la forme anionique), elle est trés lentecins de 10 % de sulcotrione sont
transformés aprés 6 h d’irradiation, alors qu’ayB (80 % de forme protonée), 50 % sont
transformés aprés 70 min d'irradiation. L'analysar piPLC-ESI-MS de la solution de
sulcotrione irradiée a pH 6,5 a permis l'identifioa de cing photoproduits (Figure 14).

0 0 cl
o SO,CH;
Sulcotrione
hu
pH=65
cl 0 o 0 Cl
HOOC
+ " OH
SO,CHs o) SO,CHs o) SO,CH;
CMBA Chromone 3 isomeéres

Figure 14 : Photoproduits de la sulcotrione & < 290 nm et pH = 6,5 (Ter Halleet al.,2006)

Le premier photoproduit est issu de I'hydrolyse aatyve entre les deux cycles : |l
s’agit de I'acide 2-chloro-4-méthylsulfonylbenzogg¢(CMBA). Le second photoproduit est
obtenu & partir de la sulcotrione par éliminatiolcitle chlorhydrique et cyclisation

intramoléculaire, conduisant a un dérivé de chrandphotoproduit majoritaire). Le
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mécanisme proposé est présenté sur la Figure $5autees photoproduits sont des isomeéres

de la sulcotrione hydroxylée sur le noyau aromatiqu

(0]
—
802CH3

o)
o ¢l
/

SO,CHj

H

o) o)
il :o: l ~S0,CH;

Figure 15 : Mécanisme proposé pour la formation d'n dérivé chromone, photoproduit de la sulcotrione
(Ter Halle et al.,2006)

Chaabanet al.(2007) ont étudié la photodégradation de la sutmodrdans différents
milieux aqueux (eaux Milli-&, de riviére et de mer) avec des lampes U\AR.{= 313 nm)
ou un simulateur de lumiere solaire. lls ont morgue I'efficacité de la photolyse de la
sulcotrione est fortement dépendante du pH (dégoadaniquement a des pH acides quand
la sulcotrione est sous forme moléculaire), deotaglieur d’onde d’irradiation (sulcotrione
beaucoup plus stable sous lumiére solaire que Bsulampes UV-B) et de I'eau utilisée
(temps de demie-vie {f) = 23 h (eau de riviére) ; 10 h (eau Mill2); 3,6 h (eau de mer)
sous lampes UV-B, la présence de matiére orgard@gs®ute ou de sels pouvant expliquer
les différences observées). Cing photoproduitsét@tidentifiés lors de cette étude. lls sont
issus d’un mécanisme de photohydrolyse rapide (osggpcommuns aux deux études) suivi
de réactions de substitution (Figure 16). Ces asitent montré une absence de toxicité de
tous ces composés vis-a-vis d'une bactérie marigtérdtrophe et d’'une cyanobactérie
(Chaabanet al.,2007).
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o SO,CH,
/ Sulcotrione \

fo) cl HOOC

(CH2)3
HOOC
+ (e} Cl
o SO,CH, o
CMBA
SO,CHs
HOOC._
(CH2)3
OH
(0] OH
HOOC
(e}
SO,CHs

SO,CHy
Figure 16 : Photoproduits de la sulcotrione obtenuapreés irradiation sous lampes UV-B Xyax = 313 nm)
(Chaabaneet al.,2007)

Des essais complémentaires d'irradiation de laosubne sur des films de cire
cuticulaire reconstituée (cire qui recouvre lesillesi des plantes) ont montré que la
sulcotrione est phototransformée beaucoup plusleapént qu’en solution ¢g= 1 h 30 a pH
3,8 sur les films de cire cuticulaire de mais @@ en phase agueuse au méme pH) et que
le photoproduit formé majoritairement est la chrom@Ter Halleet al, 2006). L'utilisation
de la formulation (Mikad® dans les mémes conditions accroit encore le tdex
phototransformation (temps de demie-vie divisé fpais), sans doute par une meilleure
dispersion de la sulcotrione a la surface de Egiéice aux adjuvants de la formulation.

Remarque L’irradiation de la sulcotrione sur des films deticule reconstituée ne
reflete peut-étre pas exactement ce qui pourratasser a la surface d’'une vraie feuille en
milieu environnemental. En effet ces films ont itéonstitués par récupération de la cire des
feuilles a partir d’extraction au dichlorométhamheurs propriétés peuvent donc avoir été

modifiées.

[.1.2 La mésotrione

La mésotrione est plus stable vis-a-vis de la ghstoque la sulcotrione. Sous
irradiation de haute énergie avec des lampes U¥B(E 313 nm), son temps de demie-vie a

été estimée & 165 h dans I'eau Mill-QChaabanet al, 2007). La photolyse directe d’une
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solution de mésotrione a 0,1 mM (pH = 6,5) a 365 nm (correspondant a 94 % de I'énergie
rayonnante) dans un photoréacteur a été étudieeTg@arHalle et Richard (2006). La
phototransformation est relativement faible et jglus photoproduits sont observés dont
seulement trois ont pu étre identifiés par HPLC-ES (Figure 17).

o) o) NO,

o SO,CHj

/ Mésotrione \
0 NO,

SO,CH
as SO,CHs

P1= MNBA OH

HO

SO,CHs
P3

Figure 17 : Photoproduits de la mésotrione (Ter Haé et Richard, 2006)

Les photoproduits identifiés correspondent respentent au produit de
photohydrolyse (B (Acide 4-méthylsulfonyl-2-nitrobenzoique = MNBA)a celui
d’hydrophotolyse (B et a unp-cétoacide (B). Les auteurs ont également montré que la
meésotrione a des propriétés de photosensibilisagans doute liees a la présence des
fonctions carbonyle, et induit la phototransforroatide composés photostables a 365 nm

(phénol et dérivés).

La photolyse indirecte de la mésotrione a égalerégntestée en présence de matiére
organique dissoute ou d’ions nitrates. Plus la eotration en matiere organique dissoute
dans le milieu est importante (15 et 30 mg/L), fuwitesse de phototransformation de la
mésotrione est élevée. Une concentration plusedtbimg/L) inhibe de maniére surprenante
la phototransformation du contaminant. Les mémesemiations sont faites en présence
d’ions nitrates, ceux-ci n‘ayant qu’un role néghgte lorsqu’ils sont en présence de matiére
organique dissoute car piégés par celle-ci. Le migoge d’action suggéré consiste en une
réaction d’oxydation de la mésotrione par réacawec I'oxygene singulet produit lors de

I'irradiation de la matiére organique.
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Une autre voie importante de dégradation des paluarganiques, notamment dans le
sol, provient de I'action des microorganismes.

I.2 Dégradation par voie biologique
1.2.1 La sulcotrione

La dégradation de la sulcotrione a été suivie demsol limono-sableux de Belgique
par Rouchauet al. (1998a). La formation de trois métabolites a &geovee par CCM aprés

extraction du sol a différents temps de prélever{feégure 18).

0 0 Cl
o] SO,CH;
Sulcotrione
0 0 cl l Cl
HOOC
+
SO,CHs SO,CHg
HOOC
M 1 M 3
Acide 5,7-dicéto-7-(2-chloro-4-méthylsulfonyl) Acide 2-chloro-4-méthylsulfonylbenzoique
phénylheptanoique (CMBA)
(CHBA)
0 Cl
HsC
SO,CH3
M,

1-acétyl-2-chloro-4-méthylsulfonylbenzéne

Figure 18 : Métabolites de la sulcotrione identifié dans les sols

Le premier métabolite forméA;), sous-produit majoritaire (28 a 41 % de sulcoigio
transformée deux mois aprés le traitement), estidéa 5,7-dicéto-7-(2-chloro-4-
méthylsulfonyl)phénylheptanoique (CHBA). Il estusd’'une ouverture hydrolytique non
attendue de la cyclohexane-1,3-dio; est ensuite converti dans le sol Bt qui

s’accumule ponctuellement (10 a 20 % de sulcotricaresformée, 1 a 3 mois apres épandage
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de la sulcotrione). Le produit attendu lors de difotyse de la sulcotrione, I'acide 2-chloro-4-
méthylsulfonylbenzoique (CMBA =M3), est lui aussi formé. La concentration WS
retrouvée dans le sol, deux mois aprés le traitenreprésente 15 % de la sulcotrione
transformeée. Il est a noter qi¥; possede une importante activité herbicide comnaént a
M, etMs.

L’'apport d’'amendements organiques dans le but diareé la biodégradation de la
sulcotrione a également été testé. Chemteal. (2004) ont étudié, a I'aide de la molécule
uniformément marquée atfC sur le noyau benzénique, I'impact de différentgpaats
organiques (aucun (sol référence), fumier et funtemposté) sur la disparition de la
sulcotrione sur un terrain limono-sableux. Apréandamois d’incubation, les résidus
extractibles contiennent entre 13 et 36 % de sudocw selon la parcelle testée. La
minéralisation de I'herbicide, mesurée par la potidm de’*CO,, est lente et dépend du sol
étudié. Plus le sol est riche en matieres dégradatilimier ou compost), plus le taux de
minéralisation est fort, allant jusqu’a 35 % de énalisation en présence de fumier au bout de
deux mois. Quel que soit I'apport, deux métaboliteda sulcotrione sont retrouvés dans les
résidus extractibles : I'un est le CMBA, majoriirent forme, l'autre n'a pu étre identifié.
La fraction de résidus extractibles diminue au saie I'incubation suite a la minéralisation
des produits ou a leur adsorption sur le sol. Leappe fumier permet d’obtenir un taux de
minéralisation et une fraction de composés noraetibles plus importants, tandis que le
fumier composté privilégie la formation du CMBA. tGe&xemple montre bien la difficulté a

dissocier phénomenes d’adsorption et de biodégoadat

[.2.2 La mésotrione

A notre connaissance, aucune étude détaillée shiotegradation de la mésotrione
n'a été publiée. Il est simplement rapporté queéabolisme de la mésotrione dans les sols
conduit a deux métabolites, I'acide 4-méthylsulfe2ynitrobenzoique (MNBA) et I'acide 2-
amino-4-méthylsulfonylbenzoique (AMBA) (Figure 19).
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o) NO, o) NH,
HO HO

SO,CH3 SO,CH4
MNBA AMBA

Figure 19 : Métabolites de la mésotrione retrouvédans les sols

Dyson et al. (2002) ont suivi la biodégradation de la mésowiatans 15 sols
européens et américains possédant des propridfésedies (texture, pH, pourcentage de
matiére organique) afin de mettre en évidence deglations entre ces différents parametres
et la vitesse de déegradation de la mésotrionaniisnontré que le temps de demie-vie de ce
pesticide dans le sol est surtout influencé paHeet dans une moindre mesure par le taux de

matiére organique du sol. Les métabolites n’ontgp@etudiés.

Le mais détoxifie et dégrade rapidement la mésatran métabolites au point qu’elle
ne quitte pas la zone traitée (Béraetdal., 2001). Des essais en plein champ ont montré
gu’elle n'est plus retrouvée dans les culturesdi#g aprés I'application. La mésotrione est
absorbée rapidement par les adventices sensibkelearbicides foliaires. Elle est sélective
envers le mais car cette plante la métabolise rapglement. Le MNBA, 'AMBA et la
meésotrione hydroxylée en position 4 sur la cyclemex1,3-dione sont €également présents
dans le métabolisme des plantes (Mitchedllal., 2001). Le méme type de réactions est

observeé lors de la dégradation de la sulcotrioméepanais (Tarr, 2000).

Un métabolite commun est observé par ces deux @éscélégradation biotique et
abiotique) : il s'agit du composé issu de I'hydmsdyentre les deux cycles de la molécule
(MNBA pour la mésotrione et CMBA pour la sulcotednLe second point commun a la
dégradation de ces deux herbicides est I'ouvertigela cyclohexane-1,3-dione qui a lieu
dans le cas de la sulcotrione lors d’'une dégradatiiotique et dans le cas de la mésotrione

lors d’une dégradation photochimique.
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Il LE GLYPHOSATE

[I.1 Dégradation par voie photochimique

Rueppelet al. (1977) ont montré que le glyphosate n’était qua pensible a la
lumiére solaire et que le processus de photodépadze jouait qu’'un réle mineur comparé a
la dégradation par voie biologique. Une étude pécente (Lund-Hoie et Friestad, 1986) a
montré au contraire une forte photodégradationlgiohgsate mais les auteurs travaillent sous
irradiation UV (254 nm). Dans ces conditions, semps de demie-vie dans I'eau déionisée

est de quatre jours pour une concentration initiald ppm.

Une solution de glyphosate a 2000 ppm irradiée dassmémes conditions que
précédemment durant 5 semaines a permis de mettrévelence la formation de

photoproduits (Figure 20):

0 o)
N\
:P/\NH/\COOH >\P/\NH2
HO™ '\ - > HO” \
OH OH
Glyphosate AMPA

Figure 20 : Photoproduit identifié lors de la dégralation UV du glyphosate (Lund-Hoie et Friestad, 198)

Le principal photoproduit formé est I'acide amindmdphosphonique (AMPA) qui
n'est pas sensible a la photodégradation. 44 %yphgsate est dégradé en AMPA dans ces

conditions.

La photodégradation reste cependant dans I'envénmenmt une voie mineure de
disparition du glyphosate. De méme, sa dégradatimmique (hydrolyse ou oxydation) ne
semble que peu (Spranideal.,1975a ; Carlisle et Trevors, 1988) ou pas impkg(FRueppel
et al., 1977, Antonet al., 1993). La principale voie de dégradation du glgaie est la

dégradation biologique.

[I.2 Dégradation par voie biologique

Le glyphosate peut étre biodégradé par des bastériepar des champignons, le
glyphosate étant ou non utilisé comme source despgitaye ou éventuellement d’azote.
Aucune publication ne rapporte son utilisation anttque source de carbone. Deux voies

métaboliques ont été décrites conduisant a la fiitomantermédiaire de la glycine ou de

35



ETUDE BIBLIOGRAPHIQUE — Dégradation de la sulcotr de la mésotrione et du glyphosate

I'acide aminométhylphosphonique (AMPA) (Singh et IW¢a, 2006). La voie faisant
intervenir la glycine est présentée sur la Figure 2

o]
N\
o > coo
HO™ '\
OH
Glyphosate
HsC .
SNH NcooH + Pi
Sarcosine
HoN” >coom + HCOH ———»  CO,
Glycine Formaldéhyde
Purines l .
Protéines
l Acides aminés
CH,OH HsC OH
Acides nucléiques )\ I
H,N COOH HoN COOH
Sérine Thréonine

Figure 21 : Schéma métabolique de biodégradation dglyphosate (Jacotet al.,1987)

La coupure de la liaison C-P par une lyase corallat formation de la sarcosine (N-
méthylglycine) et de phosphore inorganique (phosg®)a La sarcosine est a son tour
transformée en glycine et formaldéhyde. La glycest utilisée par les bactéries pour
synthétiser des protéines, des acides nucléigudeseticides aminés tels que la sérine, la
cystéine, la méthionine et I'histidine. Ce prensehéma métabolique a été proposeé lors de la
dégradation du glyphosate par les soudtsmudomonasp. PG2982, isolée du compartiment
sol (Jacolet al., 1985 ; Kishore et Jacob, 1987 ; Jaethl.,1987) etArthrobactersp. GLP-1

(Pipke et al., 1987). L'étude suiPseudomonasp. PG2982 a été la premiere mettant en
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évidence cette voie métabolique du glyphosate parsouche pure de microorganisme. Celle
concernant Arthrobacter sp. GLP-1 est la premiere a mettre en évidenceané&mne

métabolisme chez une bactérie Gram positif.

La seconde voie de dégradation du glyphosate csanlua la formation de 'AMPA

est présentée sur la Figure 22.

O,
N NN N
_R NH
HO \
OH

COCH

Glyphosate

Ho  \ + CHOCOOH

AMPA Glyoxylate
Acides aminés

co,

H,N—CHg + P
Méthylamine

N

NH,* HCOH —>  Cycle métabolique des €

Formaldéhyde
Figure 22 : Schéma métabolique de biodégradation dglyphosate (Singh et Walker, 2006)

La seconde voie métabolique impligue la conversthn glyphosate en acide
aminométhylphosphonigue (AMPA) par perte d’'une @@} (glyoxylate). Ce composé est
alors déphosphorylé par une C-P lyase et convertméthylamine puis formaldéhyde.
L’AMPA est le principal métabolite retrouvé dans Isols (Rueppett al, 1977 ; Singh et
Walker, 2006).

[1.2.1 Transformation biologique du glyphosate en g lycine

Les souche®seudomonasp. PG2982 (Kishore et Jacob, 1987Adhrobactersp.
GLP-1 (Pipkeet al.,1987) dégradent le glyphosate par une coupurelaide la liaison C-P
conduisant a la formation intermédiaire de sar@sirde phosphates inorganiques, puis apres

oxydation, a la glycine. Cette rupture de la liai€hP est relativement étonnante du fait de sa

37



ETUDE BIBLIOGRAPHIQUE — Dégradation de la sulcotr de la mésotrione et du glyphosate

grande stabilité chimique, photochimique et thertrmigCes deux souches utilisent le
glyphosate comme source de phosphore (Jatah,1987), et la dégradation est inhibée par
'apport dans le milieu de phosphates inorganiqudse telle régulation du potentiel
dégradatif du glyphosate en fonction de la tenaysl@sphates du milieu a été ultérieurement
décrite avec une autre souchAdgaligenessp. GL (Lerbset al.,1990). Les métabolites formés
avec la souchd’seudomonasp. PG2982 ont été identifiés par RMN du solideo$S
Polarization Magic Angle Spinning ou CPMAS) sur aedlules entieres lyophilisées apres
croissance sur un milieu enrichi en glyphosate tubnt marqué at’C (en position : 2 ou
3) et a I™N (Jacobet al., 1985 ; 1987). Cette technique a I'avantage de elonme vue
d’ensemble des produits contenus dans I'échantiltas protéines aux acides nucléiques,
lorsqu’ils sont marqués. Ces auteurs ont ainsigaantrer par différentes techniques que le
glyphosate était transformé en glycine (Jaedhal., 1985) et que lintermédiaire était la
sarcosine (Jacoket al., 1987). L'AMPA n’est pas observé lors de la dégtmda du
glyphosate par ces deux souches pures. Le métatgotiePseudomonasp. PG2982 a été
étudié plus en détails avec la méme technique ysemdRMN CPMAS), en particulier pour
mettre en évidence l'influence de la source d’azate le métabolisme du glyphosate. La
souche dePseudomonasp. PG2982 a donc été cultivée sur un milieu gyadu sur un
milieu ammonium avec, dans les deux cas, du glygteo@narqué alfC) comme source de
phosphore (Jacokt al, 1987). Les auteurs ont ainsi pu montrer que logdg source d’azote
est le sulfate d’ammonium, la glycine, formée laoks la dégradation du glyphosate, est
utilisée intacte, directement pour la biosynthése gdurines et des protéines. Par contre,
lorsque la souche est cultivée sur un milieu glgciatilisée comme source d’azote), la
glycine issue du glyphosate n’est alors plus irdégtelle quelle dans les purines et les
protéines, mais est majoritairement cataboliséde systeme métabolique du pyruvate. Cela
a eté démontré toujours par RMN par la perte duquage des carbones du glyphosate,
atomes de carbone alors dilués dans la multitude wibees métaboliques du pyruvate
(contrairement au milieu riche en ammonium pouu&des>C du glyphosate sont retrouvés
quasi intégralement dans les purines). D’autregaaiganismes utilisant cette méme voie
métaboliquevia la sarcosine ont été plus récemment isolés : gusisouches de la famille
des RhizobiaceagLiu et al, 1991), desStreptomycessolés a partir de boues de stations
d’épuration (Obojskaet al., 1999) ou d’échantillons environnementaux (Dick Gtinn,
1995). Dans chaque cas, I'apport de phosphateganmues conduit & une inhibition de la
dégradation du glyphosate. La présence dans leeuniie phosphates inorganiques

entrainerait la non-expression des genes codamtlpaystéeme enzymatique de la C-P lyase
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rendant alors les cellules incapables de métabdksglyphosate (Livet al, 1991). Des
systémes de contrle et de régulation a différemtsaux métaboligues ont été mis en
évidence chez une souche mutanteriirobactersp. GLP1 (Pipke et Amrhein, 1988) et chez
une souche &lcaligenessp. GL (Lerbset al, 1990). Ainsi I'entrée, la vitesse et les voies de
dégradation du glyphosate seraient contréléesmstifm, par exemple, de la concentration de
phosphates inorganiques dans le milieu, de celleghphosate externe ou du taux
d’expression de la capacité dégradante de la saecdsa souché&treptomyceStC, elle, est
capable d'utiliser le glyphosate a la fois commarse de phosphore et/ou d’azote, la voie
métabolique restant inchangée. Ainsi en partamal’concentration assez élevée de 10 mM
en glyphosate comme seule source d’azote ou degobbws et d’azote, cette souche libére
jusqu’a 60 % de phosphates inorganiques au boti©deurs de dégradation (Obojsknal.,
1999).

I1.2.2 Transformation biologique du glyphosate en A MPA

La deuxieme voie met en jeu la formation « interiaiéel » de 'AMPA, métabolite
mis en évidence pour la premiere fois par Rueppal.(1977) a partir d’échantillons de sol.
Contrairement a la premiere voie, I'apport de phasps inorganiques n’inhibe pas la
dégradation de glyphosate, pouvant laisser pensercgtte voie a été développée par les
microorganismes pour répondre a un besoin de dégtadglyphosate en présence de ces
phosphates (Kishore et Jacob, 1987).

La premiere souche microbienne dégradant le glygtkoa été isolée a partir des
boues activées de la station d’épuration de l'ud@nsanto produisant ce composé par
Balthazor et Hallas (1986), le glyphosate constitua seule source de phosphore. Cette
souche, appartenant au genfdavobacterium, est capable de transformer quasi-
guantitativement le glyphosate en AMPA, qui estugesminéralisé par l'action d'une
phosphonate hydrolase libérant ainsi notammentahssphosphates et ammonium utilisables
par la souche. La présence de phosphates inorgeniginhibe pas la dégradation du
glyphosate en AMPA mais inhibe celle du AMPA.

Une autre souche tres active a été isolée du méite mil s’agit dePseudomonas
sp. LBr (Jacolet al, 1988). Elle est capable de dégrader efficacemeegiyphosate jusqu’a
des concentrations tres élevées de I'ordre de 20 Afi d’étudier le métabolisme de cette
bactérie, ces auteurs ont analysé des celluledilygges par RMN du solide, apres culture

sur un milieu contenant du glyphosate marqu&®@usource de phosphore). Ils ont pu mettre
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en évidence une particularité de cette souche guicelle d'utiliser les deux voies de

dégradation du glyphosate : la voie majoritairecedie de 'AMPA, qui est formé en grande

quantité mais qui est ensuite tres peu métabols&gie de la glycine, bien que mineure, est
€galement observée (environ 5 % du glyphosaterassformé en glycine). La capacité de
cette souche a dégrader le glyphosate est liée@nkzentration de phosphates dans le milieu
et aux besoins de la cellule en phosphore. D'agoeshes bactériennes utilisant cette voie
métabolique ont été recemment décrites (Singh &ké&ha22006), la dégradation étant plus ou

moins efficaces. LAMPA semble toujours dégradéspintement que le glyphosate.

Les souches fongiques jouent également un réle riamptodans la dégradation du
glyphosate, la premiére étude montrant cette cpacdté réalisée av@enicillium citrinum
(Zboinskaet al, 1992). Krzysko-Lupickaet al. (1997) ont également montré que parmi 26
souches fongiques isolées de sol testées, 7 peutrksdr le glyphosate comme seule source
de phosphore Trichoderma viridell, Trichoderma viridell A3g, Penicillumsp.,Alternaria
sp., Trichoderma harzianumScopulariopsissp. etAspergillus niger Le métabolisme des
trois derniéres souches a été étudié plus en slétadttant en évidence une forte dépendance
de la croissance des cellules et de la dégraddtiagylyphosate avec le pH initial du milieu (le
pH initial doit étre ajusté a 6 au départ pourevitne trop forte baisse du pH au cours de la
dégradation inhibant la croissance) et le passage I[AMPA comme métabolite
intermédiaire. Penicillium chrysogenum]ui, est le premier champignon décrit comme
pouvant utiliser le glyphosate comme source d’agidtienek et al, 2001). Avec les souches
fongiques, la question reste posée d’'une véritdéggadation ou d’'une incorporation dans la
biomasse. L'incubation dérametessp. en présence de glyphosate marqu&@uwa montré
une minéralisation de 8 % du glyphosate et unerpmation de 16,5 % dans le cytoplasme
(fraction glucidique) (Charnest al, 2004).

D’autre part le glyphosate peut étre métabolisé geatains végétaux, pommiers et
poiriers (Carlisle et Trevors, 1988). Le principagtabolite produit est 'TAMPA. Toutefois au
contact du sol, il est plus facilement adsorbédas particules qu’absorbé par les racines des

plantes (Hance, 1976).
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Les voies métaboliques du glyphosate, herbicideséitilepuis de nombreuses années,
ont été largement étudiées. Il semble que la plugas souches capables d'utiliser le
glyphosate ne le transforment que minoritairemenARIPA et majoritairement en sarcosine.
Toutefois, le AMPA est pratiguement le seul métabotietecté (et recherché) dans des
matrices environnementales du fait de sa faiblddmoadabilité et de sa persistance dans les
sols, la sarcosine étant facilement intégrée aaoésme central des microorganismes. Ceci
suggere éegalement que les constituants des solemewmoduler la métabolisation du
glyphosate. Quoiqu’il en soit, la rupture de lasken C-P reste I'opération essentielle pour la
dégradation du glyphosate, méme si l'action dezieme C-P lyase, dont I'expression et
I'activité sont fortement modulées par la présedeephosphates dans le milieu, reste mal

connue.

L’identification des métabolites issus de la dégtamh d’'un pesticide est importante
car ils peuvent étre encore plus toxiques ou plesiptants que le pesticide lui-méme. La
mésotrione se transformerait dans le sol en MNBAMBA d’aprés les études de terrain
réalisées par la firme la produisant: Syngenta.sD&tudes de photodégradation de la
mésotrione ont montré la formation d’autres comgogkest par conséquent intéressant de
déterminer quels métabolites potentiels intermédgipeuvent se former au cours de la
biodégradation de la mésotrione. Une rechercheibgohphique sur la biodégradation de
composeés de structure analogue a la mésotrione {oeés aromatiques nitrés) a donc été

réalisée pour avoir une idée des possibles métsoiormes.

41






ETUDE BIBLIOGRAPHIQUE - Biodégradation de compaa@satiques nitrés

BIODEGRADATION DE COMPOSES AROMATIQUES
NITRES

Les composés aromatiques nitrés tels que les hdrogs, nitrobenzénes,
nitrotoluénes sont utilisés dans de nombreusescagiphs industrielles (matiere premiere
pour la fabrication de colorants, polymeéres, prtedpharmaceutiques et pétroliers), agricoles
(pesticides) et militaires (explosifs). La majoridés composés aromatiques nitrés ainsi que
leurs produits de deégradation sont toxiques polwy gantes, les animaux et les
microorganismes (Haghighi—-Podeh et Bhattachary@6 195chmittet al, 2000), certains
présentant méme des propriétés mutagenes et qareesi (Woret al., 1976; Paddat al,
2003). lls constituent donc une menace pour I'’horeim&nvironnement. Certains composés
ont été classés dans la liste des polluants reobgrioritairement par ’Agence Américaine
de Protection Environnementale (EPA, 2007). Cepaind@mniprésence de ces composés
nitrés dans I'environnement a permis aux microoigyaas d’exploiter leur grande diversité
génétique et de développer différents mécanismeastmnsformer ou éliminer ces composés.
Cependant, trés peu conduisent a la minéralisgffanet al., 2004). lls jouent un role
important dans la dégradation de ces polluantsesdipersistants, car ils sont capables de les

utiliser comme nutriments.

Les composés aromatiques nitrés peuvent étre digyiadon différents mécanismes
biochimiques. lls ont longtemps été considérés cenmmgiractaires aux attaques par des
oxygénases par suite du caractere électro-attradielgroupement nitro, qui appauvrit le
cycle aromatique en électrons (Pelmont, 2005).dkanche, il a été montré que les composés
nitroaromatiques portant des substituants polaets que des fonctions alcool ou acide
carboxylique sont plus facilement biodégradablgmiis et Gibson, 1991 ; Jaét al., 1994 ;
Cartwright et Cain, 1959). La dégradation biologiqdes nitrodérivés peut suivre trois
stratégies différentes (Yat al.,2004 ; Symons et Bruce, 2006) :

» Oxydation du cycle aromatiquedans une réaction catalysée soit par une dioxggena
avec introduction simultanée de deux groupementiraxyle et élimination ou non du
groupement nitro en nitrite ; soit par une mono@ngse avec introduction d'un seul

groupement hydroxyle et élimination du groupeméindrsous forme de nitrites.
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e Réduction partielle du groupement nitro en fonction hydroxylaminevia un

intermédiaire nitroso.

* Réduction partielle du cycle aromatiqueconduisant au complexe de Meisenheimer

par addition nucléophile d’'un ion hydrure et éliation de nitrites.

Nous présenterons ici uniqguement quelques exenifilestrant les diverses voies
possibles de biodégradation de dérivés nitrés a@jusi le type de métabolites formés. La
biodégradation de nitrobenzéne, nitrophénol, nérnmate et nitrotoluene sera présentée plus
en détails. Il est a noter que plusieurs voies smtvent répertoriées pour un méme

microorganisme.

Ces différents meécanismes enzymatiques pourraidrg @npligués dans la
biotransformation de la mésotrione, qui est unwéenitré. Aucun schéma métabolique de
biodégradation de la mésotrione n'ayant en effétpgrbposé a ce jour, il nous a semblé
intéressant de voir quels étaient les métabolitépourraient se former lors d’'une attaque du

cycle aromatique ou du groupement nitro.

| OXYDATION DU CYCLE AROMATIQUE

Le cycle benzénique est fortement stabilisé par&wmrgie de résonance résultant de
la délocalisation uniforme des électrons dans Igano Son oxydation par voie chimique
nécessite des conditions drastiques. Le cycleoestfbis fragilisé par I'introduction d’'un ou
deux substituants oxygénés. De nombreuses bactélies quePseudomonadNocardia et
Aerobacteront été décrites comme capables d’oxyder en a#sele cycle aromatique en
catéchol grace a une dioxygénase. Certains micaoames PseudomonasBurkholderig
peuvent également, dans une réaction catalyséeump@armonooxygénase, introduire un
groupement hydroxyle sur le noyau aromatique, vemehainer deux réactions catalysées par
une monooxygenase pour conduire au catéchol (P&lrB0a5). Les composés aromatiques
comportant un ou deux groupements nitrés sont ggasibles aux réactions d’oxydation en
aérobiose et conduisent a la formation de prodotesrmédiaires possédant des fonctions
hydroxyle responsables de ruptures oxydatives alecy¥n introduisant ces groupements
polaires, le caractere hydrophile de ces composésawgmenté et leur dégradation est

facilitée.
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I.1 Réactions catalysées par une dioxygénase
1.1.1 Présentation

Les dioxygénases permettent l'introduction de datomes d’oxygéne sur le noyau
aromatique. Elles sont classées en deux catégbagsremiere incorpore deux groupements
hydroxyle sur le noyau aromatique en positotno I'un de I'autre en utilisant comme source
d’électrons un cofacteur d’oxydoréduction, le nicaimide adénine dinucléotide phosphate
(NADP). Le cis-dihydrodiol obtenu est ensuite converti en catéplao une déshydrogénase.
La deuxieme classe de dioxygénases, les catécBelidxygénases (voi®rtho) et les
catéchol 2,3-dioxygénases (vometg, prend en charge le catéchol en ouvrant le cycle
aromatique et en introduisant deux atomes d'oxyg@ndes endroits spécifiques. Des
réactions successives d’isomeérisation et d’hydatatonduisent a I'acide 3-oxoadipique et a

I'acide 4-hydroxy-2-oxopentanoique (Pelmont, 20@3gure 23).

VOIE ORTHO
H,0 o
Z >cooH COOH COOH \ COOH
0, > | O > ||To
/ X COOH X _C=0 c=o0 COOH
OH

C[ Acide 3-oxoadipique
OH

Catéchol VOIE META

\01 CHO HCHO

H,0
COOH f \ CH3  COOH
@OH L/(QOH M
/
OH Ao o HO
Acide 4-hydroxy-2-oxopentanoique

Figure 23 : Voies des catéchols (Pelmont, 2005)

Les deux produits finaux sont transformés par Eqwatéchuate 3,4-dioxygénase et

integrent le cycle de Krebs ou le métabolisme adeditate (Pelmont, 2005) (Figure 24).
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\
\

Osl \
<\COOH —_— COOH + CH3COOH
3
COOH Hooc” N\
Acide 3-oxoadipique Acide succinique Acide acétique
CH; COOH o
,\"/k — )I\ + CHaCHO
Ho” o HOOC CHs
Acide 2-oxo-4-hydroxypentanoique Acide pyruvique Acétaldéhyde

Figure 24 : Transformation des acides 3-oxoadipiquet 2-oxo-4-hydroxypentanoique (Pelmont, 2005)

1.1.2 Exemples de composés aromatiques nitrés
[.1.2.1 Le nitrobenzene

Le nitrobenzéne est utilisé comme matiere prenpeéte la fabrication d’aniline. Il est
aussi employé pour la synthese de pesticides, ar@eiats, huiles lubrifiantes et caoutchouc
(Yeetal.,2004).

Haigler et Spain (1991) ont étudié la capacité @pt ssouches bactériennes,
appartenant au genRseudomonagpossédant les voies de dégradation du toluénsniple
TOL) a oxyder le nitrobenzéne (NB). Toutes les sascsont cultivables en présence de NB a
condition gqu’une source de carbone soit apportkedgge). En revanche, seules cing souches
le dégradent, apres induction des cultures avetoldéne, selon deux voies métaboliques
impliqguant soit une dioxygénase, soit une monoorggée lors de I'étape initiale de

biotransformation. Seule la premiére voie seraguée plus en détails ici (Figure 25).
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NO,
spontané
NO, ] _OH
NO2 H / 3-nitrophénol
OH '
—_—T :
OH
g \
NO,
nitrobenzéne cis-dihydrodiol oH

(NB)

OH
3-nitrocatéchol

Figure 25 : Transformation du nitrobenzéne par desouches appartenant au genrBseudomonas
(Haigler et Spain, 1991)

Pseudomonas putid&l et Pseudomonassp. JS150transforment le NB en 3-
nitrocatéchol avec comme intermédiairecle nitrobenzéne dihydrodiol impliquant l'action
d’'une dioxygénase. Cette enzyme a pu étre miseviglereee par l'utilisation d’'une part
d’oxygéne marquéf0,) lors de la biotransformation (incorporation desixi atomes d&0,
sur le cycle aromatique), et d’autre part, d’'unacke mutantePseudomonagutida 39/D,
dans laquelle le gene codant pour I'enzyme transdot lecis-dihydrodiol en catéchol a été
supprimé. Avec cette souche mutéegitel,2-dihydroxy-3-nitrocyclohexa-3,5-diene a pu étre
clairement identifié. La formation de 3-nitrophérelégalement été notée : il résulte de la
décomposition chimique spontanée du dihydrodiole@ees souches, le 3-nitrocatéchol se

dégrade lentement mais aucun métabolite n'a éerads

1.1.2.2 Le 2-nitrotoluéne

La dégradation du 2-nitrotoluéne par la soueseudomonadS42, isolée par Haigler
et al. (1994b) a partir d'un sol contaminé par des neraenes, est initiée par une
dioxygénase (Figure 26), mais cette fois-ci, leugement N@Qva étre éliminé sous forme de

nitrites lors de la réaromatisation du cycle.
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CHy CHs CHs
NOy

NO, \NO, f OH
—_— OH
dioxygénass

HOH OH

2-nitrotoluene 3-méthylcatéchol

l( ’
COCHj

| COOH

= OH

acide 2-hydroxy-
6-oxohepta-2,4-diénoique

‘ CHSCOOH
Zon

acide 2-hydroxypenta

-2,4-diénoique

Figure 26 : Schéma métabolique du 2-nitrotoluene paPseudomonagS42 (Haigleret al.,1994b)

Cette souche est capable d'utiliser le 2-nitrotofu€omme seule source de carbone,
d’'azote et d’énergie. Le 2-nitrotoluene est convent 3-méthylcatéchol, aprés passage par
I'intermédiaire cis-dihydroxylé (action d’'une dioxygénase), qui élimispontanément le
groupement nitré sous forme d’ions nitrites. Le &mylcatéchol est ensuite oxydé par une
dioxygénase avec ouverture classique du cycle dirgmeaselon la voienetadu catéchol. Il
est a noter que seulement 50 a 75 % de la qualittgs nitrites théorique est retrouvée dans
le milieu, ce qui suggeére I'induction d’'un systeawif d’utilisation ou de transformation de

ces ions.

1.1.2.3 Le 2,4- et 2,6-dinitrotoluene

Le 2,4 et le 2,6-dinitrotoluéne sont des impuret@geures (mais aussi des produits de
dégradation) du 2,4,6-trinitrotoléne (TNT) qui astexplosif. Le 2,4-dinitrotoluene est aussi

un précurseur du toluéne diisocyanate, utilisé ¢psoduction du polyuréthane.
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Nishino et al. (2000) ont isolé de sites contaminés par desrdinitienes, deux
souches capables de minéraliser le 2,4-dinitrot@ugais aussi le 2,6-dinitrotoluéne par deux
voies différentes Burkholderia cepacialS850 eHydrogenophaga palleroniiS863. Quand
le 2,6-dinitrotoluéne constitue la seule sourcecddbone et d’azote, il est converti en 3-
méthyl-4-nitrocatéchol par une dioxygénase avamigéition simultanée d’ions nitrites. Cet
intermédiaire est ensuite oxydé avec ouverture yalecaromatique selon la voraetadu

catechol, conduisant a un dérivé mononitré (Figume

CHj CHj 0, CH,
O,N NO, 0, NO”  Ho NO, NO,
#} ©
OOH
NADH NAD* HO HO
2,6-dinitrotoluéne 3-méthyl-4-nitrocatéchol Acide 2-hydroxy-5-nitro-

6-oxohepta-2,4-diénoique

H,0

CH3COOH

COOH CHNO,

A
HO

Acide 2-hydroxy-5-nitropenta-
2,4-dienoique

Figure 27 : Schéma métabolique de biodégradation d2,6-dinitrotoluéne par Burkholderia cepacialS850
et Hydrogenophaga palleronidS863 (Nishincet al.,2000)

La voie de biodégradation du 2,4-dinitrotoluene gg8 mémes souches diverge apres
la premiére étape commune de dioxygénation condiuidans ce cas au 4-méthyl-5-
nitrocatéchol avec élimination concomitante d’iondrites (Figure 28). Le deuxieme
groupement nitro est éliminé également sous foriimag nitrites mais cette fois-ci suite a
I'intervention d’'une monooxgénase, avec formatiedal2-hydroxy-5-méthylquinone, qui est
a son tour réduite en 2,4,5-trihydroxytoluéne. Werure classique du cycle aromatique
intra- ou extradiol est ensuite observée avec foomade différents produits suivant le

microorganisme mis en cause.

Cette voie métabolique a été mise en évidence dizedres souches (Spanggatl
al., 1991 ; Haigleret al, 1994a). Les dinitrotoluéne dioxygénasedPdeudomonasp. DNT

et deBurkholderia cepacialS850 ont été caractérisées apres purificatiotepar(Suen et
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Spain, 1993 ; Haiglest al.,1994a) et il a été montré que le géne codant pesienzymes est
porté par un plasmide. Une étude approfondie meunéRurkholderia cepacid&R34 a montré
que cette bactérie sous pression constante deodihitene, avait détourné des enzymes de
diverses voies métaboliques pré-existantes poutréneh place une voie spécifique pour le
2,4-dinitrotoluéne, gu’elle métabolise et utilisemame source de carbone et d’azote (Johnson
et al, 2002). Les auteurs ont pu montrer que tous lemg&odant pour les différentes
enzymes neécessaires a la dégradation du 2,4-doliteme sont contigus et incluent

eégalement des régions lieées a la régulation deiamétabolique.

DNT dioxygenase  CH, monooxygenase
NOZ
NADH NAD+ HO NADH NAD* NADH NAD*
2,4-d|n|tr0t0|uene 4-methyl-5-n|trocatechol 2-hydroxy-5-méthylquinone 2,4,5-trlhydroxyto|uene

CH .
8 oxyggnase
% OH CHs
OH
COOH oHe” X
HsC

Acide 4-hydroxy-3-méthyl
hexa-2,4-dienoique

OH
S
CHO Acide 2,4-dihydroxy-5-méthyl-

HO COOH 6-oxohex-2,4-diénoique

Acide 2,5-dihydroxy-4-méthyl-
6-oxohexa-2,4-dienoique

Figure 28 : Schéma métabolique de biodégradation d2,4-dinitrotoluéne
(Haigler et al.,1994b ; Nishinoet al.,2000)

I.2 Réactions catalysées par une monooxygéenase
[.2.1 Présentation

Lors d’'une réaction catalysée par une monooxygenasgque atome d’oxygene
introduit sur le polluant apparait sous la formendgroupement hydroxyle, le deuxiéme étant
réduit en HO. Cette réaction nécessite souvent le NADPH cowofecteur.

1.2.2 Exemples de composés aromatiques nitrés
[.2.2.1 Le nitrobenzene

Lors de leur étude sur les capacités dégradatieessaliches dd’seudomonas

préalablement induites par le toluene, vis-a-visittwbenzéne (NB), Haigler et Spain (1991)
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ont mis en évidence, outre I'intervention initigleine dioxygénase chez certaines souches (cf

[.1), une autre voie métabolique impliquant une amxygénase (Figure 29).

.. KR-1

~
~
~
~

KR-1
OH PKOL A  NO,

4-nitrophénol
NO, PKO1

OH
OH

nitrobenzéne '/ 4-nitrocatéchol

NO,

(NB)  ~.. NO2 KR-1 -
OH
~" PKO1
on PKO1 ] o
3-nitrophénol 3-nitrocatéchol

Figure 29 : Schéma de biodégradation du nitrotoluém par P. mendocinaKR-1 et P. pickettiiPKO1
(Haigler et Spain, 1991)

Pseudomonas mendocidR-1 convertit le NB (18 M) en 3-nitrophénol (10 %) et 4-
nitrophénol (63 %) apres 5 heures d’incubation. Bases de 4-nitrocatéchol ont pu étre
également observées par HPLC. Cette voie a étérmmeaf par incubation directe du 3- ou 4-
nitrophénol qui a conduit au 4-nitrocatéchol.

Des cultures induites sur toluene &seudomonas pickettiPKO1 catalysent la
conversion du NB en 3- ou 4-nitrocatéchol avec fdram intermédiaire de 3-nitrophénol et
de traces de 4-nitrophénol. L'incubation dans Ié&nms conditions du 4-nitrophénol conduit
au 4-nitrocatéchol et celle du 3-nitrophénol auitBsnatéchol avec présence de traces de 4-
nitrocatéchol. Les nitrocatéchols sont ensuiteel@@nt dégradés sans qu’aucun métabolite

n'ait put étre détecté par HPLC.

La formation conjointe, avec ces deux souches, -det 3l-nitrophénol montre que
l'attaque initiale du cycle aromatique par une nuxygénase est peu spécifique. Les
enzymes responsables de la deuxieme incorporafiom groupement hydroxyle sur les
nitrophénols ont été identifiées comme étant ureetee monooxygénase ou une phénol

hydrolase. Dans ces deux cas, le groupement rigsd pas éliminé dans les premiéres étapes.
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[.2.2.2 Le 4-nitrophénol

Les nitrophénols, en particulier K-nitrophénol, sont des polluants importants de
'environnement issus d'effluents industriels ou da dégradation de pesticides

organophosphorés tels que le parathion ou le n@zhathion.

Plusieurs souches pures aérobies ont été étudoéedqur capacité a dégrader le 4-
nitrophénol. Deux voies métaboliques principalet @8 identifiées mettant toutes les deux
en jeu l'action initiale d’'une monooxygénase et duoeant toutes les deux a l'acide
maléylacétique avec élimination quantitative d’ionisites. La premiére, plus commune chez
les bactéries a Gram négatif, conduit a la formmatiatermédiaire d’une hydroquinone,
certainementvia une 1,4-benzoquinone avec élimination d’ions teiri (Figure 30).
L’hydroquinone est ensuite oxydée par une dioxygémsour conduire a un composé ouvert :
I'hnydroxymuconique semialdéhyde, qui est converth @cide maléylacétique. La
monooxygénase impliquée a été partiellement peréiécaractérisée (Spain et Gibson, 1991 ;
Chauharet al, 2000).

OH

4- nltrophenol OH 4-nitrophénol OH
MONOOXygénase.
monooxygenase (hydro)%/?ase) 1,2,4-trihydroxybenzéne
dioxygénase
OH
4-n|tr0phenol 4-nitrocatéchol benzéne-1,2,4-triol
(©) COOH
2 COOH
H0 | —» Cycle
2NADP NO; TCA
o OH o
2NAD . ] »
hydroqumone COOC':{ o acide maléylacétique

dloxygenase

OH
hydroquinone y-hydroxymuconlc semialdéhyde

Figure 30 : Voies de biotransformation du 4-nitropl&nol (Spain et Gibson, 1991)

Dans la seconde voie, plus commune chez les bestéi Gram positif, le 4-
nitrophénol est oxydé par une premiere monoooxyggeea 4-nitrocatéchol, qui est oxydé a
son tour, avec élimination simultanée d’ions resjten benzene-1,2,4-triol par une deuxiéme
monooxygénase (Figure 30). Ce composé est enswtrtgar une dioxygénase agissant sur
le cycle aromatique pour donner l'acide maléylapéti (Jainet al, 1994). Les deux étapes

successives de monooxygénation sont catalyséesnpaseule enzyme a deux composantes
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comprenant une flavoprotéine réductase et une magge Cette enzyme a été mise en
évidence cheBacillus sphaericudS905 (Kadiyala et Spain, 1998) et plus récemroeet
une bactérie Gram négat8erratiasp. DS001 (Pakalet al.,2007).

1.2.2.3 Les nitrobenzoates

Les nitrobenzoates sont des intermédiaires de @&gathde colorants et de
médicaments, mais ils peuvent également étre desboiites obtenus lors de la dégradation

du nitrotoluéne.

Ces composés peuvent étre également dégradés ip@rvEntion initiale d'une
monooxygénase. La dégradation du 3-nitrobenzoatel@ax souches dNocardia conduit
d’abord au 3-hydroxybenzoate avec élimination camtante d’ions nitrites, puis au
protocatéchuate en deux étapes successives de rygéoation (Cartwright et Cain, 1959).
Le protocatéchuate est ensuite clivé classiquepamine dioxygénase (Figure 31).

coo coo coor coor
NO,
J o: b
—_— —_— —_—
CHO
NO, OH OH HOOC OH
OH

3-nitrobenzoate 3-hydroxybenzoate protocatéchuate  2-hydroxy-4-carboxymuconic
-semialdéhyde

Figure 31 : Schéma métabolique du 3-nitrobenzoateap une souche appartenant au genrdlocardia
(Cartwright et Cain, 1959)

A noter que les monooxygénases peuvent aussigiaitanitialement a un substituant
du cycle aromatique et laisser le noyau aromatiouiact, comme dans le cas de la
dégradation du nitrotoluene, conduisant ainsi autrdbbenzoate (Haigler et Spain, 1993)
(Figure 32).
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protocatéchuate 4-hydroxylaminobenzoate 4-nitrosobenzoate

Figure 32 : Schéma métabolique de dégradation duditrotoluéne (Haigler et Spain, 1993)

I REDUCTION DU GROUPEMENT NITRO

La réduction du groupement —N®st une premiére étape de dégradation des dérivés
aromatiques nitrés relativement commune, qui cdrghit a la minéralisation du composé,

soit & 'accumulation de métabolites dont certaimst cytotoxiques et/ou mutagenes.

Deux types de nitroréductases existent et soréréificiées par leur capacité a réduire

les groupements nitro en présence ou en absencgyéioe (Somervillet al, 1995) :

» Les nitroréductases de type |, insensibles a I'exygy catalysent une série de réduction
a deux électrons du groupement -NEnduisant successivement aux dérivés nitroso,
hydroxylamino et amino. Cette réduction peut dompmduire aussi bien en aérobiose qu’en

anaérobiose (Figure 33).
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Figure 33 : Mécanisme de réduction du groupement tro par une réductase de classe |
(Esteve-Nunezt al.,2001)

Le dérivé nitroso, tres réactif, est souvent difia isoler ou méme a détecter, mais
les intermédiaires hydroxylamino ont, eux, été idi&s a plusieurs reprises. Ces composeés
peuvent également subir un réarrangement enzyneatigar une mutase du type
réarrangement de Bamberger (Figure 34), qui va womda la formation de dérivés
aminophénol, qui sont de bons substrats des dimaggs ouvrant ensuite le cycle

aromatique.

NH NH,
H
Y ] H,0 OH
N4 NS
N N
/ H*
H+
—W>
H,0

™~

NH NH,
@ H,0
H+

Figure 34 : Réarrangement de Bamberger

OH

* Les nitroréductases de type Il, sensibles a I'orggecatalysent une réduction a un
électron qui géneére un radical anion nitré, quiéagir avec I'oxygene de I'air pour donner un

ion superoxyde tout en régénérant le composé paiteé@t(Figure 35).
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Figure 35 : Mécanisme de réduction du groupement frbo par une réductase de classe Il
(Esteve-Nunezt al.,2001)

1.1 En aérobiose
[1.1.1 Le nitrobenzéne

Pseudomonas pseudoalcaliged&gl5 se cultive sur nitrobenzene comme seule esourc
de carbone et d’azote. Cette souche attaque lebeitzene grace a une nitroréductase
(flavoprotéine fortement liée au co-facteur FMN)pnduisant a la formation de
I’'nydroxylaminobenzéne sans formation d’anilinegfiie 36). Ce métabolite subit ensuite un
réarrangement par une mutase donnant I'aminophéowkspondant (Somervillet al,
1995). Cette hydroxylaminobenzene mutase a ét&téaisee apres clonage et séquencage
des génes correspondants et son mécanisme d'aatiete étudié (Heet al, 2000).
Contrairement a la réaction chimique, le mécanismeymatique est intramoléculaire avec
transfert du groupement hydroxyle issu du groupénigmroxylamino et non de l'eau
(Nadeauet al, 2003). L’'aminophénol est ensuite oxydé par umxydjénase avec ouverture

du cycle aromatique et élimination ultérieure d’aommaque (Figure 36).
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Figure 36 : Schéma de dégradation du nitrobenzénenpliquant une nitroréductase

Il est également possible lors de la réduction ilebenzéne d’'aboutir au dérivé
aminé correspondant en utilisant soit des cons@Hallas et Alexander, 1983), soit des

souches pures (Schackmann et Mdller, 1991).

[1.1.2 Le 2,4,6-trinitrotoluene

Le 2,4,6-trinitrotoluene (TNT), largement utilisé &ant qu’explosif (particulierement
durant la seconde guerre mondiale), est un compés&citrant a la source de fortes
contaminations du sol et des eaux souterrainess@olement sur les sites de production mais
aussi sur de nombreux sites militaires (concemwtnatipouvant atteindre jusqu’'a 100 mg/L
dans l'eau et 12 g/kg dans le sol sur certains)sifeortement toxique et mutagene, le TNT a
fait 'objet de tres nombreuses études sur sonrdedans I'environnement au cours de ces
20 derniéres années (Esteve-Nune¢zal., 2001 ; Heiss et Knackmuss, 2002 ; Symons et
Bruce, 2006).

Ce composé est difficile a biodégrader du fait dessucture : la symétrie de la
localisation des groupements —N&ur le noyau aromatique (encombrement stériquég et
forte déficience en électrons du noyau aromatique au caractére électro-attracteur des
groupements —NOrendent difficile son attaque par des oxygénaBes. contre, la forte
polarisation de la liaison N-O qui confére une geapositive a I'atome d’azote ainsi que la
forte électronégativité de I'oxygene rend le graupat facilement réductible (Esteve-Numez
et al.,2001) (Figure 37).
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Figure 37 : Dégradation aérobie du TNT par des baéries (Esteve-Nuneet al.,2001)

La plupart des bactéries aérobies capables de db¥gta TNT commencent par
réduire un premier groupement nitro de la molé¢miajoritairement celui en positiqrara,
plus facilement réductible) en fonction nitrosor¢raent détectable car ces composés sont
bien meilleurs substrats que les dérivés nitrésrespondants (Racet al, 2005)),
hydroxylamine et éventuellement amine. Un deuxigmoeipement nitro peut ensuite étre a
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son tour réduit avec certaines souches suivamhé&ses intermédiaires, mais la réduction au-
dela du diaminonitrotoluene n'a pas été observée.ptésence d’'oxygéne va également
favoriser les réactions de condensation abiotiquediotiques entre les especes reduites
réactives pour former des composeés récalcitrantsyge nitro- et/ou aminoazoxytoluene
(Esteve-Nuneet al., 2001 ; Popesket al, 2004) (Figure 37) ou méme des dérivés de type
biphényle (Paket al, 2000 ; Stenuitet al, 2006), qui vont empécher la minéralisation.
D’autres voies de détoxification ont été mises eiance a partir de ces intermédiaires
réduits chez certaines souches et dans certaineditions : production de 2-amino-4-
nitrotoluéne paBacillus sp. etStaphylococcusp. avec élimination simultanée d’ions nitrites
(Kalafut et al, 1998), ce composé pouvant ensuite servir detrstbd des oxygénases ;
production de 2,6-dinitrotoluene par une culturaten{Popeskeet al, 2004) ; acétylation du
2,4-diamino-6-nitrotoluene p&seudomonas fluorescepsur donner le N-acétylamino-2-

amino-6-nitrotoluene qui s’accumule dans le mili@ilcrease et Murphy, 1995) (Figure 37).

Contrairement aux bactéries, plusieurs souchesdoag ont montré des capacités de
minéralisation du TNT a condition que les concditrs en polluant ne soient pas trop
fortes.Phanerochaete chrysosporiumété la premiere souche étudiée. Les premicape®t
de dégradation correspondent également a des i@ukicsuccessives des différents
groupements nitro du cycle aromatique. L'implicatide réductases mais également de
lignine et de manganése peroxydases pour les etttpesures de dégradation ont été mises

en évidence (Esteve-Nunetal.,2001).

[1.2 En anaérobiose

Dans des conditions anaérobies telles que cellemnirées dans les boues de stations
d’épuration ou dans certaines zones du sol, lactémudes dérivés nitrés est beaucoup plus
efficace et rapide que dans des conditions aérohis conduit généralement au dérivé
totalement aminé correspondant. Par contre, ceietesst beaucoup plus difficilement
transformé dans ces conditions en raison de sehrefisomere donneur (Mc Cormiekal.,
1976) et s’accumule dans le milieu. Cependantdés/és aminés sont moins toxiques que

leurs analogues nitrés.

[1.2.1 Le nitrobenzéne

Le nitrobenzene est réduit quantitativement enranilqui s’accumule dans le milieu.

Il nest donc pas minéralisé (Razo-Floedsal., 1999). Seul un procédé en deux étapes, la
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premiére anaérobie pour conduire a I'aniline etdaxieme aérobie pour transformer I'amine

aromatique, permet de minéraliser le nitrobenz&iekél et al.,1993).

[1.2.2 Le 2,4,6-trinitrotoluéne

En conditions anaérobies, la réduction du TNT ast papide et plus compléte allant
généralement jusqu’au 2,4,6-triaminotoluéne (ce gsi impossible en aérobiose) par
réduction séquentielle des différents groupemeriti ren groupement amineia des
intermédiaires hydroxylamino (Mc Cormiek al, 1976 ; Esteve-Nunezt al., 2001 ; Yinet
al., 2005), les enzymes impliguées étant les mém&s cqaérobiose. L'absence d’oxygene
évite en plus la formation de composés de polymagois. Le 2,4,6-triaminotoluéne est donc
généralement l'intermédiaire obtenu (Figure 38)pé&wlant aucune preuve concluante de la
minéralisation de ce composé n’'a été apportée eizanche, I'incorporation irréversible par
liaisons covalentes de ce composé ou d'intermédiditydroxylamino avec des substances
humiques et des particules de sol chargées a @wéd® et serait méme une voie majeure du
devenir du TNT dans I'environnement (Heiss et Kmagg&s, 2002 ; Newcombe et Crawford,
2007).
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Figure 38 : Voies métaboliques de la dégradation dUNT par des bactéries en anaérobiose
(Esteve-Nunezt al.,2001)
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D’autres réactions ou métabolites ont été mis(asgwdence chez certaines souches

bactériennes a partir des dérivés réduits ou du TNmMéme : oxydation du méthyle de la
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chaine latérale du TNT en acide carboxyligue cRseudomonasp. JLR11 suivie ou
accompagnée de réactions impliquant I'éliminatidiong nitrites dans le milieu (Esteve-
Nunez et Ramos, 1998) ; accumulation de toluen®paulfovibriosp. B avec un mécanisme
proposeé, sans aucune preuve, correspondant a desnidations successives du 2,4,6-
triaminotoluéne (Boopathy et Kulpa, 1992) ou forimat de dérivés phénoliques sans
certitude du composé parent dégradé en présenCdodiidium bifermentanglLewis et al.,
1996).

Plusieurs nitroréductases impliquées ont été caiaées et les génes correspondants
clonés. Des exemples récents sont ceux de PnrA Elsendomonas putidalLR11,
flavoproptéine NADPH dépendante (Caballebal, 2005), et de NitA cheZlostridium
acetobutylicumATCC 824 (Kutty et Bennett, 2005), flavoprotéindDH dépendante, qui
sont toutes deux capables, entre autre, de tramsfole TNT en 4-hydroxylamino-2,6-
dinitrotoluene. Les alignements d’ADN des difféesnhnitroréductases caractérisées semblent
montrer trois domaines conservés correspondantsiéas d’interactions avec le donneur
d’électrons, le cofacteur et le composé nitré.stl @ souligner également qu’elles montrent

toutes une attaque préférentielle du groupemert situé erpara du toluéne.

I REDUCTION PARTIELLE DU CYCLE AROMATIQUE

Une troisieme stratégie a été mise en évidence dmmedques cas lors de la
biodégradation aérobie de dérives trinitrés. La@née de trois groupements -NGrtement
électro-attracteurs semble suffisante pour renglreytle aromatique suffisamment déficient
en électrons pour pouvoir subir une attaque nutiémpl y a alors formation d’'un complexe
de Meisenheimer monohydrure ou méme dihydrure (Ei§Q). Ces composés prennent alors
une couleur rouge orangeée, portent une (monohydouréeux (dihydrure) charges négatives
et perdent donc leur caractére aromatique. Ils geiudtre des métabolites finaux (Vorbetk
al., 1998) ou bien retrouver leur aromaticité par @lation d’'un groupement nitro,
conduisant ainsi a un dinitrotoluéne qui peut étreéralisé (Frenclet al, 1998 ; Haidour et
Ramos, 1996) (Figure 38). Dans ce dernier casgeféee la couleur orangée du milieu
s’accompagne de la détection d’'ions nitrites. Cettection a été mise en évidence pour la
premiere fois avec la réductase purifié&mterobacter cloacaequi réduit le TNT en
complexe de Meisenheimer avec oxydation concongtdet NADPH et élimination d’ions
nitrites (Frenctet al, 1998). Elle est donc bien catalysée enzymatiqgnéme
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Figure 39 : Réduction partielle du cycle aromatiqudors de la dégradation du TNT par des bactéries en
aérobiose (Esteve-Nuneet al.,2001)

Ces quelques exemples ont pour but de décrire tdabolites potentiels formés a
partir de composés aromatiques nitrés et leurs svaike biodégradation. Ce type de

métabolites pourrait étre formé avec la mésotriang,posséde une structure analogue.

Les voies métaboliques peuvent étre fortement r@eslifdans I'environnement en
raison de la diversité des microorganismes présenhtes interactions ayant lieu entre le sol
et le pesticide qui conditionnent sa minéralisatidh est par conséquent important de
connaitre le comportement d’'un polluant dans le &¢&he étude sur I'adsorption de ces

COMpOsEs ainsi que les parametres qui la régissmrtdonc nécessaires
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ADSORPTION DE POLLUANTS ORGANIQUES SUR LES
SOLS

Les interactions des polluants organiques ave®lleeanditionnent leur rémanence
ainsi que leur cinétique de transfert et de transébion. Ces interactions sont multiples et
liées a la nature physico-chimique de la molécinsi aju’aux conditions pédoclimatiques et
aux facteurs physico-chimiques environnementaux, (f#npérature, concentrations du
polluant, conditions rédox). Lors des processugralesfert dans les sols, les polluants ont
tendance a diffuser lentement dans les matricemnagges et inorganiques avec lesquelles ils
peuvent interagir de maniére plus ou moins foree plis, ces polluants peuvent s’accumuler
dans des microfissures et des microcavités inaibbessaux microorganismes et a leurs
enzymes. Les taux de biodégradation sont alors@eéstpar la vitesse de désorption plus que

par l'activité dégradative des microorganismes.

Aprés une breve présentation des principaux coastis du sol et de leur influence
sur les propriétés d’adsorption des polluants dgyess, nous exposerons les données de la
littérature concernant [l'adsorption des herbicideppartenant a la famille des
benzoylcyclohexane-1,3-diones puis du glyphosaés. ¢onséquences des interactions sol-

pesticide sur la biodisponibilité seront aussi éxéms.

| PRESENTATION GENERALE DES SOLS

Un sol est un milieu triphasique (solide-liquidezpaans lequel le pourcentage de
solide varie entre 40 et 70%. Les sols possedentai@positions et des structures complexes
qui varient selon les conditions climatiques, togajues et selon la nature de la faune et de
la flore. Les constituants des sols, de part lauerdité, contribuent de facon décisive au
devenir des polluants organiques et inorganiqueag@e constituant du sol va moduler seul
ou de facon combinée l'adsorption et la biodispiitébdu polluant, en fonction de son

caractére plus ou moins ionique.

Les constituants les plus représentatifs des swis:da matiére organique (MO), les

argiles (principalement cationiques), les oxydeslest hydroxydes métalliques. Les sols
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sédimentaires ou limoneux contiennent une partitng®rtante de silice, retenant moins les

produits phytosanitaires.

I.1 La fraction organique

La matiere organique (MO) est un constituant imgdridu sol. Elle est en général
plus abondante dans la partie supérieure du selpeésente en moyenne de 1,5 a 4 % de la
masse d’un horizon superficiel, avec quelques séks particuliers ou la teneur en matiére
organique peut atteindre 9 a 10 %. Outre son ri@elans les relations entre le sol et les
plantes, ainsi que dans la structure du sol, efelitionne souvent le devenir des pesticides
non polaires. La matiere organique est sans cesgelée, décomposée chimiguement et sous
I'action de la micro et macroflore. Sa décompositi@rie selon la température, le pH (dans
un sol au pH acide, la matiere organique n’estdg@®mposée), I'aération et la teneur en eau
du sol. Les substances humiques (SH) constitueritaldion polymérique de la matiere
organique et jouent un rble déterminant dans leenievdes polluants. Les SH sont
traditionnellement classées en trois groupes eatifimde leur solubilité dans I'eau, de leur

pH de solubilisation et de leur poids moléculaire :

e l'humine de couleur noire est insoluble dans I'epiel que soit le pH. Son poids

moléculaire est supérieur a 100000.

* Les acides humiques (AH), bruns ou noirs, sont ldetu en milieu basique et
insolubles dans le domaine des pH acides (pH<2)r peids moléculaire est compris entre
10000 et 100000.

* Les acides fulviques (AF), jaunes, sont solublessd@&au quelle que soit la valeur du

pH. Leur poids moléculaire est compris entre 1QC&060.

Méme si la séparation de ces trois fractions esratipnnelle, elle n'indique pas
'existence de 3 types réellement distincts de md&s organiques, la structure des
substances humiques restant mal définie et sujeh@ioverse. Elle est considérée suivant les
écoles, comme un assemblage polymérique pour Eesune association supramoléculaire de
molécules de diverses tailles aux fonctions vargms les autres ou correspond a un modele
de type micellaire pour les troisiemes (Suttonpistto, 2005). Il est de ce fait difficile de la
représenter par une formule moléculaire. Plusimwodeles ont été proposés ne présentant en

général que des séquences de structure humiqudeawsgprincipales fonctions chimiques.
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Ces différentes séquences se distinguent notampaenfa nature et la teneur en fractions
aromatique et phénolique et par la présence depgments carboxylique, quinone et de

dérivés aminés peptidiques (Figure 40).
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Figure 40 : Modéles d'un acide humique (a) (Stevean, 1982) et d'un acide fulvique (b) (Buffle, 1988)

Les substances humiques ont gharge de surfaceglobalement négative en raison

des fonctions carboxylate et hydroxyle présentes. €&hanges cationiques et protoniques sur
ces fonctions permettent la liaison entre les sutosts humiques et les cations solubles du

sol. Toutefois, du point de vue macroscopique, @ pfésente uparactere hydrophobequi

la différencie d’autres constituants du sol comesedrgiles ou les hydroxydes métalliques.

De nombreux produits phytosanitaires peuvent, i®werrons, interagir avec la MO.
Aussi, la teneur et la composition de la MO d’'uhsgut contribuer plus ou moins fortement
aux meécanismes d’adsorption/désorption de polluanggniques et/ou inorganiques. La
matiére organique n’est majoritairement pas lilmesdles sols mais forme avec les fractions
argileuses des complexes appelés complexes angihiges. Ces complexes augmentent la
capacité d’échange cationique (CECYu sol et sont susceptibles de jouer un role alésd

les propriétés d’adsorption des produits phytosaes.
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|.2 La fraction minérale

La structure du sol dépend de I'assemblage de t&rmaarganique et des particules
minérales en agrégats. Les microorganismes, leefatitles racines déplacent et organisent
ces agrégats organiques et minéraux. Trois typ@adieules minérales sont distingués selon

leur taille :

* Les argiles (taille < 2um), dont la surface spgaii est en général élevée (jusqu’a 800
m?.g"%)

e Leslimons (2 um < taille <50 pm)

* Les sables fins (50 um < taille <2 mm)

Chague sol posseéde des proportions d'argiles, menk et de sables qui lui sont
propres et permettent de les regrouper en classest la texture du sol (Figure 41).

0 20 45 85 100%

1: Sable ; 2 : Sable limoneux ; 3 : Sable argiledix Limon léger sableux ; 5 : Limon moyen sakle6 :
Limon sablo-argileux ; 7 : Limon argilo-sableu& ; Limon léger ; 9 : Limon moyen ; 10 : Limon degix ; 11 :
Argile sableuse ; 12 : Argile ; 13 : Argile limorsau; 14 : Argile lourde.

Figure 41 : Texture d’'un sol

La texture et la structure d’'un sol conditionnezg propriétés physiques et chimiques.
Nous nous sommes uniquement intéressés par laauitargiles. Ce choix a été motivé par
'importance que les argiles pourraient jouer ses propriétés d’adsorption de pesticides

ionisables tels que le glyphosate et la mésotrione.
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1.2.1 Les argiles

Elles proviennent de la fragmentation des rochdsysntaires, et sont composées de
minéraux spécifiques (silicates d’aluminium plus wwins hydratés) qui présentent une
structure feuilletée (phyllosilicates). Elles pentvesprésenter jusqu’a 40% d’un sol agricole.
Les feuillets sont constitués de couches d'octae{{OH), avec M = Al, Mg...) et de

tétraedres (Sig) reliées par les atomes d’oxygene (Figure 42).

(b)
(a)
o Oxygene

{(d) (e)

O Hydroxyls .- Aluminums, Magnesioms, atc.

Figure 42 : Eléments structuraux des tétraédres (Bb,c) et des octaedres (d,e)

Les tétraedres (T) (Figure 42a) sont formés d'wmat de silicium entouré de quatre
atomes d'oxygéne. lls s’agencent en se partagessitatomes d'oxygene en mailles
hexagonales (Figure 42b et c). Les octaedres (@) cmmposés d’'un cation central bi ou
trivalent (AP, F€*, Mg®*...) et de six groupements OKFigure 42d et e). Les tétraédres et
les octaédres s’agencent pour constituer des ceuétigure 43). Les couches peuvent étre
neutres ou chargées négativement, compensées pamatiens qui se logent dans I'espace
entre les couches. La charge de la couche dépargliistitutions de cations dans les feuillets

T et O. La structure des feuillets détermine cglle minéraux et leurs propriétés adsorbantes.
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2.70

=

2.64

Figure 43 : Agencements des tétraédres et des oadegs

Les argiles sont classées en trois grandes fansilles la distance entre les feuillets :
0,7, 1 ou 1,4 nm. Cette distance peut par conségaeier quand l'argile est hydratée ou au
contraire asséchée, d’'ou le terme souvent rencardiérgile gonflante ». Les argiles les plus

communes sont:

* la kaolinite (0,7 nm) de ‘formule’ simplifiée £sAl ;(OH)s.
e la montmorillonite (1 nm) de ‘formule’ D;10Al5:3Mg1/3Nay3(OH),.

» le groupe des chlorites (1,4 nm) de ‘formule’ gateBy, ¢Z,0:0(0OH, O} avec A = Al,
Fe, Li, Mg, Mn ou Ni et Z = Al, Fe et/ou Si.

La distance séparant deux feuillets, ou distant@-iamellaire, est un des parametres
majeurs permettant d’évaluer I'adsorption ou I'mtdation de pesticides dans les argiles.
Enfin, dans la fraction argileuse d’'un sol, deumities de matériaux se distinguent par des
propriétés d’échange ionique différentes, propsiétiterminantes dans la rétention de
polluants possédant une charge électrique:

* les argiles cationiques échangeuses de cations,

* les argiles anioniques ou Hydoxydes Double Lanrekaiechangeuses d’anions.

Outre des charges de surface opposées, ces avgilgsprésenter des surfaces

spécifiques différentes.

1.2.2 Les argiles cationiques

Les argiles différent, nous I'avons vu, selon ladure du feuillet : on distingue les
argiles 1/1 (1 couche tétraédrique + 1 couche dotage : T/O), les argiles 2/1 (2 couches
tétraédriques pour 1 couche octaédrique : T/O/T¢strgiles 2/1/1 (2 couches tétraédriques

pour 2 couches octaédriques : T/O/T/O) (Figure #d% argiles cationiques sont classées en
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fonction de la combinaison de leurs feuillets, dtian dans I'octaédre, de la charge de la
couche et des entités chimiques occupant I'espaeefoliaire : eau, cations, etc.

Cavité hexagonale

Type T/O/T

14 A
O oxygéae ou hydroxyle
®  Aluminivm

e silicium

¥ .?..-—-'.\.“__3-_ ™ 3
a __.e..-;a!.‘m-r.sy

Type T/O/T/O

Figure 44 : Structure des argiles cationiques
* Argiles 1/1 ou T/O

Chaque feuillet posséde une couche tétraédriquxiéssa une couche octaédrique.
Ce groupe dargile se caractérise par un taux dstgution cationique tres faible. Cette
substitution n’existe pas dans la couche tétragdrignais uniquement dans la couche

octaédrique ot Al peut étre remplacé par Feou Ti*. L'association des deux feuillets se
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fait par des liaisons hydrogene Si-O---HO-Al. Laokaite est une argile possédant cette

structure.
* Argiles 2/1 ou T/O/T

La structure 2/1 est composée de 2 couches téimaédret d’'une couche octaédrique,
avec la seconde couche T renversée par rapporipeeiaiere. La muscovite, lillite et les

montmorillonites sont des exemples d’argiles possédette structure.
* Argiles 2/1/1 ou T/O/T/O

Elles sont formées par un empilement de feuillesype brucite (T/O/T) alternant
avec les couches octaédriques (O). Les chloriteggmt étre classées dans cette catégorie.

En réalité, il existe au sein des d’argile 2/1 maigtout 2/1/1 une grande variabilité

dans les structures des feuillets.

Quel que soit le type d’argile, la cohésion entiefeuillets est assurée par des liaisons
ioniques et des liaisons hydrogéne.

Enfin, la surface spécifique des argiles catiorsqpeut atteindre 800 g pour
certaines montmorillonites (Chamayou et Legros 91@lvet, 2003). Les kaolinites ont des
surfaces spécifiques parmi les plus faibles deteardg.a CEC est, quant a elle, fonction de la
charge des feuillets. Elle dépasse rarement 90 1b@qg d’'argile. Les ions échangeables

appartiennent aux familles des alcalins, alcalaroeux et métaux de transition.

Remarque dans certains cas, des produits phytosanitpmssédant une charge

positive peuvent s’échanger en lieu et place d'mBsalliques.

1.2.3 Argiles anioniques

Les données concernant les argiles anioniquesesargites de la thése de J. Inacio
(2002).

Ces argiles se retrouvent rarement dans I'envinoreme sous la forme de gisements.
Elles appartiennent au groupe minéral des hydiitgal¢[MgsAl(OH)1¢]CO3, 4H,0) et des
pyroaurites. La description de ces minéraux peaet faite a partir de la brucite Mg(OHyu
les ions Mg* sont en coordinance octaédrique avec six atonms/géne des groupements

hydroxyle. Les feuillets hexagonaux sont constitdéxtaedres Mg(OH) accolés par les
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arrétes, de maniere coplanaire. La substitution dation divalent par un cation trivalent crée
une charge positive au niveau des feuillets "([MW" (OH)*") (Figure 45).
L’électroneutralité est assurée par la présencaialia (A) accompagnées de molécules d’eau,
situés dans I'espace inter lamellaire (fX, nHOJ*). M" est un cation métallique divalent,
M" est un cation métallique trivalent. X est le taie substitution. Les anions les plus
rencontrés sont : GO, CI', NOs et SQ7".

Bomaine
- interlamellaire
[ Xy 01O

Figure 45 : Structure des argiles anioniques

La capacité d’échange anionique dépend de la valeuX et peut atteindre jusqu’a
400 meqg/100 g d’argile, valeur 4 fois supérieuelle des argiles cationiques. Elle varie en
fonction de I'anion inter lamellaire. Pour autales surfaces spécifiqgues mesurées pour ces
matériaux sont généralement inférieures a cellssadgles cationiques, de I'ordre de 20 a 80
m?/g.

L’intérét majeur de ces argiles dans des étudedsdiption est qu’elles peuvent étre
synthétisées, obtenues pures et parfaitement éasses. Elles constituent donc des outils de
choix pour la validation de méthodes analytiquesulei d’adsorption ou d’évaluation de la
biodisponibilité d’'un pesticide.
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I LES PHENOMENES D’ADSORPTION

1.1 Généralités

Il ne serait question dans ce paragraphe de famebilan exhaustif des mécanismes
mis en jeu lors de phénomeénes d’adsorption ou d®rgéon. Seules les grandes lignes

permettant une premiere lecture des résultats daunes d’adsorption seront rappelées.

L’adsorption est un phénomeéne de transfert d'ures@Hiquide contenant I'adsorbat
vers une phase solide avec rétention des solutassarface de I'adsorbant. Ce processus

comprend plusieurs étapes (Figure 46).

eau libre

eau lide &

Figure 46 : Etapes de transfert d’'un soluté lors deon adsorption

L'étape 1 est le transfert de la particule de lacbe externe d’hydratation vers la
couche interne. L'étape 2 correspond au déplacerdenteau liée jusqu'a l'adsorbant.
L'étape 3 est la diffusion a lintérieur de l'adbant sous linfluence du gradient de
concentration et enfin I'étape 4 présente I'adsomptdu soluté dans un micropore. On
détermine, lors de I'étape 2, un coefficient dagfart qui dépend de I'agitation du milieu. Le
caractére spécifique ou non de la liaison entrésbabat et I'adsorbant permet de distinguer
les forces mises en jeu. L'adsorption non spéaifi@st rendue possible par des forces
d’attraction physique de type Van der Waals ou lid@sons hydrogéne entre I'adsorbat et
'adsorbant. L’énergie des liaisons de Van der Wasit faible (5 kcal/mol). Il n’y a pas de

modification de I'entité chimique de I'adsorbate phénomene est par conséquent réversible
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(physisorption). L’adsorption non spécifique est d'une faible eséivité vis-a-vis des

molécules de soluté. Une compétition intermolécelaxiste entre les pesticides et les
molécules organiques provenant de la matiére aggandissoute. La formation de liaisons
chimiques fortes (25-400 kcal/mol) se déroule endes composés ionisables et des
groupements fonctionnels présents sur l'adsorb@et. processus est irréversible, c’est

I'adsorption spécifiquechimisorption).

Selon le caractere plus ou moins ionisable et/@udphobe du polluant organique, les
mécanismes d’adsorption vont différer. Aujourd’hcgux de polluants organiques apolaires
et non ionisables, tels que les hydrocarbures arques polycycligues (HAP) sont dans
I'ensemble bien connus (don Wauchapel, 2002). Il s’agit principalement de mécanismes
mettant en jeu des interactions hydrophobes déefaibergie (de type Van der Waals). En
revanche, il n’existe pas de « modele général metant de décrire le comportement de
polluants organiques ionisables (Kah et Brown, 20@h effet, dans ce cas, la forme
moléculaire (et les propriétés d’adsorption) debupats dépend(ent) du pH a la surface des
constituants du sol, pH qui peut varier de facopdrtante d’'un environnement a l'autre.
Chaque étude va donc constituer un cas particséie@n I'hydrophobie du polluant, avec plus
ou moins d’éléments de comparaison avec les dorxé@santes pour d’autres polluants et/ou
d’autres adsorbants.

Prédire et comparer les propriétés d’adsorptiopalieiants organiques constituent un
enjeu scientifique important nécessitant des oa@smodélisation performant (Csutoras et
Kiss, 2007). Les équilibres entre les moléculesisbabat fixées et celles restées en équilibre

pY

dans la phase liquide sont modélisés a partir dethérmes d’adsorption. Ces derniers
décrivent la relation existant, a I'équilibre, powme température donnée, entre la
concentration de I'adsorbat dans la phase liquii et celle adsorbée a la surface du solide
(Cs). Plusieurs auteurs ont élaboré des modeleRématiques plus ou moins simplifiés
permettant de décrire ces phénomenes. Les modelEsedndlich ou Langmuir en sont des

exemples (Gonen et Rytwo, 2007).

Ces modéles ont été validés dans certains casapdetermination des surfaces
spécifigues des matériaux et par I'estimation dmim@ de sites disponibles au niveau de

'adsorbant.
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Cependant, cette approche par isotherme d’adsorptinduit a des données souvent
difficiles a comparer suivant les conditions uéis (rapport solide/liquide, force ionique du
milieu, pH, etc.) mais présente également un gemambre de limites en ne tenant pas
compte en particulier du temps de résidence du osenglans le sol (Mamy et Barriuso,
2007).

Pour confronter ces modéles et comparer les cégatdiadsorption de différents sols,
les parametres tels que lg 8u le K (oc signifiant « organic content ») sont utilisKg.est
de facon simplifiée le rapport entre Cs (quantgéthtiere de polluant par unité de masse de
phase solide) et Ce (concentration du polluangquilibre dans la phase liquide)q KKeut
donc étre assimilé au coefficient de partage dlugot entre la phase solide et la phase
liquide. Le Ky, quant a lui, est donné par le rapport entre detle pourcentage de MO du
matériau (sol) (don Wauchopet al, 2002 ; Weberet al, 2004). Ces valeurs remplacent
avantageusement le simple pourcentage d'adsorpfion polluant organique sur un
matériau. Toutefois, I'utilisation desgket des K. est soumise a certaines limitations telles
gu’'un manque de répétabilité pour un sol donndiffeculté & comparer desdgour des sols
aux caractéristiques tres différentes, voire atdag d’humidité relative du sol trés variés
(don Wauchopet al, 2002).

D’autres approches basées sur des calculs deustsiott d’énergies d’interaction
entre adsorbats et adsorbants ont également éédogpes (Tunegat al, 2007; Aquinoet
al., 2007). Toutefois, ces méthodes, trés séduisguas appréhender les mécanismes au
niveau moléculaire, sont limitées par la taille dgstémes pris en compte par des approches
guantiques (probléme de puissance de calcul enebsie modéles fiables de structure pour

la MO) ; ces méthodes ne peuvent donc étre envasagée sur des modeles tres simplifiés.

[1.2 Facteurs influencant I'adsorption

Comme tout équilibre thermodynamique, l'adsorptipeut étre affectée par les
variables intensives que sont la température ptdasion (dans le cas d’adsorption de gaz).
La taille de la molécule, la charge électriquestlaicture de I'adsorbat ainsi que la solubilité
et la teneur en eau du matériau sont des paramigilesencant également I'équilibre
(Hermosin et Cornejo, 1989). Par exemple, un poid&culaire élevé réduit la diffusion a
I'étape 3 et par conséquent, la fixation de l'ablabrsur I'adsorbant. L'adsorption est un
phénomene exothermique. Modifier la températurenrégistrement d'un isotherme
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d’adsorption d’'un polluant organique entre une phliguide et une phase solide (dans la
limite d’'une variation de +5°C) n'aura généralemgnt peu d’influence sur le résultat (la

température demeurant constante pour chaque poihsothermeyide supra.

La détermination des parametres d’adsorption &alisn laboratoire s’effectue
généralement a I'équilibre en «batch » (par offmrsia des mesures dynamiques en
lysimetres) selon des protocoles bien définis dééredicés (OECD, 2000. Adsorption-
desorption using a batch equilibrium method in OE@Ide for the testing of chemicals.
OECD Test Guidline 106, OECD Publications, PariBQur des mesures d’adsorption de
pesticides en phase aqueuse, la pression et |&tatape sont constantes. L'adsorption doit
étre réalisée a pH et composition de I'adsorbanstamts, méme si ces derniers paramétres

(étroitement liés) peuvent étre modulés afin deumgppréhender les mécanismes mis en jeu.

Aussi, nous focaliserons la suite de ce paragraphéinfluence des constituants du

sol ('adsorbant) sur les phénoménes d’adsorptesnpesticides.

Il est & noter qu’une fois I'équilibre d’adsorptiatteint, les polluants peuvent réagir
avec des fonctions de la MO ou des hydroxydes hwgtas pour former des résidus liés par
liaison covalente (Barriuset al, 1997 ; Hanget al, 2003). Ces mécanismes sont par nature

irréversibles.

Remarque méme si la détermination dey It K. par la méthode batch est la plus
utilisée (car la plus « reproductible » et la flasile a mettre en ceuvre), ce n'est pas la seule :
des expériences en lysimétres (leaching) ou desuregesde rapport frontal en
chromatographie sur couche mince sont parfoissagb (don Wauchop al, 2002 ; Verma
et al, 2005).

11.2.1 Influence de la matiére organique
Nous avons vu dans lintroduction que la MO préaséntdeux grandes
caractéristiques :
* un caractére global hydrophobe du fait de la pi@sele nombreux cycles aromatiques
et phénoliques et,

* la présence de charges négatives localisées (ménae charge globale nette est
négative) en raison de fonctions carboxylate (pt&seen bouts de chaine et sur des

ramifications) et de phénols qui peuvent localenérg sous forme de phénolates.
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Le caractére hydrophobe de la MO va donc étre pdiab pour des polluants
organiques apolaires tels que les HAP (Bonin etpSon, 2007). L'adsorption d’autres
polluants tels que l'isoproturon ou le 2,4-D estlégent modulée de facon importante par la
MO (Spark et Swift, 2002).

Il est ainsi admis aujourd’hui que la teneur en BON sol va accroitre I'adsorption
des polluants a caractére hydrophobe, I'adsorg@ifaisant dans ce cas principalement par
un mécanisme de partitionnement entre une phaseusgolaire et une phase organique
apolaire. De récentes études ont méme permis déleoles K et les k,, de composeés tels
que le phénanthréne sur des sols a teneur vaeabO. Une des techniques utilisées pour
obtenir des corrélations ¢ teneur en MO’ est la Résonance Magnétique Ninelék °C
(méthode CPMAS™C). Cette méthode analytique permet d'identifier det quantifier
relativement chaque fraction de la MO (les fradionarboxylates, aromatiques et
aliphatiques) et de corréler leur présence et pmiage avec les capacités d’adsorption des
polluants hydrophobes (Goldirgg al, 2005). Il est clair que dans de tels processutereur
en eau du milieu est primordiale et pourra orietiwasorption vers une fraction plus ou
moins hydrophobe du sol. Enfin, il est souvent idégre ces mécanismes de partitionnement
sont pH-indépendants, méme si la dissociation dlestances humiques, pH-dépendante, peut

diminuer la capacité d’adsorption de composés Iplurbes.

D’autre part, la présence de charges négativedidéea dans certains domaines de la
MO permet I'adsorption de métaux alcalins, alcal@weux ou de transition, qui vont ainsi
modifier les propriétés d’adsorption de la MO. Ganlgra d’échange cationique, comme dans
le cas des argiles. A titre d’exemple, il a été trdgue la MO, en présence de fer, permettait
I'adsorption de composés moins hydrophobes (Piceblal, 1995). Dans ce cas, le fer au

degré d’oxydation (+111) joue le réle d’'intermédiaientre la MO et le polluant.

De plus, la présence de fonctions polaires locadiggermet également dans quelques
cas, I'établissement de liaisons hydrogene comnaeacété décrit entre la fraction soluble de
la MO et un herbicide ionique tel que le glyphos@ecolo et Celano, 1994). Toutefois,
I'établissement de ce type de liaison de plus harergie dépend énormément de la
conformation de la MO et du fait qu’elle soit engagou non dans des complexes argilo-
humiques. L'autre parameétre clé est le pH. En eléepH est déterminant pour I'adsorption
de composés ionisables. Or, Hayr{@970) a suggéré que le pH a la surface de la MO

dissoute pourrait étre de 0,5 a 2 unités inférieaelui mesuré dans la phase liquide. Enfin, il
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est raisonnable d’envisager une compétition ergsenholécules d’eau et le polluant pour
I'établissement de liaisons hydrogéne. Il est ddifficile de prédire I'établissement de ce

type d’interaction.

Enfin, la présence de fonctions a fort potential@ophile tels que les ions phénolates,
les fonctions amine et les fonctions hydroxyle petraux polluants adsorbés a la surface de
se lier de facon covalente aux substances humi@iest le cas par exemple du bromure de
méthyle (agent de fumigation) qui peut se lier Mf@ par des réactions de type substitution
nucléophile, les ions phénolates jouant le rélendeléophile et les ions bromures celui de
nucléofuge (Tao et Maciel, 2002). Le méme type @rdus liés a été décrit pour le TNT
(explosif) apres alkylation de fonctions hydroxge la MO (Knicker, 2003). Le devenir des
résidus liés ainsi formeés est alors plus difficil@rnmesurable. Le marquage au carbone 14 et
I'analyse de chaque fraction de la biomasse pedaebir une idée globale de l'intégration
ou non des résidus a la MO des sols. De nombreosgisintes limitent cette approche, telles
que la disponibilité commerciale du composé marqué“’C et I'absence de détecteur
analytique performant permettant didentifier legsidus liés et leurs produits de
transformation. Une alternative intéressante seldgpe depuis quelques années : remplacer
le marquage alf'C par un marquage sélectif du polluant"4t. L’analyse des résidus liés et
leur intégration a la biomasse peuvent alors étkésagées par GC/MS et (Pyr)-GC-IRMS
respectivement (Loiseart al, 2002). En effet, I'enrichissement isotopique Haque fraction

doit a priori étre quantifiable par spectrométrie de massepsqie.

11.2.2 Influence de la fraction argileuse et des (h  ydro)oxydes

Le fort pouvoir adsorbant des argiles et la fazitle les transformer pour optimiser
I'adsorption de polluants organiques en fait unémat tres intéressant. Le début de I'étude
des interactions argiles - pesticides date deseanh@70. La charge de surface des argiles
cationiques est globalement négative. Cette chagtge combinée a la présence de nombreux
atomes d'oxygene et de groupements hydroxyde vawuriser les interactions entre les
pesticides davantage polaires et la fraction argée méme si cette derniere comporte des
sites plus hydrophobes (Corngjbal, 2004 ; Kah et Brown, 2006).

Plusieurs mécanismes d’adsorption sont possiblesoration de I'adsorbat. Les
pesticides cationiques ou a charge globale pogigent se fixer sur des argiles cationiques
(de charge de surface négative) par un procesaahatige cationique (Lagaly, 2001). Ce

mécanisme a également été décrit pour des herbideléa famille des triazines dont les pKa
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sont compris entre 1,7 et 4,3. Ceci pourrait paradurprenant si I'on considere que ces
valeurs sont inférieures a la plupart des pH dés &5 triazines étant alors majoritairement
non protonnées. Sannired al. (1999) ont ainsi suggéré que la protonation desigees,

nécessaire au mécanisme d’échange ionique, sd fatslement a la surface des argiles. En
effet, le pH a proximité de la surface pourraiteémférieur de 3 a 4 unités a celui de la
solution contenant I'argile en suspension. Avectelles valeurs de pH en surface, la

protonation est immédiate et le mécanisme d’échaatienique favorise.

D’autre part, les polluants ayant des fonctionapes (OH, NQ, X=0...) peuvent se
lier aux argiles par des forces électrostatiquepasules interactions de coordination. Dans ce
dernier cas, on parlera de mécanismes d'échantigamhels, caractéristiques des réactions de
complexation. Ce mécanisme est impliqué dans lant@h de nombreux composés
organiques présentant des fonctions acides (acal®xyliques, phosphoniques, etc.) a la
surface d’oxydes métalliques (ou de certains hygtteg). C’est la cas lors de I'adsorption du
Clofencet sur des oxydes de fer avec la formatiercamplexes bidendates (Dubeisal,

2001). Un des atomes d’oxygéne intégrerait la sptércoordination du fer.

De plus, dans tous les cas ou des ponts avec désutes d’eau peuvent se former,
les liaisons hydrogéne jouent un réle important.n@canisme entre dans la catégorie des
mécanismes de type « pont cationique ». La présdmeations métalliques est généralement
nécessaire ou tout du moins favorable a I'étabiiese de ce type d’interactions (Clausan
al., 2001).

La formation de résidus liés sur la fraction anggle n’a pas été rapportée de fagon non
ambigué dans la littérature. Les pesticides anim@s@euvent aussi se fixer sur des argiles par
liaisons hydrogene ou par un échange anioniqueuersargile est anionique (Inacet al.,
2001).

[1.2.3 Conclusions

Ce bref apercu de linfluence de la MO et/ou defr&ction argileuse montre les
difficultés a généraliser des modeles d’adsorpgionr des sols de composition différente et
des polluants organiques aux propriétés physicacjuies tres diverses. Et la plupart des

mécanismes proposés dans la littérature sont sufEiatroverse.

Seules quelgues «régles » semblent pouvoir s@ymali aujourd’hui aux composés

non ionisables. La présence d'une fonction « idiiesa sur un polluant rend sa prédiction
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d’adsorption délicate, voire impossible. Chaquelétconstituera donc un cas particulier dont
I'interprétation sera basée sur les données obsesured’autres sols et d’autres polluants.

Dans le paragraphe qui suit, nous allons présdegerdonnées décrites dans la
littérature concernant I'adsorption de la mésogi¢et de son homologue la sulcotrione), puis

du glyphosate.

I ADSORPTION DES BENZOYLCYCLOHEXANE -1,3- DIONES

I11.1 La sulcotrione

L’adsorption de la sulcotrione dans les sols e&s$ tiaible, les K mesurés pour
différents sols variant de 0,23 & 7,04 *KyVilson et Foy, 1992 ; Baer et Calvet, 1997 ; Baer
et Calvet, 1999). Cette faible adsorption ne perpe, selon les auteurs, la réalisation
d’isothermes de désorption. Ces résultats tendemtiori & montrer une augmentation du
risque d’entrainement de I'herbicide dans les edexsurface, puis les eaux souterraines.
Toutefois, les études réalisées en plein champguggéré que la mobilité de la sulcotrione est
relativement limitée (Rouchauat al.,1998a ; 1998b). En effet, 4 mois aprés I'applaratie
I'herbicide, les plus grandes concentrations setmbuvées dans les premiers horizons jusqu’a
10 cm. Seules de trés faibles quantités de subcaront été détectées dans I'horizon 10-15

cm, cette derniere n’ayant jamais été détectée ldtarszon 15-20 cm, quel que soit le sol.

Différents facteurs physico-chimiques permettargxgliquer ces résultats ont été

avancés par les auteurs.

1) La mobilité de la sulcotrione augmenterait paolr faibles teneurs en matiéere
organique, impliguant de fait des interactionsefdrsulcotrione et la MO. Cette corrélation a
été établie apres épandage de différentes quadtaésendements organiques sur les sols.
Pour compléter les résultats concernant l'influedeela MO, Rouchaueét al. (1996) ont
évalué la persistance de la sulcotrione dans uneselvant différents apports organiques. Le
temps de demie-vie de la sulcotrione dans la gardelterrain témoin est de 16 jours. Il varie
de 22 a 29 jours quand le sol re¢oit un amendeorganique. Cependant, Mamy et Barriuso
(2005) ont suggéré que l'adsorption de la sulco&i@tait indépendante de la teneur en

matiere organique, contrairement aux travaux dedMiket Foy (1992).
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2) Plus le pH est élevé, plus la dissipation derbiicide est importante. Maret al.
(2005) et Mamy et Barriuso (2007) ont confirmé ésuttat en montrant que la sulcotrione est

peu adsorbée sur un sol alcalin, sa persistanaeenignt quand le pH du sol diminuede

supra.

3) Dans une moindre mesure, une teneur en argilesnagligeable, méme pour les
sols répertoriés comme « sableux », semble condiiola ‘mobilité’ de la sulcotrione. Enfin,
dans des sols contenant une teneur en MO similaigggrsistance de la sulcotrione est plus
faible dans le sol contenant plus de sable querndeau ou d’argile (Rouchawd al., 1998b).
Ces résultats suggerent, entre autre, I'implicatieria fraction argileuse dans I'adsorption de
la sulcotrione. Toutefois, Wilson et Foy (1992) ombntré que la sulcotrione présentait une

faible affinité pour les argiles.

Enfin, il semble qu’il y ait une bonne corrélatientre les propriétés d’adsorption de la
sulcotrione et la concentration dans le milieu d&taux complexables tels que le fer ou le
manganese (Mamy et Barriuso, 2005).

Ces différents résultats, parfois contradictoiresnt tres fortement sol-dépendants
mais I'environnement pédo-climatique peut égalemdottement conditionner la
transformation biotique de I'herbicide. En effet,|éssivage des sols a été étudié du fait de la
faible adsorption de la sulcotrione. Rouchatdal. (1998a) ont rapporté que la sulcotrione
pénetre a des profondeurs plus faibles en hiveermété (les pluies sont plus faibles en hiver
gu’en été). Cherrieet al. (2005) ont analysé le comportement de la sulaodrionarquée au
14C sur le noyau aromatique, suite au lessivage damenne de sol placée en conditions
naturelles durant les deux mois d’été 2002, c’'ediré soumise aux conditions climatiques
(seules deux périodes d'irrigation ont été réatiséka sulcotrione semble relativement peu
mobile, puisque deux mois apres le traitementuhaud des eaux de ruissellement permet de
récupérer 14,5 % de sulcotrione par lessivage. Deétabolites de la sulcotrione, dont le
CMBA, sont visibles aprées 15 jours et restent efiase (jusqu’a 15 cm sur les 28 cm de la
colonne). A la fin de I'expérience, seul I'horizOrb cm contient la sulcotrione (10 %) et ses
métabolites (55 % de CMBA et 35 % du métabolitdlZemble que la sulcotrione forme peu
de résidus non-extractibles (environ 15%) (Chereieral, 2005). Ces données rejoignent
globalement les travaux de Mamst al. (2005) qui ont montré que des résidus non-
extractibles étaient certes rapidement formés @&s), mais que leur quantité eétait

relativement peu importante par rapport a d’alterbicides comme le metazachlor.
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Par ailleurs, dans le but détudier le comporteméetla sulcotrione et de ses
métabolites (CMBA et cyclohexane-1,3-dione), Chaale al. (2005) ont réalisé des études
d’adsorption et désorption de ces composés surejusatis différents en conditions de
laboratoire. La cyclohexane-1,3-dione est le cor@mdadsorbant le plus figayy= 1,4 a 10,0
cm’/g) et se désorbant le moins (11 % au maximum)fibig¢ modérée de la sulcotrione et
du CMBA semble équivalente vis-a-vis de ces sols s = 0,66 a 2,82 cilg pour la
sulcotrione et Keay = 0,35 a 1,59 cflg pour le CMBA). Toutefois, seule la sulcotrione
permet une bonne désorption (67 a 91 %). Il esttarrmque les valeurs degKdéterminées
uniquement pour la sulcotrione, sont Iégéremennmonportantes dans I'eau déionisée que
dans une solution de CaClLa présence de Cagbermettrait une interaction de type « pont
ionique » entre la sulcotrione sous forme majaetaent anionique (au pH des sols utilisés),
et les sols, dont la surface est, nous I'avonsglobalement négative. Enfin, ces auteurs
concluent au peu d'influence du pH et de la tereguMO et a I'importance de la teneur en
argiles, résultats en désaccord partiel avec daudtudes (Rouchawd al, 1998 ; Mamyet
al., 2005).

En conclusion, la sulcotrione présente une failfi@enig pour les sols et est
relativement mobile. Les différentes études réwalencomportement trés sol dépendant pour
la sulcotrione, avec également une influence netdblla teneur en eau des sols. Il apparait
gu’il n'y a pas de consensus quant a l'influence pti et de la MO du sol : ceci est
principalement di a la disparité des études etdissétudiés. Seule la teneur en argile du sol
semble influencer de fagon « systématique » le ek la sulcotrione : une teneur élevée

en argiles augmente I'adsorption et réduit la migbie I'herbicide.

[11.2 La mésotrione

Dans la littérature tres peu de données sur |'adisor de la mésotrione existent. Les

résultats sont principalement issus d’études daiter

Le temps de demie-vie de la mésotrione dans legolariable selon les études: 2 a 8
jours (Béraucet al.,2001), 5 a 32 jours (Dysaet al, 2002) ou 34 a 50 jours (Rouchaeid
al., 2000). Des essais en plein champ ont montrélguiést plus retrouvée au-dela de 10 cm
pour un seuil de détection de 0,005 mg/kg de sétgidet al.,2001). Sur 15 sols européens
et américains testés, Dysenal. (2002) ont mesuré des; iKelativement faibles de 0,13 a 5,0

L.kg™. Ces auteurs ont également montré une forte atioél entre la diminution de
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I'adsorption de la mésotrione et 'augmentationptuidu sol. Compte tenu de son faible pKa
(3,1), la mésotrione doit étre totalement dissogj@el que soit le sol étudié, méme s'il est
difficile de corréler le pH de la solution avecg®l local effectif a la surface des colloides.
Dans ces études, de larges gammes de texture,deegui (4,4 a 7,5) et de teneur en matiere
organique (0,6 a 3,35 %) ont été couvertes pardifférents sols étudiés. Méme si la
corrélation entre I'adsorption et le pH semble bétablie, I'influence de le la teneur en MO
semble poser davantage de problemes. En effetutesrs indiquent qu’il n’est pas correct de
déterminer un kK pour la mésotrione, car la forme anionique (digsg)¢ dominante priori

au pH des sols, n'est pas susceptible de s’adssthela MO en raison de la charge nette
globale négative de cette derniére. Les auteurqurd des relations empiriques donnant le
Koc €n fonction du pH, ce qui semble raisonnable centphu du pKa moyen de la
mésotrione. Les valeurs de Kinsi simulées et mesurées sont sensiblement thero&dre de
grandeur, malgré les trés fortes disparités obserd&in sol a I'autre. Une corrélation directe
entre adsorption et teneur en MO semble cependggtsée (le modele tenant compte du pH

pour cet herbicide ionisable).

Par ailleurs, Rouchauet al. (2000) ont étudié, apres traitement de quatre pkathe
culture de mais différents (sableux, argileux, lmaableux ou riche en limons), la mobilité
de la mésotrione. Le temps de demie-vie de la mésetest respectivement de 34, 42, 40 et
50 jours. Les auteurs ont pu constater que lagiargie de la mésotrione augmente a la fois
avec l'apport récent d'amendements organiques ghdatité de matiére organique du sol, et
dépend de la texture du sol. Un sol limoneux perored plus grande adsorption de la
mésotrione qu’'un sol sableux. Ces résultats sordésaccord avec ceux de Maegeal.
(2002), qui ont étudié la persistance d’inhibitedesl’enzyme HPPD (dont la mésotrione)
dans différents sols belges. Ils ont constaté guadsotrione, comme la sulcotrione, ont une

persistance plus importante dans des sols sabléumxomo-sableux.

Ces quelques données ne permettent pas de timndtusions généralisables sur le

devenir de la mésotrione dans les sols.

IV ADSORPTION DU GLYPHOSATE

Une premiere lecture des données bibliographigéeele que le glyphosate est

généralement fortement adsorbé dans les sols,idei qunfere une faible mobilité. Autiet
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al. (2004) ont mesuré lesKutilisés préférentiellement auxyKselon les auteurs) du
glyphosate sur 21 sols finlandais. Ces coefficietislsorption varient de 37 & 303 Lkg
selon le sol, confirmant ainsi une adsorption faiee’herbicide. Cependant, dans cette vaste
étude, aucune corrélation triviale n'a pu étre l@adntre 'adsorption du glyphosate, et par
exemple, la teneur en MO ou le pH des sols. ManBaetiuso (2005) ont, quant a eux, étudié
'adsorption du glyphosate sur trois types de shncais. Les résultats confirment
globalement une forte adsorption de I'herbicide e varient de 17,6 & 60,5 L. Ry Cette
fois-ci, des corrélations ont pu étre établies eerdtadsorption et différents parametres
pédologiques : pH des sols, teneur en cuivre, glaisp et oxydes de fer et d’aluminium. Les
auteurs ont également montré que cette adsorpiitrdépendante du temps, et que la teneur
en MO n’était pas un facteur majeur dans le phémenadsorption. La diminution de
I'adsorption du glyphosate avec une augmentatiopHs’explique par une charge négative
nette globale (densité électronique) plus impoeanpH élevé du glyphosate (De Jonge et De
Jonge, 1999). Ces auteurs ont également montréagpert d’ions tels que G4 K* ou NH,"
(augmentation de la force ionique) avait une famfeuience sur I'adsorption du glyphosate.
Ceci s’explique par une « désorption » désdd la surface du sol, le pH de la suspension

diminuant de fait et I'adsorption de I'herbicidegatentant.

Il est & noter que lesKmesurés dans une solution de Ga&l0,01 mol.[* sont
environ 2,5 fois plus grands que ceux mesurés tHaas déionisée. Ainsi, des protocoles
d’adsorption tres variés expliquent la diversité daleurs de Kirouvées dans la littérature, la
présence d’ions Gamodifiant les mécanismes d’adsorption mis en jeuglyphosate peut

former un complexe relativement stable avec leigalcce qui doit favoriser I'adsorption.

Mais est-il possible de mettre en évidence les niggges physico-chimiques
expliquant ces corrélations ? Nous présentons l@dgngaragraphes qui suivent un bilan non
exhaustif des résultats de la littérature concdrfiadsorption du glyphosate sur différentes
fractions de sols : matiére organique, argiles,desyet hydroxydes métalliques. En effet, le
nombre important de publications sur le glyphogatenet une analyse plus fine que pour les

tricétones.

V.1 Adsorption du glyphosate sur les constituants organiques du sol

Méme présent sous sa forme anionique dans les(feoise dominante au pH des
sols), de nombreuses études ont montré une adsoatiglyphosate sur la matiére organique
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du sol (Sprankleet al., 1975b ; Nomura et Hilton, 1977). Plus précisem&ptrankleet al.
(1975b) ont suggéré la formation de complexes @e tycides fulviques — métal — acide
phosphonique du glyphosate pour expliquer I'adsomptde I'herbicide, le métal étant
préférentiellement un cation trivalent tel que*’Feu AP*. Dans ce cas, le métal joue en
guelque sorte le role de pont entre le glyphostaia &0. Piccoloet al. (1994, 1996) ont
étudié I'adsorption du glyphosate sur les subswhoeniques par IR et RMN et ont proposé
un autre mécanisme dominant. L'adsorption se fepat lintermédiaire de liaisons
hydrogene (et non par interactions électrostaticuex des métaux). La formation de ces
liaisons hydrogéne dépendrait de la structure gstfrimie) et de la dimension des
macromolécules : des fractions de haut poids mtaé&eufavoriseraient I'adsorption du
glyphosate. L’interaction glyphosate-substances iues par liaisons hydrogéne ne serait

gue temporaire et aisément « détruite » lors dsilage des sols.

Les études des interactions entre le glyphosal# m@atiére organique du sol soluble
dans l'eau sont peu nombreuses (Vereecken, 200f9. dubstances humiques solubles
pourraient former des complexes stables avec lghglsate dans des horizons plus profonds
des sols, modulant considérablement la « mobilitle»I’herbicide (Piccolcet al., 1996).
Piccolo et Celano (1994) ont étudié le mécanisnaesbrption entre le polluant et les acides
humiques solubles par spectroscopie IR et ils artnpntrer que les liaisons hydrogene sont
responsables de la formation d’un complexe enseatédes humiques et le glyphosate. Ces
résultats, en accord avec ceux trouvés sur lesidrscnon solubles, sont basés sur une
analyse fine des différents modes de vibration ldésons P=0O et P-Oobservés sur des
complexes glyphosate-acides humiques. Ces comptaesé préparés « artificiellement » a
partir de solutions de glyphosate a 0,01 N et desihumiques & environ 0,05 mg'kouis
lyophilisés avant analyse des solides par IR. Riced al. (1995) ont montré que ces
interactions entre les acides humiques et le glypteosont encore plus fortes en présence de

fer, rejoignant ainsi les hypothéses de Spraekhd. (1975b).

Cependant, les études sur des sols entiers dondest conclusions assez
contradictoires sur le role de la MO dans les ph@rees d’adsorption du glyphosate : pas de
corrélation significative pour De Jongeal. (2001), Autioet al. (2004) et Mamy et Barriuso
(2005) ; influence négative pour Gerritee al. (1996), qui observent une diminution de
'adsorption du glyphosate lorsque la teneur en Bl@mente (pour des teneurs en fer et

aluminium constantes), ou positive pour Nomura @bk (1977). Il faut noter que dans cette
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derniere étude, le pourcentage de MO dans les si@isxayant la plus forte affinité pour le
glyphosate est voisin de 10 %, correspondant asdkssrelativement « exceptionnels » qui

n’'ont pas été examinés par les autres auteurs.

Cependant, la teneur et la nature de la MO nessuifigénéralement pas a décrire les

propriétés d’adsorption du glyphosate. D’autresefais influencent son adsorption.

IV.2 Adsorption du glyphosate sur la fraction argil euse du sol

Sprankleet al. (1975b) ont été les premiers a constater queyighgkate a une plus
grande affinité pour un sol limono-argileux que pan sol sableux, suggérant ainsi que la
fraction argileuse jouait un réle important daredgorption du glyphosate. Ces auteurs ont
montré que I'adsorption dépend a la fois de laneatie I'argile (adsorption de plus en plus
forte dans l'ordre bentonite < montmorillonite 4itd < kaolinite), mais aussi des cations
compensateurs (Na< C&* < Znf'< Mg®* < CU#* < Fe* < AI*"). Des divergences existent
cependant dans les résultats de la littératuregnmoient quant au pouvoir adsorbant de la
kaolinite, qui se trouve étre selon les étuded, Isomeilleur adsorbant parmi les argiles
testées (Spranklet al, 1975b ; Miles et Moye, 1988), soit le plus masvgslass, 1987 ;
Dion et al, 2001). Ces résultats contradictoires résultentfagn de différences dans le
protocole expérimental : différence de pH et dedoionique de la solution, différence de
gamme de concentrations testées pour le glyphadifftgence sur la provenance ou la pureté
de la kaolinite étudiée (Gerritet al, 1996). Le pH du milieu est effectivement un pagtom
important de l'adsorption, puisqu’il joue non senént sur la charge du glyphosate, mais
aussi sur celle de surface de l'argile. Ainsi, Dateet al. (2006) ont mis en évidence une
augmentation de I'adsorption du glyphosate surmaetmorillonite quand le pH diminue, les
pH les plus favorables étant dans la gamme 4 - %Spece monoanionique du glyphosate
(existante dans la gamme de pH 2,2 — 5,5) est galla le plus tendance a s’adsorber sur ce
type d’'argile (Morilloet al, 2000). Par contre, a pH trés acide (< 3), I'apison redevient
faible car l'argile, tout comme le glyphosate, prient une charge de surface positive,

entrainant un phénomeéne de répulsion (Dametnad, 2006).

Les études, réalisées sur des sols entiers, aagicbre, beaucoup moins tranchées sur
le réle de la fraction argileuse dans I'adsorptionglyphosate. Glass (1987) et Gerrigsel.
(1996) ont montré une forte augmentation de I'gotsom lorsque la teneur en fraction
argileuse du sol augmente. Picceloal (1994) ont observé, lors de leur étude de 4 sois,
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certaine corrélation entre la teneur en argilesflgotes (vermiculite) et la quantité de
glyphosate adsorbée. Cependant, ils concluent gu@acameétre ne conditionne pas les
mécanismes majeurs de I'adsorption et n’empécheupasforte désorption. Morillet al.
(2000), eux, ne trouvent aucun effet de la teneurfraction argileuse de leurs sols sur
I'adsorption du glyphosate. D’aprés ces auteuesjsorption ne dépend pas non plus de la
capacité d’échange cationique (CEC), ce qui estiésaccord avec Glass (1987) mais en
accord avec Sprankét al. (1975b) et Miles et Moye (1988). La surface spgud des argiles

et les propriétés de sorption/désorption ne serhipleas non plus étre corrélées avec le taux
d’adsorption du glyphosate (Miles et Moye, 1988}itfe d’exemple, la montmorillonite et la
bentonite testées possedent les plus hautes CIEE siirfaces spécifiques les plus élevées et

ne présentent, cependant, qu’une faible affinitdr p® glyphosate.

Les mécanismes d’adsorption proposeés font interdas interactions électrostatiques
et la formation de complexes par I'intermédiaires dations échangeables a la surface des
argiles (Piccoloet al, 1994). Dans ce dernier cas, la force des inferec va dépendre du
cation impliqué. Ainsi, le glyphosate lié & I'agjipar un complexe avec des ions'Csera
plus facilement désorbé que celui lié par un comelavec un ion Fé (De Jongeet al,
2001). Le glyphosate est aussi capable de s’échamge les ions situés dans I'espace
interfoliaire et ainsi de s’adsorber (s’intercalenfre les feuillets de I'argile. Ceci a été montré
sur des argiles anioniques (&i al, 2004 ; 2005) et cationiques (Damoeteal., 2006) par

une augmentation de la distance inter-feuillet fr@iatal observée par diffraction des RX.

Malgré une forte adsorption sur les argiles, leplgbsate peut entrer en compétition
avec les phosphates des sols (saturation desdstésorption par les ions phosphates), les
mécanismes d’interaction étant similaires. Ainsi,présence de phosphates inorganiques
réduit 'adsorption du glyphosate sur les argile®f et al, 2001). De méme, I'apport a long
terme de phosphates dans un sol agricole va eatraincours du temps, une diminution de
I'adsorption du glyphosate, qui sera de plus liedes interactions plus facilement réversibles
(De Jongeet al, 2001). Ces résultats semblent une fois encoréirower les résultats de
Sprankleet al. (1975b), indiquant que le glyphosate se lie au =l le biais de son
groupement acide phosphonique (Spramtlal., 1975b ; Hance, 1976 ; Carlisle et Trevors,
1988 ; De Jonge et De Jonge, 1999 ; Gabal.,2001).
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IV.3 Adsorption sur les oxydes et hydroxydes

De nombreuses études ont mis en évidence la fifinéeadu glyphosate pour les ions
Fe* et AP, qu'ils soient présents dans des complexes sygtiest avec des acides humiques
(Piccoloet al, 1995) ou dans des argiles (Sprargdal, 1975b ; Glass, 1987). La formation
de complexes de surface (chélates) avec ces iomallimées impliquant le groupement
phosphonate du glyphosate (et donc de complexeNdont Métal — Glyphosate) a méme été

évoquée pour expliquer I'adsorption du glyphosateces matériaux.

Les hydroxydes de fer et d’aluminium amorphes doéjuemment associés aux
argiles dans les sols, et de fortes corrélatiotsedrneur de ces composés dans les sols et
adsorption du glyphosate ont été mises en évid@riceolo et al, 1994). Ces auteurs ont
observé que le glyphosate interagit plus forteraget les sols contenant un fort pourcentage
en hydroxydes de fer et d’aluminium. L’étude dexthisrmes d’adsorption (type S) suggére
deux mécanismes d’adsorption : le premier sembigegpondre a des interactions avec les
cations échangeables a la surface des argilese(piességalement dans les sols étudiés) et
serait valable pour les faibles concentrations phgpsate ; le deuxiéme pourrait étre un
mécanisme d’échange de ligands, dans lequel urokylérde la sphere d’hydratation du fer
(ou de Tl'aluminium) serait échangé par un groupgmBrOH de la fonction acide
phosphonique du glyphosate. Ce mécanisme s’appiifjymur les plus fortes concentrations
en glyphosate. Cependant, malgré de fortes interatl5 a 35 % du glyphosate adsorbé sur
des sols a forte teneur en hydroxydes métalliquees/gnt étre désorbés. L’adsorption du

glyphosate ne semble donc pas permanente et leapolpeut étre lessive.

L’adsorption du glyphosate dans les sols est dorterhent dépendante de la teneur
en hydroxydes et oxydes métalliques, notammergrletf I'aluminium (Piccoleet al, 1994 ;
Gerritseet al, 1996 ; Mamyet al, 2005 ; Kjeeret al, 2005). Cette adsorption sera plus ou
moins forte suivant le pH du sol, car la charge @egles de fer et d’aluminium, tout comme
celle du glyphosate, varie avec ce parametre. bigdi®n du glyphosate sera donc faible aux
pH tres acides ou tres alcalins puisque les dettenires porteront la méme charge, et elle
sera maximale pour des valeurs de pH intermédiéile€onnell et Hossner, 1985 ; Miles et
Moye, 1988). La surface spécifiqgue de I'oxyde niigfaé joue également un réle important
dans l'adsorption : elle est plus importante ssgrdeethites que sur les hématites, dont les
surfaces spécifiques sont plus faibles (McConnellHessner, 1985), résultat qui est

controversé par Miles et Moye (1988).
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Des études plus poussées ont été réalisées potre mat évidence le mécanisme
d’adsorption du glyphosate sur ces oxydes métatigen particulier sur la goethita-(
FeOOH). Shealset al. (2002) ont montré, par FTIR et spectroscopie XPSR&y
Photoelectron Spectroscopy) que le glyphosate igstal la surface de la goethite
majoritairement grace a la formation de complexes adbordination monodentate, le
glyphosate intégrant la sphére de coordination etupfr I'intermédiaire d’'un des atomes
d'oxygéne du groupement phosphonate du glyphos&es résultats s’appuient
essentiellement sur les données de I'XPS, monieangrésence d’une liaison hydrogéne
intramoléculaire entre le NFH du glyphosate et un atome d’oxygéne du phosphohaist a
noter que les analyses XPS ont été effectuéesuspuisle tres pousse et a -160°C, conditions
particulierement favorables a I'établissement @désdins hydrogéne intramoléculaires. Une
autre approche utilisant la microscopie a forcenijae (AFM) a I'échelle moléculaire a été
réalisée par Dideriksen et Stipp (2003). Ces astent travaillé sur des échantillons a pH=2
(nécessité de la technique) et ont pu proposepotadtion de complexes 1:2 mono- ou
bidentates faisant intervenir dans la coordinatiola fois le groupement phosphonate et le
groupement carboxylate du glyphosate (Figure 47).
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Figure 47 : Formation de complexes monodentate (&} bidentate (b) faisant intervenir les groupement
phosphonate et carboxylate du glyphosate
Cependant, la coordination du glyphosate dépengHiet implique une compétition
entre les deux types de groupement. L’'addition dEngmilieu de phosphates ou le
changement de pH vers la neutralité va supprimecdardination avec le groupement
carboxylate du glyphosate. Il faut noter qu’'unedéteomparative avec les phosphates dans
les mémes conditions montre un mécanisme d’adsormtfférent avec la formation d’'un

complexe 1:1 monodentate.

Cette hypothése de mécanisme est partiellemerdée{zgr les travaux de Barja et dos
Santos Afonso (2005), qui ont réalisé une étudepewative d’adsorption du glyphosate, du

AMPA et de la sarcosine sur la goethite en fonctlonpH. Ces auteurs ont montré que le
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glyphosate s’adsorbe sur la surface de la goefiutes forme anionique, que la sarcosine
s’adsorbe trés difficilement et uniquement a ums fiorte concentration et que le AMPA
possede une meilleure affinité pour I'oxyde a pHoésieur a son pKa (interactions
électrostatiques favorisées). Les données obtgmareATR-FTIR ont révélé la présence de
deux complexes prédominants : un premier ou lehgigpte est lié de facon covalente et
monodentée par son groupement phosphonate a I'aenfier, & l'intérieur de la sphere de
coordination, et un second mettant en jeu toujéeirgroupement phosphonate mais qui se
lierait a deux atomes de fer voisins de la surfpae un processus de chélation pontée
bidentate. Les groupements carboxylate et aminsengient pas engagés et/ou affectés par

ces complexes.

Les phénoménes d’adsorption compétitive entre pglaisp inorganiques et
glyphosate ont également été étudiés avec les exyudalliques. Gimsing et Borggaard
(2001) ont montré que le phosphate est, dans ¢decaseilleur compétiteur puisqu’il peut
méme exclure le glyphosate des ses sites d’adsorptir la goethite. Des expériences en
batch ont également permis de montrer que les platsp s’adsorbent avec une densité de
surface double de celle du glyphosate a pH = 7fircoant un mode de complexation

différent de ces deux composés.

Méme si beaucoup d’incertitudes subsistent, I'gusmm du glyphosate dans le sol
semble principalement liée a la fraction argiledsesol, et plus particulierement a la teneur
en hydroxydes et oxydes de fer et d’aluminium. Bigpend également fortement du pH des
sols, qui influe sur les charges électroniques pprgent le glyphosate et les oxydes ou les
argiles. La matiére organique joue un rdle pluseminet indirect dans I'adsorption de
I'herbicide et interviendrait principalement parsdmécanismes de type pont MO-métal-
glyphosate. Enfin, dans un sol riche en phosphatganiques, la mobilité du glyphosate
augmente en raison de la compétition entre ces demposeés pour les sites d’adsorption.
Des études de lessivage sur des champs drainésiamité que le glyphosate peut étre
transporté vers des couches plus profondes du aolapcombinaison de pluies de forte
intensité sur un sol macroporeux mouillé. Enfinpnpte tenu de sa solubilité élevée dans
I'eau, de ses propriétés de désorption et de skfradabilité, le pourcentage de résidus non-
extractibles dans les sols semble relativementefgir rapport a d’autres herbicides (Mamy
et al, 2005).
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V CONSEQUENCES DE L’ADSORPTION SUR LA BIODISPONIBIL ITE
DES HERBICIDES

Le phénoméne d’adsorption plus ou moins fort olisermntre un pesticide et le sol va
avoir des conséquences non seulement sur les puscde transport (mobilité du pesticide,
entrainement vers les eaux souterraines), maisr@gat sur les processus de biodégradation.
En effet, il est communément admis qu'un pesticidetement adsorbé, donc peu
biodisponible et/ou bioaccessible (Semgte al, 2004), est plus difficilement ou plus
lentement biodégradé. Plusieurs études ont misviglerce le fait que la dégradation était
limitée a la solution aqueuse des sols et que lel®aules adsorbées étaient protégées de
I'action des microorganismes (Smigh al, 1992 ; Radosevickt al, 1996). Ce précepte a
cependant été remis en question dans quelquesixrag&eents, ou les taux de biodégradation
observés étaient supérieurs aux taux de désorf@ark et al, 2003 ; Huesemanat al,
2004). D’autre part, d’autres facteurs que I'ad8orppeuvent également moduler l'activité
microbienne et les taux de biodégradation (Barretsal, 1997). Lors d’études sur le terrain,
il n'est pas toujours facile de différencier lestrtbutions de chague phénomeéne. La question
reste donc ouverte : est ce que la biodisponildlité composé limite sa biodégradation ?

Peu de données sont disponibles sur de possibleglatmns entre adsorption et
biodégradation pour la sulcotrione et la mésotridviamy et al. (2005) ont montré que la
disparition de la sulcotrione était plus rapidesidas sols alcalins, ou son adsorption est plus
faible. Cependant, le temps de demie-vig e cet herbicide est trés similaire quel que soit
le sol testé (2-3 jours). Leyf du principal métabolite, CMBA, est, lui, beaucqalps long et
plus dépendant du sol, mais les études d’adsorgt@nespondantes n'ont pas pu étre
réalisées. Dysonet al. (2002) ont montré une corrélation positive entmefficient
d’adsorption (&) de la mésotrione et temps de demie-Vie=(0,45), lors d’une étude réalisée
sur 15 sols européens et ameéricains possédantaj@&epes variées : texture de sol, pH (4,4 a

7,5), teneur en matiere organique (0,6 a 3,35 %).

Concernant le glyphosate, les études de terrainb®@mucoup plus nombreuses, mais il
n'est pas toujours facile de relier, a la lectagsorption et biodégradation. La minéralisation
du glyphosate, qui est la voie principale de disjoar de cet herbicide (Mamegt al, 2005),
semble dépendre directement de son adsorptiore @@ (Spranklet al, 1975b ; Nomura et
Hilton, 1977 ; Strange-Hanse al, 2004 ; Mamyet al, 2005). La dégradation diminue avec
le pH et avec la teneur en phosphates du milieta(keet al, 1975b), facteurs essentiels a
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I'adsorption. Une certaine corrélation dy,Tet du K du glyphosate peut étre mise en
évidence dans les études réalisées sur différetaspar Mamy (2001djité dans sa thése]
Mamy et al, 2005). Cependant, cette corrélation « simplistéest pas toujours observée de
facon claire (Sorenseat al, 2006), des facteurs ponctuels, comme une forteuteen
manganeése, pouvant interférer en favorisant ladgiatation dans un sol donné (Masaty
al., 2005). De toutes facons, I'hétérogénéité spatialesidérable des taux d’adsorption du
glyphosate, méme sur des petites surfaces, rend tentative d’analyse fine tres difficile
(Stenrodet al, 2006).

Une seule étude, réalisée par Schnatel. (2006), a porté sur I'effet de I'adsorption
sur la biodisponibilité et la biodégradation dupflgsate sur un sol en présence de goethite.
Des analyses par ATR-FTIR ont montré que le glyptesdsorbé est biodisponible. Sa
dégradation, plus lente qu’en milieu aqueux, sewérpar étape, le groupement phosphonate
restant « accroché » sur la surface. Aucune irtieradirecte entre les microorganismes et la

goethite n’a été observée.

Ces quelques études mettent en évidence une eetairélation entre adsorption et
biodégradation de ces herbicides dans le sol, @adacteurs (Kah et Brown, 2006) pouvant
sans doute intervenir directement sur les micrausgaes : une forte teneur en MO peut, par
exemple, augmenter 'activité microbienne. Les inélites ne sont, par contre, pas toujours
pris en compte, et les suivis de biodégradatiorésement souvent a des variations de.CO
Enfin, il n'est pas toujours facile de séparer thérents processus et les facteurs les
influencant. Ainsi, si un faible pH et une faibéneur en phosphates augmentent I'adsorption
du glyphosate, et donc diminuent sa biodégradatidaut souligner que ce sont également

des conditions plutét défavorables a la biodégradain général.
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METHODES DE DOSAGE DE LA SULCOTRIONE ET DE LA
MESOTRIONE OU DU GLYPHOSATE

Le développement d'une méthode analytique de dogagepesticide nouvellement
mis sur le marché et de ses métabolites constitugoint crucial pour pouvoir suivre leur
devenir de maniere fiable. Facilité de mise en glaépétabilité, reproductibilité sont des
critéres majeurs a prendre en compte pour le diwila méthode utilisée, mais il faut surtout
mettre au point des méthodes sélectives (évitaninterférences avec les constituants de la
matrice) et tres sensibles (faibles limites de cté&ie et de quantification). En effet, la plupart
des pesticides sont présents a l'état de tracesselein les normes européennes, les
concentrations autorisées pour les pesticides ks potable doivent étre inférieures a 0,1
pug/L pour un pesticide donné et inférieures a (gL pour I'ensemble des pesticides.
L’analyse directe est donc extrémement difficileil @st nécessaire, dans un premier temps,
de mettre au point des méthodes efficaces de @ipaid échantillons avant de les analyser.
En effet, les échantillons sont souvent trop comgseou trop dilués pour étre analysés sans
une étape préliminaire de préparation des échamgillqu’il s’agisse de concentration dans le
cas de prélevements aqueux, ou d’extractions ebdeentrations dans le cas de prélevements

de sol.

Nous présenterons donc ici les principales méthdeedosage des deux familles de
pesticides que nous avons étudiées en nous fauatisales méthodes chromatographiques,
leur couplage a la spectrométrie de masse et la REidthniques dont nous disposions au

laboratoire.

| METHODES DE DOSAGE DE LA SULCOTRIONE ET DE LA
MESOTRIONE

Du fait de leur développement relativement récgméu d’informations sont
disponibles sur des méthodes permettant le dosagebitides de la famille des tricétones.
La présence de nombreuses fonctionnalités poldiggssence de volatilité et le caractere
ionisable (faiblement acide) de ces composés reéndamoix de la méthode particulierement
difficile.
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I.1 Dosage en milieux aqueux

La méthode classique utilisée pour doser ces jmesticdans des concentrations
élevées de I'ordre de oM & 10° M (de 0,3 mg/L & 0,3 g/L) est 'HPLC en phase iwee
(Colonne C-18) équipée d'un détecteur a baretteatkes (DAD). Compte-tenu du caractére
polaire et acide des tricétones, les conditionsrolatographiques requierent ['utilisation
d’'une phase éluante acide (acide formique, tritacétique (TFA) owrthophosphorique) de
maniere a les retenir sur la phase stationnairagldmeet al., 2005 ; Ter Halle et Richard,
2006 ; Ter Halleet al.,2006 ; Chaabaret al.,2007).

Pour les études a I'état de traces, comme danseanenaturelle, la HPLC phase
inverse constitue toujours une méthode de choixs leadétecteur utilisé doit avoir une plus

grande sensibilité que celle d’'un DAD.

Une méthode sélective, sensible et robuste podétermination de la mésotrione et
de ses deux principaux métabolites (MNBA et AMBAr pHPLC a été développée en se
basant sur les propriétés fluorescentes du AMBAefAkbss et Wiehe2002). En effet, le
protocole utilisé correspond a une transformatiéquentielle chimio-enzymatique de la
meésotrione et du MNBA en AMBA (Figure 48). Il prése ainsi les avantages d’avoir
recours a un détecteur sensible, le fluorimetredeetrendre possible la quantification du
MNBA tres polaire, qu’il est difficile de reteniusune phase stationnaire dans des conditions

HPLC phase inverse.

0>

NH,
Oxydation Réduction
Catalase HOOC San HCI HOOC
83-87°C 20 min 63 67°C 20 min
SO,CHj3 SO,CHg

SO,CHj
MESOTRIONE MNBA AMBA

Figure 48 : Conversion chimio-enzymatique de la mésrione et du MNBA en AMBA.

L’échantillon aqueux, apres filtration et acidifiica, va étre injecté une premiere fois
sur 'HPLC pour d’'une part, quantifier directemegdr fluorescence le AMBA, et d’autre
part, collecter séparément les fractions correspoted au MNBA et a la mésotrione. Le
MNBA est alors converti en AMBA par réduction duogpement nitro avec du chlorure
d’étain en milieu acide a 63-67°C. La fraction olte est alors injectée une seconde fois pour
déterminer la concentration en MNBA de I'échantill&Enfin, dans une derniere étape, la

meésotrione est soumise a une rupture oxydativeagidon d’une catalase, libérant ainsi du
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MNBA, qui est alors réduit suivant le protocole qgi#dent. Cette approche multi-étapes,
relativement lourde (durée d’analyse compléte gmgs), repose sur une excellente efficacité
de conversion (Mésotrione AMBA : 85-90 % ; MNBA — AMBA : 90-95 %), une grande
sélectivité et permet d’atteindre une limite dergifcation pour les 3 composés de Qgd/L

(limite de détection : 0,0fg/L).

Des méthodes encore plus sensibles, permettateididie des limites de détection de
quelques ng/L, ont été décrites et utilisent laE®IFMS/MS (Freitaset al., 2004 ; Stoolet
al., 2005). Cette technique, trés sélective, perméétarmination précise d’un composa la
détection de fragments a partir d'un ion parentalat@ement sélectionné. Cependant, le
processus d’ionisation, primordial pour une quéadifon rigoureuse et précise, est
généralement affecté par la matrice. En effet,desmposés de la matrice et les analytes
entrent en compétition pour l'ionisation entrainané extinction d’ionisation. Ce phénomeéne
est bien connu et différents procédés peuventagipdiqués pour éviter ce probleme comme
I'utilisation d’'une pré-colonne pour éliminer lesnstituants de la matrice ou I'ajout d’'un
standard dans I'échantillon. Freitasal. (2004) ont mis au point un protocole permettant de
doser un ensemble de pesticides acides, dont latnoé® et la sulcotrione, dans des
échantillons aqueux par cette méthode (électrospragle négatif). Aprés addition d’'un
standard interne deutéré et concentration de liédloan par extraction en phase solide (SPE)
hors ligne sur une colonne O&SKHLB, celui-ci est analysé par LC/(-)ESI-MS/MS auete
phase éluante acidifiée par de I'acide formiquéadk noter que le choix de I'acide est assez
crucial, certains acides empéchant l'ionisation w@m'acideorthophosphorique ou d’autres
comme le TFA risquant de contaminer la source oypéemant la formation de lion
déprotoné lors d’analyse en mode négatif (Fraitaas.,2004). Pour maximiser la réponse du
détecteur, une étape de neutralisation par du tarfipe est réalisée post-colonne. La limite
de quantification pour les substances acides \arige 0,5 et 10 ng/L. Cette méthode a été
ameéliorée par l'utilisation d’'un systeme en lignéamatisé de SPE, couplé directement a la
LC/MS, rendant ainsi le processus plus rapide gamvies erreurs de manipulation (Stazib
al., 2005). La limite de détection pour la sulcotriatela mésotrione dans des échantillons

d’eau ultra-pure ou d’eaux naturelles est de 2 ng/L
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I.2 Dosage dans les sols

Le dosage de pesticides dans les sols va requé&iétape préliminaire d’extraction
dans des solvants organiques ou des mélanges agetar la nature du compose, avant
'analyse de l'extrait. Cette étape est délicatdle doit assurer un excellent taux de
recouvrement du pesticide et éventuellement dengtabolites sans entrainer une extraction

trop importante des constituants de sol, qui peemtayéner ultérieurement I'analyse.

Pour I'analyse de la sulcotrione et de la mésogridans les sols, plusieurs protocoles
d’extraction ont été décrits en fonction de I'oltjiedu travail. La méthode peut comprendre
plusieurs étapes dans le cas de suivi de ces bidans les sols, afin de différencier la
fraction disponible (extraction avec des soluti@mieuses du type CaQd,01 M) et la
fraction plus fortement liée (mélange HCI 0,1 M/kadtrile 10/90) (Cherrieet al, 2004 ;
Cherrier et al., 2005 ; Mamyet al, 2005) ou méme permettre d’extraire également les
métabolites (NEHOH 0,05 M puis acétone) (Dysast al, 2002). Elle peut également étre
directe dans le cas de dosages d’herbicides. Aésrret Wiebe (2002) ont appliqué leur
méthode d’analyse consistant a convertir la méswret le MNBA en AMBA pour pouvoir
le détecter ensuite par fluorescence, a des étlibastde sol. L'extraction est réalisée par
mise en contact du sol sous agitation avec undieolde NHOH. Aprés centrifugation et
acidification du surnageant (3,5-4), I'extrait dshité et analysé par HPLC suivant le
protocole décrit précédemment. La limite de débecte la mésotrione et de ses métabolites
est de 0,005 mg/kg.

Il METHODES DE DOSAGE DU GLYPHOSATE

Bien que commercialisé depuis le milieu des ani@esl n’existe a ce jour aucune
norme pour la quantification du glyphosate. Ce cosép trés polaire et possédant un
caractére amphotére, ne possede ni groupement cphame, ni fluorophore. Tres soluble
dans l'eau, il est difficile de I'extraire a l'aid#e solvants organiques. De tres nombreuses
méthodes d’analyse ont été décrites dans la litkéra(cf. revue de Stalikas et Konidari,
2001), présentées chaque fois comme sensiblesdiggibles et fiables jusqu’a la méthode
suivante qui fait état des limites de la précédebdtautre part, les limites de quantification
atteintes sont souvent supérieures aux normes @mops. Les principales méthodes de

dosage sont cependant basées sur les techniqoesatbgraphiques.
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1.1 Méthodes directes

Quelgues méthodes de détection directe du glyphatade son principal métabolite,
'AMPA, ont été décrites dans la littérature, I'ebjif étant de mettre en place une méthode
sélective, sensible et rapide, ne nécessitant @asaiement préalable lourd de I'échantillon.
La chromatographie ionique (IC) est une des teclaside choix utilisée dans le cadre de

I'analyse d’'un composé ionique tel que le glypheskt point crucial étant la détection.

L'utilisation de détecteurs conductimétrique (Zaual, 1999) ou électrochimique
(Satoet al, 2001) permet I'analyse du glyphosate dans deangék complexes (échantillons
d’eaux naturelles, urines ou plasma humains) anechwnne sélectivité vis-a-vis des anions
inorganiques du milieu. Cependant, les limites éection restent relativement élevées (42 a
50 pg/L).

Le couplage de la chromatographie ionique et dpéatrométrie de masse (IC/MS) a
ouvert de nouvelles voies pour la déterminatiommeropolluants organiques polaires dans
des échantillons aqueux, la difficulté restantheix de l'interface appropriée intégrée entre
la colonne analytique et le détecteur. Dans le dtaglyphosate, pour obtenir une bonne
séparation des composes, I'éluant doit étre foneroleargé en sels ou en tampon (de 2 a 15
mM suivant les méthodes décrites), ce qui peutratés interférences lors de I'ionisation et
un fort bruit de fond sur les chromatogrammes. Batial. (1999) ont utilisé un module de
suppression de conductivité entre la colonne esplectrometre de masse (ESI-MS), qui
permet d’échanger les cations du milieu par de®pso Cette technique permet de réduire le
bruit de fond et d’augmenter fortement la sengéilil faut cependant choisir un éluant
adéguat (acétate, carbonate, hydrogénocarbonaidpisant a la formation d’acides faibles
pour éviter les phénomeénes de corrosion. Cetteadéflsimple et directe, permet d’atteindre
des limites de détection pour le glyphosate de /L.pgar contre, ’AMPA sort sous forme
d'un pic trées large difficile a quantifier (Figuré9). Son passage dans le module de
suppression entraine certainement la protonatiodad®nction amine de I'AMPA, qui

interagit ensuite avec I'échangeur de cations.
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17000 GLYPHOSATE

Figure 49 : Chromatogramme du glyphosate et du AMPAobtenu par IC/MS (d’aprés Baueret al.,1999)

L'ICP-MS  (Inductively Coupled Plasma Mass Spectroy)e détecteur
particulierement sensible et qui présente une fepiificité vis-a-vis de I'élément choisi, a
été utilisé avec un certain succés dans le dosmget du glyphosate et de son métabolite
dans des eaux naturelles. Le couplage de la siparanhique sur colonne échangeuse
d’anions et de la détection par un systeme simpbdigpdle ICP-MS (ionisation dans une
torche a plasma) a permis, apres optimisation, e&cahdre la limite de détection du
glyphosate a 0,7 pg/L (Guet al, 2005). Cette méthode s’est révélée tres spéeifigusque
aucune interférence n'a été observée avec les ammsents dans la matrice ou les ions
métalliques. Sadkt al. (2004) ont encore amélioré la sensibilité de thimeque en travaillant
d’'une part avec un détecteur ICP-MS équipé de lesllde collision/réaction octapole,
améliorant ainsi le rapport signal/bruit, et d'autpart, en travaillant avec une
chromatographie phase inverse par paire d’itetsabutylammonium), ce qui permet d’avoir
un solvant plus compatible avec le détecteur et exwellente séparation en moins de 5
minutes. Dans ces conditions, les limites de déeateportées sont de 32 ng/L pour le

glyphosate et de 25 ng/L pour TAMPA (Figure 50).
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L AMPA

Glufcsinate
30000
Glyphosate

28000

20000

15000 k

10000 { s

IZPMS Response (CP5)

1 2 3 4 & & 7 8 &8
Retention Time {min}

Figure 50 : Chromatogramme d’'un mélange (500 pg/Ly'AMPA, de glufosinate (herbicide phosphoré
analogue du glyphosate) et de glyphosate par ICP-M&juipé de cellules de collision
(d'aprés Sadiet al.,2004)

D’autres techniques analytiques directes de dodagglyphosate ont été explorées
comme I'électrophorese capillaire ou la RMN, leaibfe sensibilité étant un obstacle a leur
large utilisation. Cependant dans certains consep@ticuliers, ces méthodes peuvent se
révéler intéressantes. Ainsi, le diagnostic clieigeeut requérir dans le cas d’empoisonnement
ou tentatives de suicide une réponse rapide. Lyaratiirecte de fluides biologiques (urines,
fluides gastriques, sérum) par RMN & et du'H, sans séparation préalable des composés,
permet d’identifier et de quantifier le glyphosaépidement et facilement (Cartigrey al,
2004). Les spectres RMRIP sont trés simples contrairement aux spectres RMINU les
différents métabolites endogénes sont égalemeribless (Figure 51). La résonance du
groupement ChP du glyphosate a 3,12 ppm (doublet) dans le sp&¥N *H ne semble
pas interférer avec les autres signaux quel qudesfiuide biologique étudié et sert de base a

la quantification.
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Figure 51 : Spectres RMN*'P, calibré sur I'acide méthyléne diphosphonique (MB), (A) et’H, calibré sur
le triméthylsilylpropionate de sodium tétradeutéré(TSP-d,) (B) d’'urine contaminée par du glyphosate
(d'apres Cartigny et al.,2004)

La technique RMN, en combinafitl et *'P, permet, dans ce contexte, d’établir un
diagnostic rapide (10-20 min), en n'ayant besoie gun petit volume d’échantillon (500
puL) sans aucun prétraitement de I'échantillon. Flegmet également d’avoir une vision
globale des possibles perturbations du métabolemlegene liée a l'ingestion du glyphosate
par exemple, et ce lors d’'une unique analyse. ih#di majeure de cette technique reste son
manque de sensibilité (limite de détection powgly@hosate : 30 mg/L).

Toutes ces techniques trés spécifiqgues permettenanalyse directe de I'échantillon
naturel pour le dosage du glyphosate, mais ellesquant généralement de sensibilité et ne
permettent donc pas d’atteindre les concentratiGub-pg/L requises par les normes
européennes. Il a donc fallu développer une noevsttatégie et faire appel a une étape
préalable de dérivation du glyphosate. Greffer waugpement chromophore ou fluorophore
sur le glyphosate en s’inspirant des méthodes adeption des amines, le rendant ainsi

détectable, permet de plus de diminuer sa polatitdonc d’améliorer les séparations.
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1.2 Méthodes de dérivation

L’introduction d’'une étape supplémentaire de ddrwvepour améliorer la sensibilité
de la méthode de dosage va également constitueoinhclef critique, ou les paramétres tels
que rendement de la réaction, élimination des i@actparasites, reproductibilité, facilité de
mise en ceuvre vont étre cruciaux pour la mise anept’'une méthode simple et efficace.
Aussi un nombre impressionnant de travaux sont i@albchaque année décrivant
I'amélioration d’'une méthode existante ou une ndaveéthode, plus directe, plus propre ou
permettant d’atteindre des Ilimites de détection spldaibles. Les méthodes
chromatographiques (GC, HPLC) sont généralemeliséds pour la séparation de ces
dérivés (Stalikas et Konidari, 2001).

Dans cette partie bibliographique, nous nous feeatins sur les méthodes utilisant la
HPLC, plus facilement compatibles pour des écHansl agueux, qui permettent des
dérivations pré- ou post-colonnes directement demgchantillons aqueux, automatisables et
qui ont donc un plus grand essor a I'heure actuBlbeir plus d’'informations sur les méthodes
utilisant la CPG, cf. la revue de Stalikas et Kanid2001).

11.2.1 Dérivations post-colonne

Le protocole préconisé par 'EPA (Méthode 547, )99%asé sur la méthode
développée par Moyet al. (1983), consiste en une approche post-colonnetdeation par
I’ o-phtalaldéhyde (Figure 52) en présence de 2-merétnol (OPA-ME) aprés oxydation

du glyphosate en glycine, et aprés séparationadance échangeuse de cations.

\O
/O
Figure 52 : Structure de l'o-phtalaldéhyde

Les limites de détection reportées pour l'analyge a# dérivé fluorophore du
glyphosate sont de 6 pug/L dans les eaux de bossde 9 pg/L dans les eaux de surface
(Mallat et Barcelo, 1998). Cette faible sensibilgéut étre expliquée par le fait que les
échantillons naturels sont injectés directemens sgape d’extraction ou de concentration
préalable. De plus, les sels présents dans I'étloantisquent d’endommager la colonne
échangeuse de cations. Mallat et Barcelo (1998)aordlioré cette méthode en mettant en
place des étapes de lavage et de pré-concentagid@chantillon par extractions en phase

solide (SPE) avec passages successifs sur uneicdat@olymérique (LiChrolut EN), puis
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sur une cartouche échangeuse d’anions (@imhberlite) avant analyse. Le protocole de
dérivation a également été légérement modifié eftisarit de la N,N-diméthyl-2-
mercaptoéthylamine a la place du mercaptoéthared. aliteurs obtiennent ainsi des limites
de détection de I'ordre de 2 et 4 pg/L pour le bhgate et TAMPA respectivement. Patsias
et al. (2001) ont automatisé cette méthode en mettalhgmea I'extraction en phase solide sur
colonne échangeuse d’anions, la chromatographieéphange de cations suivie de la
dérivation post-colonne par OPA-ME et la détectoam fluorescence (SPE-LC-FD). Aprés
optimisation des différentes étapes, les limitegé&ection atteintes sont de 0,02 pug/L pour le
glyphosate et de 0,1 pg/L pour 'AMPA (le pourcgygade récupération pour le métabolite
notamment lors de I'étape de SPE, restant faible).

Un autre procédé post-colonne de dosage indireglyghnosate a été décrit (Lovdahl
et Pietrzyk, 1992). La 3,5,7,2",4’-pentahydroxyfiee (morine) forme avec les ions*Alet
d’autres ions métalliques) des complexes fluordsce@ette méthode est utilisée pour
déterminer la concentration en ions®*8lans des eaux naturelles. En présence d'ions
phosphate, I'émission de fluorescence diminue iirégent avec la quantité de phosphates
présents dans I'échantillon. L'utilisation de ceadct#f peut donc permettre de corréler
I'intensité de la fluorescence a la quantité delgbsate présent. Les limites de détection pour
le glyphosate et 'AMPA, séparés sur colonne échaag d’anions, sont de 14 et 40 ng/L

respectivement.

[1.2.2 Dérivations pré-colonne

Les protocoles pré-colonne décrits sont essentieltd basés sur la dérivation avec le
chloroformate de 9-fluorénylméthyle (Fmoc-Cl). Canrtcomme un bon groupement
protecteur des amines, il réagit aussi bien avecahlaines primaires que secondaires. La

réaction de dérivation doit se dérouler en miliagique (Figure 53).
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Figure 53 : Réaction de dérivation du glyphosate pde groupement Fmoc-Cl

L’inconvénient majeur de cette méthode de dérivaést la forte réactivité du Fmoc-
Cl avec l'eau, qui conduit a la formation de Fmdd-Al faut donc mettre le réactif en large
exceés pour obtenir un bon rendement de dérivatitais le Fmoc-OH formé en grande
quantité va donner un pic tres large au début doncatogramme qui peut interférer ou méme
completement occulter le signal du dérivé du glygatte ou du dérivé du AMBA selon les
conditions chromatographiques. Des étapes d’extragiar un solvant organique ont été
incluses dans le protocole pour éliminer les imm@seorganiques du milieu, mais aussi
I'excés de réactif. Cependant le Fmoc-OH n’estégdamsiné par cette technique. Les premiers
essais ont été réalisés en utilisant une détethivou par fluorescence (Glass, 1983, Sancho

et al, 1996), la limite de détection décrite étant de0g/L pour le glyphosate.

De nombreux travaux ont donc porté d’'une part,l'syatimisation du protocole de
dérivation et d’autre part, sur des amélioratioeséparation du pic parasite de Fmoc-OH et
des composés d'intérét, tout ceci afin d’améliolerdétection et la quantification du
glyphosate et du AMPA. Des études systématiqueshdgue point du procédé de dérivation
ont été réalisées (Le Fat al, 2000 ; Le Boet al, 2002 ; Nedelkoska et Low, 2004): rapport
molaire échantillon/Fmoc-Cl ; concentration degédénts réactifs ; temps de réaction ; choix
du solvant d’extraction ; stabilité du complexe...allfallu également mettre en place des
étapes préliminaires de traitement des échantillaisirels afin d’éliminer les possibles

interférences des constituants du milieu sur lavdéon : élimination des ions divalents
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(CU*, c&*, Mg®") par addition d’EDTA (Le Fuet al, 2000) ; contréle de la force ionique du
milieu par piégeage des ions sur SPE (Le &adl, 2002), ... L'optimisation de la méthode
d’analyse afin de séparer le pic du dérivé AMPAcadui du Fmoc-OH a également été
réalisée en comparant divers types de phasesmstaiies : colonne {g classique, colonne
amino greffée sur silice (Le Bat al, 2002) ou polymérique (Nedelkoska et Low, 2004).
Dans les meilleures conditions de dérivation eségaration (colonne amino), les limites de
détection obtenues sont de 0,025 pg/L et de 0,0% pgur le glyphosate et TAMPA
respectivement (Le Bait al, 2002). Toutefois il subsiste un probleme lié duaée de vie de

la colonne analytique, qui ne supporte pas plug5f:200 injections (probleme de pH trop
alcalin pour la phase ; réaction possible du FmberCexces avec les groupements amino de

la phase ; saturation par Fmoc-OH...).

Une autre approche a été développée par Hidatlgd. (2004) et Nedelkoska et Low
(2004) : la LC-LC-détecteur a fluorescence. Lesuaugt utilisent deux colonnes analytiques
placées en série : la premiere (colonng @i amino) permet de séparer le Fmoc-OH des
dérivés glyphosate et AMPA ; la seconde colonndytigae (colonne amino) permet de
séparer les dérivés formeés d’intérét. Nedelkoskhogt (2004) ont méme placé une vanne
entre les deux colonnes permettant d’éliminer l@&@H séparé sur la premiéere colonne et

de protéger ainsi la deuxiéme colonne (Figure 54).

;
/
Switching Fluorescence |
valve Detector

Samiple vial

Figure 54 : Montage en série de deux colonnes antaijues (C, et C,) séparées par une vanne. {épare le
Fmoc-OH qui est dirigé vers la poubelle et le restde la fraction de I'échantillon a analyser est eroyé vers
C, (d'apres Nedelkoska et Low, 2004).

Ce systeme permet d’injecter un volume plus immdri@ mL) et d’espérer une
meilleure quantification par fluorescence. Les argent également testé un procédé de pré-
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concentration des échantillons naturels faisantelagp une cartouche SPE échangeuse
d’anions. Cette nouvelle méthode permet d’obtees ldmites de quantification en glyphosate

de 0,1 pg/L pour un échantillon non concentréged,@2 pg/L pour un échantillon concentré.

Une autre stratégie pour essayer d’améliorer laikiité de la méthode de dosage est
de travailler avec un détecteur plus spécifiquples performant comme la spectrométrie de
masse. Vreekent al (1998) ont développé une méthode SPE/LC-ESI-MSé&iSigne qui
permet d’identifier et quantifier le glyphosatel&MPA dans différents échantillons d’eau,
sur la base du temps de rétention et du rappostaonde trois ions sélectionnés pour chaque
composé. La dérivation a lieu directement danshBétillon agueux avant pré-concentration
sur cartouche SPE, séparation sur une colongetCanalyse par MS/MS en mode négatif.
Les limites de détection sont de 0,03 pug/L pougliphosate et TAMPA. Leet al. (2002)
ont obtenu une meilleure reproductibilité en traat en LC/MS simple quadripble, mais en
utilisant un standard marqué du glyphosat&*-""N) comme référence interne, minimisant
ainsi les variations liées a la dérivation et afigte de matrice. lbanet al. (2005, 2006) ont
optimisé les parametres MS/MS travaillant cettes-fvi en mode positif, deux fois plus
sensible que le mode négatif, toujours en présdnaoe étalon interne marqué (glyphosate
1,23C, N). Ces auteurs ont également basé leur quaniificaur la transition la plus
sélective pour chague composé afin d'éviter lesri@tences avec d’autres ions. Apres
optimisation de la méthode de préparation des édtbas (mise en place d’'une premiere
étape d’acidification), ils ont pu ainsi atteindnee limite de détection de 5 ng/L et une limite
de quantification de 50 ng/L pour le glyphosatd’&MPA dans des échantillons d’eaux

naturelles issues de différentes sources.

Le dosage de pesticides dans des échantillons dgesbal’épuration est
particulierement difficile a réaliser du fait de damplexité de ces milieux. Une approche
originale a été récemment décrite mettant en jea néaction de dérivatiom situ par le
Fmoc-Cl aprés fixation des analytes sur un suppotide adéquat (résine échangeuse
d’anions SAX). Aprés mise au point des conditiorsdérivation (pH de la résine, temps de
réaction, volume et concentration de la solutiorréhctif, conditions d’élution) et d’analyse
par LC/ESI-MS/MS en mode positif, les auteurs amtagteindre des limites de détection de
20 et 30 pg/L et des limites de quantification 8eeB50 pg/L pour le glyphosate et TAMPA
respectivement, dans des boues d’épuration (Ghahain 2007).
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Il faut noter que d’autres agents de dérivation @8t testés comme le 1-fluoro-2,4-
dinitrobenzene (Lundgren, 1986), le chlorure deidla p-toluénesulphonique (Khrolenko et
Wieczorek, 2005) ou le 4-chloro-7-nitrobenzofurazd@olin et al, 2000 ; Duran Merast
al., 2005). lls réagissent avec le groupement aminglglhosate et de 'AMPA en milieu
basique et les dérivés formés sont détectés pareflaence (Figure 55). Cependant, les
limites de détection obtenues sont toujours bigmésaures aux normes européennes en

matiere de potabilité.
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1-Fluoro-2,4-dinitrobenzéne Chlorure d'acid@-toluénesulphonique 4-Chloro-7-nitrobenzofurazane (NBD-CI)

Figure 55 : Structures de réactifs de dérivation dglyphosate

[1.3 Méthodes de pré-traitement des échantillons

Le développement d’'une méthode analytique impligoe seulement la mise en place
d’'une technique performante d’analyse, mais aus# d’'un protocole de préparation et de
pré-concentration de [I'échantillon, simple, reprcithle, efficace et représentatif de
I’échantillon réel. Il a été estimé que les dewxgidu temps total nécessaire pour une analyse

sont consacrés a ces étapes de pré-traitemeng&ctealfitillon, qui sont aussi les sources

principales d’erreurs dans un protocole analytigfitalikas et Konidari, 2001).

Le glyphosate et TAMPA sont tres polaires et stdgbdans la phase aqueuse. Les
extractions liquide-liquide utilisant des solvaotganiques sont inutiles, car ces composés
n'y sont pas solubles. Pour les échantillons d'd¢awtraction solide-liquide (SPE) sur des
phases ioniques est une méthode de choix pour tegse® de « purification » et de
concentration, qui s’est révélée comme tres efficaelativement simple et permettant
d’excellents taux de récupération surtout pour Igplypsate. Cette méthode est donc

largement utilisée comme décrit précédemment.

Dans le cas d’échantillons de sols, les protocetes beaucoup plus lourds. En effet,
le glyphosate et TAMPA ont une grande affinité ers/certains constituants des sols. Ainsi,
les résidus liés présentent un comportement vis-desI'extraction totalement différent de la

fraction des résidus non liés. Ces différencesodeefd’interactions entre le composé et la
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matrice solide suivant le sol étudié vont souvemirgr des résultats non reproductibles avec
des taux de récupération relativement faible, etcddes limites de détection relativement
élevées. Une étude assez exhaustive de solvantsad®on sur des échantillons de sol en
présence de glyphosate radiomarqué a montré gpeueentage d’extraction augmentait
avec le pH et la force ionique du solvant (Miled/etye, 1988), ce qui peut s’expliquer par la
nature des interactions mises en jeu (liaisonsdygire et forces de répulsion). L'extraction
d’échantillons de sol avec une solution de KOH M5 bien gu’entrainant I'extraction
parallele des substances humiques, a permis didteeune limite de détection du glyphosate
de 1 mg/kg. L'addition d'un étalon interne avant [shase d’extraction de N-
(phosphonométhylp-alanine (Lundgren, 1986) ou de glyphosate mardqug-{C, °N)
(Ibanezet al, 2005) pour diminuer les erreurs de quantifigatisuivie d’'une dérivation
classique au Fmoc-Cl, a permis d’améliorer lestémide détection et de quantification

atteintes a pig/kg et 50ug/kg pour le glyphosate et ’TAMPA respectivement.

En résumé, nous avons pu constater que les méthlbateslyse pour le glyphosate
sont diverses, chacune nécessitant encore des augssint pour atteindre de maniére fiable
et reproductible des limites de quantification ag#gs avec les normes Européennes de
potabilité. Malgré sa commercialisation depuis ples30 ans, aucune norme de dosage du

glyphosate n’existe a ce jour.
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L’étude bibliographique concernant la mésotriongpporte que trés peu de données
sur la biodégradation et 'adsorption de ce peadi@t la plupart des travaux émanent de la
firme Syngenta qui la produit. A ce jour, seulsxdewétabolites (MNBA et AMBA) ont été
identifiés. Aucun microorganisme capable de dégrémenésotrione n’a été isolé, et de ce
fait, aucune cinétique de biodégradation n'a pa étfectuée (pas de bilan quantitatif global).
Les voies métaboliques impliquées dans la biodégiad de la mésotrione restent donc
méconnues. Concernant I'adsorption de cet herhidtesequelques résultats, issus d’études
sur le terrain, montrent que le pH du sol, sa tmextle taux de matiére organique

conditionnent la mobilité de la mésotrione daneJisonnement.

Le glyphosate, commercialisé depuis 1974, a été lgitgement étudié. Deux voies
métaboliques ont été mises en évidence : I'uneeppas la formation intermédiaire de la
sarcosine et l'autre par le AMPA. Toutefois, seulAMPA est recherché dans les matrices
environnementales a cause de sa persistance. phogligte est fortement adsorbé sur le sol,
ce qui lui confére une faible mobilité. L’adsorptisemble principalement liée a la fraction
minérale du sol avec une grande affinité enveroigsles de fer et d’aluminium, la matiere
organique ne jouant qu'un réle indirect. La préserme phosphates inorganiques est
responsable d'une plus grande mobilité du glyplos&our suivre le glyphosate, de
nombreuses méthodes analytiques ont été dévelofgiéant appel a différentes techniques
plus ou moins sensibles, permettant d’atteindrelidéges de quantification plus ou moins

faibles.

L’objectif de notre travail est donc d’étudier liegeractions existant entre chacun de
ces deux herbicides et des matrices solides (¢oasts du sol, sol naturel entier), afin
d’évaluer les conséquences sur la biodégradationedeherbicides. Nous avons choisi de
travailler sur ces deux pesticides afin de réabskeng terme une étude comparative du fait de
leurs propriétés physico-chimiques trés différentem meésotrione comme le glyphosate
peuvent-ils étre plus facilement dégradés lorsgsdnt adsorbés ou au contraire ne pas étre

biodisponibles ?
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Pour atteindre cet objectif, notre démarche sdigog a été la suivante :

« Etudier la biodégradation de la mésotrione et gplgbsate en milieu aqueux. Pour la
mésotrione, aucune souche isolée n'a été décriireNravail a donc débuté par un large
criblage de microorganismes, afin de sélectionnmex souche capable de transformer la
meésotrione. Des cinétiques de biodégradation oétegisuite réalisées dans différentes
conditions (concentration, pH, anaérobiose) pouttreen évidence les métabolites formés.
Nous avons choisi d'utiliser différentes techniqudanalyse complémentaires (HPLC,
LC/MS, RMN *H in situ, LC/RMN) afin d’élucider la structure des métabesiet d’établir un
schéma métabolique. Concernant le glyphosate, anmuss étudié sa biodégradation par deux
champignonslrametes versicolo2 et Fusarium solaniPB1. L’optimisation du protocole

analytique de dosage du glyphosate a du étre ptéaiant réalisée.

» Etudier I'adsorption de la mésotrione et du gly@tessur différents constituants du sol
(argiles, complexes argilo-humiques), afin d’essale mettre en évidence des corrélations
entre adsorption du polluant et caractéristiquesetematrices. Nous avons ensuite travaillé
sur un sol naturel riche en argile pour nous ragpeo des conditions environnementales.
Pour compléter ce travail, nous avons évalué lent@ d’une nouvelle approche analytique
pour I'étude des interactions sol-pesticide a ladlgh moléculaire, la RMN HR-MAS. En
effet, des études antérieures réalisées au larerator des matrices minérales de synthése et
d’autres polluants ont montré le fort potentieladtte méthode, sans toutefois qu’elle ait pu

étre validée.

» Réaliser des cinétiques de biodégradation de laotmé@se en présence de matrices
solides afin d’évaluer les modifications engendngasleur présence sur les cinétiques et les
voies métaboliques de biodégradation de I'herbicide
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GENERALITES

| COMPOSES CHIMIQUES

La mésotrione ainsi que ses métabolites décrits danlittérature (le MNBA et
'’AMBA) nous ont été gracieusement fournis par txiété Syngenta Crop Protection. La
cyclohexane-1,3-dione provient de la société Actrganics. Le glyphosate, ainsi que
'AMPA, sont commercialisés par Sigma Aldrich. Lesactifs utilisés pour la dérivation de
ces deux composés sont le chloroformate de 9-thytmééthyle (Fmoc-Cl) (Avocado),
'acétone de grade HPLC (Avocado) et le tétrabome sodium (Sigma-Aldrich). Le
triméthylsilylpropionate de sodium tétradeutéré Reg, utilisé comme référence interne pour

les analyses RMN, est commercialisé par la so&atesotop.

I ARGILES ET AUTRES MATRICES SOLIDES

Différentes argiles cationiques ont été testéesis montmorillonites (KSF, K10, et
SWy-2) et une kaolinite. Excepté la montmorillon8&Vy-2 qui provient de « Source Clay
Repository — The Clay Society Mineralogy » aux &fdhis, toutes les argiles cationiques
sont commercialisées par Sigma Aldrich. La plughkas sols du monde contiennent de la
kaolinite dans leur fraction argileuse, cette argile présgntine relative résistance aux
agressions chimiques. La kaolinite appartient famaille des phyllosilicates 1/1, c’est-a-dire
gu’elle est constituée de feuillets présentant cmeche siloxane tétraédrique (@t une

couche octaédrique d’hydroxyde d’aluminium (Figb6s.

Kaolinite
TA (Al OHjp
' YYYrYy -

Charge = 0

Figure 56 : Structure 1/1 de la kaolinite

L’association de deux feuillets se fait par un aésde liaisons hydrogene tres dense,

empéchant les phénomeénes d'intercalation. La distamterlamellaire est de 7 A. La charge
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globale de cette argile est neutre. Cependantfdeiflets peuvent posséder une charge
électrique négative trés faible, due & la subatituile quelques cations*Spar des cations de

charge inférieure comme Xl

Les montmorillonites sont des argiles de la famille des phyllosilicag$. Les
feuillets sont constitués d’'un plan d’octaédreshéssé entre deux plans de tétraédres (Figure
57).

[ 3 Tetrahedral sheet
* (SiO, tetrahedra)
Clay Octahedral sheet
Layer (AlO,, FeO, octahedra)
=— Tetrahedral sheet
Interlayer Interlayer
Region | water
| | L g é’?;'?;“;— . molecules
ntEf aver > 5 1 s ‘ _?; it k. S
cations ‘ : \ r\

Figure 57 : Structure 2/1 de la montmorillonite (EWBA, European Bentonite Producers Association, ht
. /lwww.ima-eu.org/eubaindex.htm)

Les substitutions des cations des feuillets sonmbreuses et variées, notamment des
atomes de silicium par des atomes d’aluminium dessouches de tétraédres, générant une
charge négative dans les feuillets qui va étre emsge par la présence de cations hydratés
dans l'espace interlamellaire. La densité de chamgasi que la nature des cations
interfoliaires, vont déterminer les propriétés pbgshimiques de ces minéraux. Ces argiles
présentent des propriétés d’expansion du domaiterlamellaire importantes. On parle
d’'argiles « gonflantes ». Les montmorillonites s@auvent utilisées comme des argiles
modeles a cause de leur grande surface spécifiquie deur forte capacité d’échange
cationique (CEC), tout autant dans les études diatisn qu’en tant que catalyseurs dans des
réactions chimiques. Aprés étude de la littératm@ys avons choisi 3 montmorillonites
commerciales : deux trés largement utilisées etthege organique - I€10 et laKSF - en
tant que catalyseurs acides (Li et Li, 1998 ; Rabsal, 2003 ; De Stefanis et Tomlinson,

2006) et une utilisée plus généralement dans dege®td’adsorption, la montmorillonite
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Wyoming SWy-2, qui présente, elle, un caractere basique (Caaizi al, 2004 ;
Kulshresthaet al, 2004).

Les argiles anioniques utilisées, de type hydrogydisuble lamellaires (HDL) [Mg
Al-NOg], ont été synthétisées au Laboratoire des Matérinarganiques dans I'équipe du
Prof. Claude Forano (Université Blaise Pascal, ri@tert-Ferrand). Les Hydroxydes Double
Lamellaires (HDL), dont la structure a été détailldans le chapitre 4 de la partie
bibliographique, peuvent étre présentés comme desgiles inverses » des argiles
cationiques. Les feuillets, formés d'octaedres MJ©OHBiccolés par les arétes de maniére
coplanaire, présentent une charge positive dudaiia substitution d’'un cation (M) divalent
par un cation trivalent. L’électroneutralité¢ de s&ructure est assurée cette fois-ci, par
lintercalation entre les feuillets d’anions hydst(CQ?*, CI, NOs ou SQ?). La charge du
feuillet, la capacité d’échange anionique (pouatgindre 400 meqg/100 g d’argile, environ 4
fois supérieure a celle des argiles cationiqudagki &ilue la surface disponible par unité de

charge sont liées au taux de substitution desreatvalents par des cations trivalents.

Dans le cadre d’'une collaboration avec le group®d. Juan Cornejo de I'Instituto
de Recursos Naturales y Agrobiologia (CSIC, Séyitliférents complexes argilo-humiques
ont été préparés et des fractions argileuses wdrde sol ont également été purifiées. Toutes
ces matrices solides ont été caractérisées parocpe Les quatre fractions argileuses, sont
nommeées : Askov, Borris, P2 et Kettering. Le protea’extraction utilisé est le suivant : le
sol est mis au contact d’'un mélange acide acétagatdte (pH = 5) durant 7 jours, puis il est
lavé a I'eau distillée pendant 7 jours supplémeesaiCe traitement est utilisé pour éliminer
le carbonate de calcium. La fraction argileuse (firg) est récupérée par un procéde de
séparation par sédimentation (30 jours). Elle astige saturée en ions €agar une solution
de CaCj puis lavée abondamment a I'eau. La caractérisatmmres fractions argileuses a
montré la présence de kaolinite, de montmorillgrdfdlite et de vermiculite dans diverses
proportions selon le sol extrait. Les illites etvarmiculite sont des phyllosilicates de la
famille des 2/1 de structure trés proche de calkerdicas, ces derniers possedent une couche
octaédrique gibbsitique (seul de laluminium esésgnt) comprise entre deux couches
tétraédriques siliciqgues ou 1/4 du silicium est plEé par de I'aluminium. La substitution
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des ions Si par des ions Al dans les couches tétraédriques est compenséipadlction

de deux ions K qui servent de tenons entre les feuillets. Darsak de lllite (Figure 58A),
les ions AF* de la couche octaédrique sont partiellement suBstpar des ions Feou Mdf™.
L’ensemble du feuillet de l'illite n’est donc pasutre, une charge négative permet la fixation
labile de couches de molécules d'eau et d’ions gsaien hydratés. Dans le cas ke
vermiculite (Figure 58B), les taux de substitution sont beapgolus importants. En effet,
entre 1/3 et 1/2 des ions silicium sont remplagésdes ions Al dans la couche tétraédrique,
et la couche octaédrique est presque entieremeghéasi@nne. Le feuillet posséde, par
conséquent, un déficit de charges positives, qui@spensé par des ions’Cau Mg plus

ou moins hydratés situés entre les feuillets sacadisation précise.

A B
filite Vermiculite
T Ay Sty y 001> %) EE - i-"\'1..5i.llwﬁ‘ij'|i5'”'
R AAAR A i X R AA AR A Ad
Al OH IV < | (Alz(OH)
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Figure 58 : Structures de l'illite (A) et de la vemiculite (B). Dans ces structures 10 & 20 % des isA**
peuvent étre substitués par des ions M§ou F&* générant ainsi une charge négative

BN

Le sol naturel provient d’'un site expérimental d&IRA situé a proximité de
Clermont-Ferrand dans la plaine de la Limagne.stl issu d’'une parcelle non cultivée,
n'ayant pas recu de produits phytosanitaires depuisnoins 30 ans (source INRA). Deux
horizons de sol ont été prélevés : 0-5 cm et 1@0Les échantillons de sol sont séchés a
température ambiante jusqu’a poids constant, pnisses a 1 mm. Des analyses de ces deux
horizons ont montré qu'ils sont trés similaires si&ur composition. Ce sol est trés riche en
fraction argileuse (37 %) et contient 2,46 % deécae organique (pH voisin dans I'eau de
7,9). Un premier profil qualitatif RMN a été réaisur ce sol tamisé a 1 mm mais non traité.
Des analyses du solide ont montré la présencerdiaium et de silicium. Le spectréAl
MAS (Figure 59a et b) montre deux sites de géomdtaractéristique : un octaédrique (3
ppm) et l'autre tétraédrique (centré sur 60 ppmi'dst pas possible de quantifier chacune
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des populations d’aprés de simples expériencesEhDeffet, le moment quadrupolaire de
'aluminium et la constante quadrupolaire résubargerturbent fortement le champ
magneétique local percu par le noyau, donc la cotsta’écran nucléaire (déplacement
chimique) et l'intensité des signaux. D’autre padns le cas de constantes quadrupolaires
importantes (quelques kHz a quelques MHz), l'initensles signaux est modulée par les
champs radiofréquences (durée d’impulsions). Idfail réaliser des expériences de type

MQMAS pour extraire le déplacement chimique isogrop

@

(b)

T T T T T T T T T T

160 140 120 100 80 60 40 20 0 -20 -40 ppm
*
(©) \W
T T T T T T T T T T
o -20 -40 -60 -80 -100 -120 -140 -160 -180 ppm

aromatiques

Méthoxy et
aliphatiques

COO

(d)

o
k]
&=}
3

T T T T
250 200 150 100 50

@ \/\w
I T T T T T T T T T T T T T T 1
18 16 14 12 10 8 6 4 2 0 -2 -4 -6 ppm

Figure 59 : Spectres de RMN MAS du sol de Limagnga) 2’Al MAS v, = 12 kHz, impulsion rf 1.6 us. (b)
idem, impulsion rf 4,2 ps. (cf°Si MAS v, = 5 kHz. (d)*C CP-MAS v, = 12 kHz. (e)'H MAS. * bandes de
rotation.

Le spectré®®Si MAS (Figure 59c) présente un type de siliciumto® vers -96 ppm
caractéristique d’aluminosilicates et d'oxydes iieism. La résonance tres large indique une
distribution de populations (hétérogénéité) imputade I'échantillon. Il est donc tout a fait
compatible avec la présence de quartz, mais sudangiles de type illite (phyllosilicate)
riche en potassium ou de kaolinite (phyllosilicatédnalyse®*C CP-MAS (Figure 59d) de ce
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sol ne nous donne que peu d’informations, en raidamtres faible rapport signal/bruit. Nous
pouvons toutefois distinguer les différentes rémoma caractéristiques de la matiére
organique : carboxylates vers 171 ppm, carbonematiques des phénols entre 115 et 145
ppm, groupements méthoxy entre 90 et 100 ppm, nasbde type CH-O et GHD entre 50

et 80 ppm. Le spectrtH MAS (écho de Hahn) (Figure 59e) confirme la pnésede ces
différents groupements. Notons que les protons atigoes (115-145 ppm) sont moins
intenses en raison de temps de relaxation plusldrggrait intéressant d’analyser ce sol une
fois traité par un réducteur, comme le dithionaén d’éliminer une partie du fer sous sa
forme paramagnétique et ainsi d’améliorer le rapganal/bruit. Un traitement & l'acide
fluorhydrique permettrait comparativement d’élimide quartz et une partie de la fraction
argileuse. Toutefois, ce traitement peut hydrolgsetaines fonctions chimiques telles que les
fonctions amide présentes dans la MO de la plupestsolsLes analyses X réalisées par
dispersion d’énergie a l'aide d’'un MEB équipé d'détecteur EDS montrent la présence
d’oxydes de fer et de titane caractéristiques aemes volcaniques (Figure 60). Des agrégats
de différentes argiles sont observeés, constituésnie décroissant de Si, O, Al, K et/ou Ca.
Ces argiles qui forment bien des feuillets poumaiecorrespondre a des illites
((K,H30)Al,(SizAl)O10(H2.0,0H),) ou a des kaolinites (A5i,0s(OH),). On trouve également
guelques « agrégats » d'argiles avec du magnégient;étre des montmorillonites.
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Figure 60 : Cliché MEB obtenu a partir de I'horizon 0-5 cm tamisé a 1 mm et analyse chimique
(qualitative) obtenue par une sonde EDS. Le minéralbservé pourrait correspondre a une illite
(phyllosilicate).

Ces analyses ont été confirmées par des analydegfidetion des Rayons X (DRX),
réalisées par le Dr Tania Alekseeva, de I'Académdés Sciences de Moscou. Les
diffractogrammes des deux horizons ont été effectaprés traitement des échantillons de
sol, par de I'eau oxygénée a 10 % pour élimindrdation organique, puis saturation de la
fraction argileuse par une solution de MgQla fraction argileuse de notre sol est constituée
majoritairement de montmorillonite (sous forme @asinotre échantillon) avec des traces de
kaolinite (Figure 61).
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Figure 61 : Diffractogramme RX de la fraction argileuse du sol testé

L’ensemble de ces matrices solides (argiles, séféacaractérisé par diffraction des
RX et par analyses élémentaires (Fe, Na, C, O, etéalisées par le service central d'analyse
du CNRS (Solaize).

I CONDITIONS DE CULTURE ET INCUBATION EN PRESENCE DE
XENOBIOTIQUES

I11.1 Conditions de culture

Les microorganismes sont aliquotés (3 mL) et corgsea -80°C en présence de 10 %
de glycérol (agent cryoprotecteur). Un aliquotd&stongelé puis utilisé pour ensemencer 100
mL de milieu de culture (précisé ultérieurementrpchiaque souche) dans un erlenmeyer de
500 mL. Cette préculture est agitée a 17 ou 27°@ 200 rpm. 2 mL de préculture sont
ensuite ajoutés a 100 mL d’un milieu de culturesdam erlenmeyer de 500 mL. Cette culture
est agitée & 17 ou 27°C et a 200 rpm. La croissdesamicroorganismes est ensuite arrétée
en fin de phase exponentielle.
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[11.2 Incubation en présence de xénobiotiques

Les cellules sont centrifugées a 8000 rpm pendanmnih a 5°C. Le surnageant est
éliminé et le culot est soumis a deux lavages ssiise I'un avec une solution de NaCl a 8 %o
et 'autre avec de 'eau de Volvic. L’eau de Volaeté choisie pour sa composition physico-
chimique et son pH constants. De plus, elle est pegu minéralisée. Le culot bactérien est
ensuite remis en suspension dans I'eau de Volviéparti dans des erlenmeyers de 500 mL
en présence d’'une solution de xénobiotique, amaigo5 g de biomasse humide dans 100 mL
de solution. Les erlenmeyers sont ensuite placégrsutable d’agitation a 200 rpm et a 17 ou
27°C. Des prélevements de 1 mL sont effectués igrgatent pour suivre la cinétique de
biodégradation. lls sont centrifugés a 12500 rpmdpat 3 min. Le surnageant est congelé a -
20°C jusqu’au moment des analyses HPLC et RMN.

Remarque Pour chaqgue expérience, ont été effectués dana&mes conditions:

* Des témoins abiotiques (pesticide ou métabolites dlaau) pour contrdler la stabilité

thermique et chimique de ces composeés.

* Des témoins cellules (suspension cellulaire enratesde xénobiotique) afin de suivre

la formation de métabolites endogenes (propresallixies) pour chaque expérience.

IV TECHNIQUES D’ANALYSE POUR LE CONTROLE DES
CINETIQUES DE BIODEGRADATION ET LIDENTIFICATION DE S
METABOLITES

IV.1 Contrdle des cinétiques de biodégradation
IV.1.1 Analyses par RMN *H

Les spectres ont été enregistrés a 500,13 MHzrsapectrometre Avance Bruker 500
a 25°C dans des tubes de 5 mm de diamétre. La sdilidée est une sonde inverse triple
accord*H-"*C-">N équipée d’une bobine de gradients de champs’axe k. La présence
importante d’eau dans les échantillons rend Isdiiion d'une séquence (présaturation)
éliminant sa résonance obligatoire. Elle utilisendémpulsions de phases opposées d'une
durée totale de 3 s.
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Remarque cette technique d’analyse est employée pour dentiés cinétiques de
biodégradation réalisées a partir d'une conceptmathinimale de 1 mM en xénobiotiques

pour des raisons de sensibilité.

IV.1.2 Quantification par RMN  'H

Les échantillons n’ont subi aucun traitement ddfjgation apres leur centrifugation.
A 540 pL de surnageant sont rajoutes 60 pL dundutiso de TSPg
(triméthylsilylpropionate de sodium tétradeutérd amM préparée dans,D (Figure 62). Le
TSPdq est utilisé comme référence interne. Il sert &la a la calibration de I'échelle des
déplacements chimiques et a la quantification dedyits, ses 9 protons résonnant a 0 ppm

sous forme d’un singulet

Figure 62 : Structure chimique du TSPd

Les concentrations en xénobiotique [m] sont praponelles & la valeur d’intégration
de chaque pic. D’apres la formule suivante, en amsant le nombre de protons

correspondant a chaque signal, on peut calculmraentration [m] du xénobiotique :

9A, [Ared] x facteur de dilution du surnageant
b Aref

[m] =

* [m] = concentration en xénobiotique m (mM)

* A, estlintégrale d’'un signal du xénobiotique m

* [Ar] est la concentration du TSPdans le tube RMN (0,5 mM)

* b estle nombre de proton correspondant au sigt&dné du xénobiotique m
* A estlintégrale du TSRd

* Facteur de dilution du surnageant lorsqu’il estug§oa la solution de TSRgour

I'analyse RMN (= 1,1 dans notre cas).
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IV.1.3 Analyses par HPLC

Les analyses par HPLC sont réalisées soit :

e sur une chaine Agilent 1100 munie de deux détesteun détecteur a barrettes de

diodes et un détecteur de fluorescence, et pifmaéde logiciel Chemstation.

« soit sur une chaine Perkin Elmer Série 200 munia détecteur a barrettes de diodes,

pilotée par le logiciel Total Chrom Navigator.

Les conditions HPLC (colonne, éluant, etc...) varisnivant le composé et seront

précisées ultérieurement.

IV.2 Techniques d’analyse pour l'identification des métabolites
IV.2.1 Analyses par HPLC couplée a la spectrométrie  de masse (LC/MS)

La chaine HPLC est un appareil Waters Alliance 26@®i d’'un détecteur a barrettes
de diodes, couplé a un spectrometre de masse Walegsomass) QTOF, équipé d’une
source électrospray (ESI), interface Z-spray. Lesdyses ont été faites systématiquement en

mode positif et négatif.

Les conditions chromatographiques utilisées ser@nécisées ultérieurement
(utilisation d’'un gradient). Aprés dilution dans mrelange eau - acétonitrile (50-50 en V/V)
et séparation en chromatographie liquide, I'écllantiest introduit dans la sourcga un
capillaire métallique. Sous I'action du gaz nélauischauffé a 120°C (azote, 50 L/h) et d’'un
champ électrique appliqué entre le capillaire et contre électrode (3 kV en mode positif et -
2,1 kV en mode négatif), un spray de gouttelettesgees est formé. Ce dernier perd par la
suite les molécules de solvant grace au gaz ddvaéston (N), chauffé a 300°C avec un
débit de 500 L/h. Des expériences en spectromédrimasse en tandem (MS/MS) sont aussi
réalisées en utilisant 'azote dans la cellule alésion avec un gradient d’énergie de 15 a 45
eV. Une calibration est réalisée avant de débweranalyses en LC/MS avec de l'acide
ortho-phosphorique (1 pL/L, 3 pL/min), puis une correctiest apportée durant les analyses

des échantillons avec de la trityrosine (5 pL/niim$thode Lock Spral).

IV.2.2 Analyses par RMN a deux dimensions

La RMN a deux dimensions sert principalement a dgemnination structurale de

composeés organiques en complément de la spectiendétrmasse. Les principaux noyaux
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observés lors des analyses sont le proton, le warkb I'azote. Tous les spectres 2D sont
réalisés sur le méme spectrométre Avance Brukemgb@Ocelui décrit précédemment (sonde
inverse triple accord). Les métabolites étant dndaconcentration dans les échantillons, une
détection en mode inverse avec des gradients dapcipaur la sélection des chemins de
cohérence est nécessaire pour des éléments teldeqoarbone et I'azote (noyaux peu
sensibles). Certaines expériences nécessitent égeersce pour éliminer le signal de

résonance de 'eau : présaturation ou watergateriSiet al., 1993)

IV.2.3 Analyses par LC- RMN

Ces analyses ont été réalisées en collaboration laabelle Bourgeois et Armelle
Dreau de la société Organon sur un spectrometrad®&/Bruker 500 a 25°C avec une sonde
munie d'une cellule de 30 pL. Ce spectrometre esiplé a un chromatographe HPLC
Agilent 1100 muni d’'un détecteur a barrettes daleo Les conditions chromatographiques
appliguées sont celles utilisées pour les analyaesC/MS. Seuls les éluants sont remplacés
par des solvants deutérés. Toutefois une séquéindaant la résonance du signal de I'eau et
de I'acétonitrile est appliquée (double présatargtiLa méthode utilisée pour les analyses est
basée sur le principe Stop-Flow » le composé désiré (piégé selon l'intensité duaign
UV) est stocké dans la cellule de la sonde dumatdrhps nécessaire a I'acquisition du spectre

'H. Les paramétres d’acquisition du specHesont rassemblés dans le Tableau 1:

Tableau 1 : Paramétres d’acquisition d’un spectréH en LC/RMN

Impulsion *H de 90° 7,8 us
Délai de relaxation 24s
Durée d’acquisition 1,64s
Nombre de points 32768
Nombre de scans 287
Fenétre spectrale 10000 Hz
Nombre de scans factices 8
Irradiation en continu (présaturations) 24s
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V ETUDE DE L’ADSORPTION DES PESTICIDES

V.1 Essais d’adsorption de la mésotrione et du glyp ~ hosate sur le
matériel
Les solutions d’herbicide et les matrices solidast snises en contact dans des tubes

de centrifugation en polypropylene copolymére (PP@©@ des essais d’adsorption. Afin de
vérifier 'adsorption de la mésotrione et du glyphate sur ces tubes, 10 mL de deux solutions
de mésotrione et de glyphosate (I'une a 0,2 mMitl&aa 4 mM) ont été placés chacune dans
des tubes agités a 50 rpm a température ambiaate gr un agitateur orbital. Nous avons
vérifié l'adsorption des deux polluants sur le PPGGus la forme d'une cinétique
d’adsorption. Des prélevements réguliers (chaguetm® la cinétique correspondant a un
tube) sont effectués pendant 5 jours. lls sont imnsaanalysés par HPLC, ainsi que les

solutions initialement préparées non mises en codtns les tubes.

Au cours des expériences d'adsorption, aprés l& mis contact d’'une solution de
pesticide et d’'une matrice solide, des prélevemsois effectués, centrifugés puis filtrés sur
des filtres a seringue (porosité = 0,45 um) entgtigfluoroéthyléene (PTFE). Afin de tester
I'adsorption de la mésotrione et du glyphosatdes®TFE, une droite d’étalonnage (0-4 mM)
pour chaque pesticide a été réalisée, avec detsosaigtalons filtrées et non filtrées. Chaque
solution (filtrée et non filtrée) a été analysée HRLC pour mettre en évidence une possible
adsorption sur les filtres.

V.2 Les cinétiques d’adsorption

Les différentes argiles et le sol naturel ont égéés avec chacun des deux herbicides a
température ambiante dans des rapports solideféqLi200 et 1/3. A 10 mL d’une solution a
1 mM de pesticide ajustée a pH 7 sont ajoutés 500m@,3 g de solide dans un tube a
centrifuger en PPCO de 50 mL. Chaque tube conatitupoint de la cinétique d’adsorption.
Ces tubes sont agités a température ambiante @trand grace a un agitateur orbital. Des
prélevements réguliers (tube) sont effectués pdnciag jours, centrifugés a 12500 rpm a
température ambiante pendant 15 min puis filtrésdas filtres en PTFE de 0,45 pm de
porosité. Le pH des surnageants est mesuré. Lesidns sont ensuite analysés par HPLC
suivant les conditions indiquées pour chaque hieidbicLa concentration en pesticide a
I'équilibre (Ce) est ainsi obtenue. La concentratiadsorbée (Cad) est déterminée par
différence entre la concentration initiale (CiJatoncentration & I'équilibre (Ce).
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V.3 Les isothermes d’adsorption

Trois rapports solide/liquide ont été testés (1/2DQ0 et 1/3) pour chague matrice
solide et chaque pesticide. Dans un tube a ceg#éifde 50 mL sont mis en contact 10 mL
d’'une solution de pesticide ajustée a pH 7 a diffees concentrations (de 0,2 a 4 mM) avec
une certaine masse de solide selon le rapporteglidjdide testé. Les tubes sont agités a 50
rpm sur un agitateur orbital pendant 24 h a tempggambiante. lls sont ensuite centrifugés
a 12500 rpm a température ambiante pendant 15pumig Jes surnageants sont filtrés comme
précédemment. Le pH des échantillons est mesusdgrianalyses HPLC sont effectuées sur
un appareil Agilent 1100. Les isothermes sont megmtes selon la méthode directe et les
modeles de Freundlich ou de Langmuir. Les relatsum les suivantes :

« Méthode directe : Cad/m = K x Ce

« Modéle de Freundlich : Cad/m 5 K Ce'™

La représentation du modeéle de Freundlich estsé&alsous la forme : log (Cad/m) =
f(log Ce). La pente de la droite obtenue indiquaraaleur de (1/n) et 'ordonnée a l'origine

« log K ».
* Modéle de Langmuir : Ce/Cs = (Ce/Cm) + (1/CmL)

La représentation du modéle de Langmuir est réalsés la forme Ce/Cs = f(Ce). La

pente de la droite obtenue indiquera la valeur 1&CHordonnée a 'origine (1/CmL)

Nomenclature :

Cad : Concentration de pesticide adsorbée (mM)

* m: masse de solide (g)

K : constante thermodynamique d’équilibre

Ce : Concentration de pesticide a I'équilibre (mM)

e Kf et 1/n : constantes de Freundlich caractéristigdesla capacité maximum
d’adsorption (mmol/g) et de laffinité d’un adsortbadonné vis-a-vis d’'un soluté donné

respectivement.
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« Cm et L: constantes de Langmuir caractéristiques lal capacité maximum
d’adsorption (mmol/g) (adsorption en monocouchefi@tl’énergie d’adsorption (L/mmol)

respectivement.

A partir de ces représentations, il est possibldéfimir le type d’adsorption obtenu et

les capacités d’adsorption de chaque matrice spbde un polluant donné.

V.4 Etude par RMN
V.4.1 RMN *H HR — MAS

Apres avoir mis en contact la matrice solide et sokition de pesticide concentrée
dans différents rapports solide/liquide (1/200 3),1la suspension est analysée par RMN
HR-MAS. Les solides hydratés sont placés dans ton em oxyde de zirconium de 4 mm. Le
volume de I'échantillon, délimité par des insepbériques en Téflon (PTFE), est del2
Les spectres ont été réalisés soit sur un specdtrerAgance Bruker 500 MHz équipé d’'une
sonde double accorti-*C munie d’une bobine de gradients de champs positie & I'angle
magique, soit sur un spectrometre Avance Bruker Bz équipé d’'une sonde MAS
multinoyaux de 4 mm. Une séquence éliminant leadiga résonance de I'eau a été appliquée
(présaturation). La séquence a été synchroniséelavieequence de rotation du rotor (5000
Hz). Toutes les analyses ont été realisées a tampér ambiante. Les parameétres

d’acquisition sont présentés dans le Tableau 2:
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Tableau 2 : Paramétres d’acquisition des spectré$i en HR-MAS

300 MHz | 500 MHz
Impulsion *H de 90° 6,3 us 6,3 us
Impulsion de présaturation 3s 3s
Délai de relaxation 3s 3s
Durée d’acquisition 0,49 s 4,68 s
Nombre de points 5868 65536
Nombre de scans 128 128
Fenétre spectrale 5995 Hz | 7003 Hz
Nombre de scans factices 4 4
Durée de la séquence 21 min 23 min

V.4.2 RMN du solide

Apres saturation de certaines matrices solides ypa solution concentrée de
meésotrione (10 mM) ou de glyphosate (7,5 mM), leldes sont séchés a I'étuve a 50°C
pendant une nuit et analysés par RMNMAS ou par CP-MAS sur un spectrométre Avance
Bruker 300 MHz équipé d’'une sonde MAS multinoyauxn/h. Le méme traitement a été

utilisé pour I'analyse des points des isothermekdgtillons solides).

Le solide est alors placé dans un rotor en oxydeirdenium de 4 mm. L’utilisation
d’inserts sphériques en Téflon, en réduisant leaimel de I'échantillon, permet d’accroitre
I’'homogénéité des champs magnétiques locaux (clsaatigue et impulsions radiofréquence)

au niveau de I'échantillon.

RMN CPMASYC. La séquence utilisée pour enregistrer les speli@ est une
séquence de polarisation croisée avec une vitesseotdtion de 12 kHz. Une rampe
d’'impulsions a été utilisée pour optimiser les dbads de Hartmann-Hahn, avec un temps de
contact de 2 ms. Un découplate de type TPPM 15 (Bennegt al., 1995) de 85 kHz a été
utilisé pendant la durée d’acquisition (60 ms) psupprimer les interactions dipolaires

hétéronucléaires résiduelles et ainsi augmentetdalution. Un délai de relaxation de 4 s a
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été employé. 4000 a 8000 scans ont été utilisés dek échantillons, afin d’obtenir un
rapport signal sur bruit suffisant.

SpectresH MAS et Echo de Hahibes spectre$H MAS ont été enregistrés aprés 64
scans au moyen d’une impulsion simple de,6sans rotation ou a 12 kHz. Des specires
ont également été enregistrés aprés 256 scans yanrdtune séquence d’écho de Hahn de
type 90° - tau — 180° - tau & 12 kHz. La séquestsynchronisée sur la vitesse de rotation du

rotor. La valeur de tau est optimisée de faconrapamser les temps morts de I'électronique.
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ETUDE DE LA MESOTRIONE

| CRIBLAGE DE SOUCHES MICROBIENNES

Les microorganismes testés ont été cultivés sueunitutritif spécifique (100 mL)

dans des erlenmeyers de 500 mL & 17 ou 27°C suavaource du microorganisme, sous une

agitation de 200 tours/min. Tous les milieux d’ansacement ont été préalablement stérilisés

a lautoclave a 121°C pendant 20 min sous une ioresadditionnelle de 1 bar.

L’ensemencement s’effectue sous hotte a flux laména I'aide d’'une pré-culture cultivée

dans les mémes conditions. Les conditions prédsesulture pour chaque microorganisme

sont données dans les Tableau 3, Tableau 4 etTahlea

Tableau 3 : Souches bactériennes testées

CULTURE CULTURE

SOUCHES T(°C) | Milieu | Temps SOUCHES T(°C) | Milieu | Temps
Actinobacteriunsp.12B4 27 TS 3j |Nocardioidessp. SP12 27 TS 24h
Agrobacterium tumefacienB85 27 TS 24h | Paenibacillussp. 7B6 17 R2A 3
Agrococcussp 7B2 27 E 5; | Paenibacillussp. P 17 R2A 3
Agromycesp R 17 | R2A 3j | Pantoeasp. 12B5 27 TS 24h
Arthrobacter bergerbB11 27 TS 24h | Pedobactesp. 6B2 27 R2A | 48h
Arthrobacter rhombBB7 27 TS 24h | Pseudomonas fluoresceA$CC12842( 27 TS 24h
Arthrobactersp. 2B16 27 TS 24h | Pseudomonas gramin@B4 27 TS 24h
Arthrobactersp. 7B9 27 TS 24h | Pseudomonas gramini3B3 17 TS 3]
Arthrobactersp. N4 27 TS 24h | Pseudomonas pseudoalcaligeih8g3 27 TS 24h
Arthrobactersp. SR30 27 TS 24h | Pseudomonasp. 2B15 27 TS 24h
Bacilliales bacteriunil2B7 27 | R2A 3j | Pseudomonasp. 14B2 27 TS 24h
Bacillus amyloliquefaciens
CIP103265 27 TS 24h | Pseudomonasp. 14B10 27 TS 24h
Bacillus cereu2B9 27 TS 24h | Pseudomonasp. ADP 27 TS 14h
Bacillus cereuATCC14579 27 TS 24h | Pseudomonas syringas1 27 TS 24h
Bacillus licheniformisATCC21733 | 27 TS 24h | Pseudomonas syringd2B8 27 TS 24h
Bacillus megateriunDSM32 27 TS 24h | Pseudomonas syringd8B2 17 TS 48h
Bacillus pumillus5B1 17,27 TS 24h | Pseudomonas viridiflava4B14 17 TS 24h
Bacillussp. 2B5 17,27| TS 24h | Rhodococcus erythropolBTS1 27 TS 24h
Bacillussp. 3B6 17,27 TS 24h | Rhodococcus rhodochro@®@BT18 27 TS 24h

Rhodococcus rhodochrous

Bacillussp 5B2 27 TS 24h | ATCC29692 27 TS 24h
Bacillussp. 7B11 27 TS 24h | Saccharothrixsp. 6B3 27 E 5j
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Bacillussp. 16B1

Bacillus sphaericuATCC10208
Bacillus subtilisATCC6633
Bacillus subtilisD

Bacillus subtilis var. nigef-FO3108
Bacterium CAGY3 2B22
Brevundimonasp. C
Cellulomonasp. 3B8
Chelatobactesp. SR45
Chelatobactesp. SR46
Chelatococcusp A

Clavibacter michiganensiB14
Curtobacterium flaccumfaciens
13B4

Cytophagasp. 2B1
Enhydrobacter aerosaccuis
Flavobacteriunsp. 2B4
Flavobacteriumsp. 14B7
Frigoribacteriumsp. 14B13
Hydrogenophagap H
Intrasporangiaceae 3B4
Janthinobacteriunsp 2B18
Kocuriasp.7B12
Kocuriasp.2B13a
Leucobactesp.3B20
Manganese oxidizing bact. 7B14
Methylobacteriunsp. 7B5
Microbacterium phyllo2B3
Micrococcus luteu8B2
Micrococcussp. 2B2
Micrococcussp.7B4
Micrococcussp.12B6
Micromonosporap. E

Mycobacterium aururmMO1
Mycobacterium chlorophenolicum
RP1

Nocardioidessp. 7B7

27
27
27
17
27
27
17
27
27
27
17
27

17
17
17
27
17
17
17
27
17
27
27
17
18
17
17
27
27
27
27
17
27

27
27

TS
TS
TS
TS
TS
TS

TS
TS
TS
R2A
TS

TS
TS
R2A
TS
R2A
TS
R2A
TS
TS

TS
TS
TS
R2A
TS
TS
TS
TS
TS

TS

TS
R2A

24h
24h
24h
24h
24h
24h
3
24h
24h
24h
3
48h

48h
24h
3j
24h
3j
24h
3j
48h
24h
48h
24h
5j
4j
12
24h
24h
24h
24h
24h
3j
24h

24h
4

Sphinghomonasp. 3B10
Sphinghomonasp. 7B13
Sphinghomonasp.7B15
Sphinghomonasp 14B5
Sphinghomonasp. 14B6
Sphingobacteriursp. 14B8
Staphylococcus arlette&B8
Staphylococcus epidermit3815
Staphylococcus equorubiB16
Staphylococcusp. 3B16
Staphylococcusp. 3B17
Staphylococcusp.5B3

Staphylococcusp. 5B6
Staphylococcusp. 6B1
Stenotrophomonas maltophiliB93
Streptomycesp. 1S1
Streptomycesp. 1S2
Streptomycesp. 2S11
Streptomycesp. 5S4
Streptomycesp. 5S9
Streptomycesp. 7S1
Streptomycesp. 1257
Streptomycesp. 12S10
Streptomycesp. 14S9
Streptomycesp. 14512
Streptomycesp. 21S1
Zoogloeasp. 3B12

SOUCHES NON IDENTIFIEES

3B3
3B9
3B13
3B14

5B5
N

27
17
17
27
17
17
27
17
27
27
27
17

27
27
27
27
27
27
27
27
27
27
27
27
27
27
27

27
27
27
17

27
17

TS
TS
R2A
TS
R2A
R2A
TS
TS
TS
TS
TS
TS

m m m m m m mM mM mM m m

—
n

TS
TS

TS

TS
R2A

24h
24h
48h
24h
48h
48h
24h
48h
48h
48h
48h
48h

24h
48h
24h
60h
60h
90h
60h
60h
60h
60h
60h
60h
60h
60h
48h

24h
24h
60h
48h

24h
4

Remarque Les souches suivies d’'un code Chiffre-B-chifing été isolées de I'eau de

nuages collectée au sommet du Puy de Déme. Lehesosaivies d’'une lettre de A a N ont

éte isolées a partir de neige prélevée au Spitzberg
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Tableau 4 : Souches de levure testées

PRE-CULTURE / CULTURE

SOUCHES T (°C) Milieu Temps
Aureobasidiunsp. J 17 E 3j
Cryptococcus albidu$4B3a 17 E 3j
Cryptococcus laurentil4B3b 17 E 48h
Phaecoccomyces nigricaivk 17 E 3j
Pseudozymap. 14B11 27 R2A 48h
Saccharomyces cerevisidiRRL Y977 27 TS 24h

SOUCHES NON IDENTIFIEES

Levure 5B13 17 E 5j
Levure 12B1 17 E 48h
Levure 12B9 17 E 48h
Levure 12B11 17 E 48h
Levure 12B12 17 E 48h
Levure 13B1 17 E 24h
Levure 14B1 17 E 24h
Levure 14B4 17 E 6j
Levure C’ 17 E 3
Levure G 17 E 3
Tableau 5 : Souches fongiques testées
PRE CULTURE CULTURE
SOUCHES T(°C) | Milieu | Temps | T(°C) | Milieu | Temps
Aspergillus caepitosus 27 1 24h 27 1 24h
Aspergillus fumigatus 27 1 24h 27 1 24h
Aspergillus nigeATCC9142 27 1 24h 27 1 24h
Beauveria bassianATCC7159 27 2 48h 27 3 24h
Penicillium camemberti 27 1 48h 27 1 60h
Penicillium corylophylun?4a 27 1 48h 27 1 60h
Penicillium corylophylun24 2 27 1 48h 27 1 40h
Penicillium corylophylum Dierckx 27 1 24h 27 1 24h
Penicillium expansum 27 1 24h 27 1 40h
Penicillium fellutanum 27 1 24h 27 1 20h
Penicillium vermiculatum 27 1 24h 27 1 24h
Penicillium verrucosum 27 1 24h 27 1 40h
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La composition des milieux de culture TS, R2A, En@son), 1, 2 et 3 est la suivante
pour 1 L d’eau distillée :

* Milieu TS (Trypcase-Soja, bioMérieux) : Bio-Trypeas7 g ; Bio-Soyase 3 g ; NaCl 5
g; KbHPO, 2,5 g et KHPO, 2,5 g

e Milieu R2A : Extrait de levure (Difco) 0,5 g ; protéose peptai@ (Difco) 0,5 g ;
casaminoacides (Difco) 0,5 g ; glucose 0,5 g ; amidoluble (Difco) 0,5 g ; pyruvate de
sodium 0,3 g ; KHPO, 0,3 g et MgS@7H,0O 0,5 g.

e Milieu Emerson : Amidon soluble (Difco) 15 g ; eaitr de levure (Difco) 2,5 g;
K.;HPO; 1 g et MgSQ.7H,O 0,5 g.

* Milieu 1 : Extrait de levure (Difco) 5 g ; soyopti(Roquette) 5 g ; glucose 20 g; NaCl
5get kHPO, 5 g.

* Milieu 2 : Corn steep atomisé (Roquette) 12 g atgse 10 g. Le pH est ajusté a 5,0
par addition de NaOH.

e Milieu 3 : Tryptone (Difco) 10 g ; glucose 30 g ;HPO, 1 g ; FeSQ7H,O 0,01 g ;
MgSQO,.7H,0 0,5 g ; ZnSQ7H,0 0,3 g et KCI 0,5 g.

Apres culture et préparation des cellules selorcteslitions précédemment décrites
(page 124), I'incubation en présence de xénobietige fait a raison de 5 g de biomasse
humide pour 100 mL d’'une solution de mésotrionelarM préalablement préparée dans

I'eau de Volvic (pH = 7).

I INCUBATION DE LA MESOTRIONE ET DE SES METABOLITE S
AVEC LA SOUCHE BACILLUS SP. 3B6

La soucheBacillussp. 3B6 est cultivée sur le milieu TS (pré-cultereulture : 24h).

I1.1 En conditions aérobies

L’incubation en présence de mésotrione ou de s¢ésbolées potentiels a été réalisée
en regroupant 6 erlenmeyers de 100 mL de cultuépgprés suivant la méthode générale
décrite précédemment avec une incubation a 27°@e(fad4). La quantité de protéines a été

déterminée par la méthode de Bradford (1976) arpdet trois prélevements (3 mesures
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différentes) de 2 mL de suspensions cellulairesoqtiété dilués de 5 a 40 fois. Ces mesures
ont permis de déterminer une quantité de protéde270 pg/mL. Le culot de cellules
correspondant a ces 600 mL de culture est regigsdavages successifs avec une solution
de NaCl a 8 %o puis avec de I'eau de Volvic, dan® ffl. de solution de mésotrione a
différentes concentrations: 0,5; 1; 5 et 10 mMsprélevements de 3 mL sont effectués
régulierement sur les 5 jours d’incubation poumpettre toutes les analyses RMN, HPLC et

LC/MS nécessaires au suivi cinétique ainsi qui@elitification des métabolites formeés.

[I.2 Dans différents tampons

Un essai a été réalisé afin d'étudier I'influeneepH sur les produits de dégradation
de la mésotrione. Aucune modification n'a été apgmor la pré-culture, ni a la culture de la
souche déBacillus sp. 3B6. Apres lavages, le culot de cellules aépés dans 100 mL soit
dans un tampon phosphate 100 mM pH 7 (30,5 mL dagtetion de NgHPO, a 0,2 M +
19,5 mL d’une solution de NaRQ, a 0,2 M complétée a 100 mL par de I'eau distillée)t
dans un tampon borate 25 mM pH 9,2 (9,53 g d€Bia.10H,0 dans 1 L d’eau distillée). La
concentration en mésotrione est de 1 mM et le pka delution de mésotrione a été ajusté a 7

et 9,2 respectivement. Un témoin cellules seule® aéalisé dans chaque tampon.

I1.3 En conditions anaérobies

Dans le but de connaitre I'importance de la préseahioxygene sur la formation des
métabolites, deux essais ont été réalisés soussphae d’argon. Les conditions de pré-
culture et de culture de la souche n'ont pas étdifiees. Apres les différents lavages, la
suspension cellulaire, ainsi que la solution deatnigme, sont dégazées séparément sous vide
d’abord, puis sous flux d’argon (3 fois 15 min) avd'étre mises en contact. L'incubation est
réalisée dans des flacons de 250 mL fermés hemedtignt par un septum sur lequel est
placé un ballon contenant de I'argon. La conceinimagn xénobiotique s’éléeve a 1 mM. Tous
les prélevements ont été effectués au cours dadtique sous courant d’argon afin de limiter
I'entrée d’oxygene dans le milieu. Un témoin cakilseules a été réalisé dans les mémes
conditions, ainsi qu'un témoin cellules seules @mohiose pour pouvoir comparer les

résultats avec une méme culture.
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I1.4 En présence de matrices solides

Les matrices testées sont trois argiles cationigugsnmerciales: deux
montmorillonites (KSF et K10) et une kaolinite, siigue deux horizons d’un sol prélevé a
proximité de Clermont-Ferrand (page 117). Deux oaggpsolide/liquide : 1/10 et 1/3 ont été
expérimentés pour chaque argile et un seul (rapptr®) pour le sol. Le protocole
expérimental effectué en erlenmeyers se déroukeétapes :

» Etape de pré-incubation: Il s’agit d’'une mise en contact de la matricstée (10 ou
33 g selon le rapport testé) et de la solution deatrione a 1 mM (50 mL) pendant 24 h dans
des erlenmeyers de 500 mL pour permettre d’atteint&quilibre d’adsorption de la
meésotrione sur la matrice. Un prélevement estgéathmédiatement apres la mise en contact

et juste avant d’'ajouter la suspension bactérienne.

» Etape d’incubation : La suspension bactérienne est ajoutée au nmuibew suivre alors

la biodégradation

Le culot bactérien, obtenu comme décrit précédermnmashremis en suspension dans
45 mL d’eau de Volvic. 5 mL d'une solution de mégote a 10 mM sont ajoutés afin
d’obtenir une concentration finale de 1 mM. Aprdsliion de la suspension bactérienne, les
erlenmeyers sont replacés sous agitation a 2720@tpm. Des prélevements réguliers de 2
mL sont effectués pendant 5 jours. lls sont cargéé a 12500 rpm pendant 3 min, puis les
surnageants sont congelés a — 20° C jusqu’au modesnanalyses RMN et HPLC. En plus
d’'un témoin cellules dans I'eau de Volvic, des témaellules en présence de la matrice dans

I'’eau de Volvic ont été réalisés dans les mémeditions.

I CONTROLE DES CINETIQUES DE BIODEGRADATION DE LA
MESOTRIONE

[11.1 Analyses par HPLC

Elles ont été effectuées soit sur une colonne pinasese Nucléodur 5 um (C18 150 x
4,6 mm) en mode isocratique (analyses LC-UV), switune colonne phase inverse Hypersil
ODS 5 uM (C18 100 x 2,1 mm) en mode gradient (aeas\y.C/MS ou LC/RMN) en utilisant

les conditions d’analyse suivantes (Tableau 6).
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Tableau 6 : Conditions d’analyse des cinétiques deodégradation de la mésotrione par HPLC

Mode isocratique Mode gradient

Eluant A/B (V/V) | A = H,0 + 0,01 % HPO, (pH = 2,9) | A = H,0 + 0,01 % HCOOH (pH = 2,6)

B = Acétonitrile B = Acétonitrile
0-5min:95% A
A/B = 80/20 5-30 min : 95-5 % A (linéaire)
A/B = 70/30 (criblage) 30-34 min:5%A

34-35 min : 5-95 % A
35-40 min : 95 % A

Débit 1 mL/min 0,3 mL/min
Température de 22 °C 22 °C
la colonne
Longueur d’onde A =254 nm A =254 nm

Acquisition spectrale (220 a 600 nm

Temps de Mésotrione : 52 min Mésotrione : 17 min
rétention (12 min criblage) AMBA : 10,5 min
AMBA : 5,5 min (3 min criblage) MNBA : 1,5 min

MNBA : 2 min (1,5 min criblage)

Les échantillons analysés sur la colonne Hypensihede gradient ont été dilués par 3
avec un melange eau/acétonitrile (50/50) pour umeentration initiale en mésotrione de 1

mM et par 20 pour une concentration de 5 mM.

1.2 Analyses par RMN du 'H

Les spectresH sont enregistrés selon le protocole général dgoécédemment. La
préparation de I'échantillon a été légerement méelif 140 pL de BD sont ajoutés a 400 pL
de I'échantillon, puis la solution est compléte80® L par une solution de TSPal5 mM
préalablement préparée dangOD La plus grande proportion de;® méme si elle dilue
I'échantillon, permet de minimiser la contributiai®e I'eau légére et ainsi d’accroitre la
résolution. Le facteur de dilution du surnageamligpé lors des calculs de concentration du
xénobiotique est alors de 1,5. Le Tableau 7 doeagparametres d’acquisition des spectres
H -
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Tableau 7 : Paramétres d’acquisition des spectré$i pour les cinétiques de biodégradation de la

mésotrione
Impulsion *H de 90° 7,3 us
Impulsion de saturation (irradiation en continu) 3s
Délai de relaxation 3s
Durée d’acquisition 4,67 s
Nombre de points 65536
Nombre de scans 256
Fenétre spectrale 7003 Hz
Nombre de scans factices 4
Durée de I'analyse 46 min

IV ANALYSES PAR RMN 2D POUR LIDENTIFICATION DES
METABOLITES FORMES LORS DE LA BIODEGRADATION DE LA
MESOTRIONE

IV.1 Expérience TOCSY 'H-'H (TOtal Correlation SpectroscopY)

Cette séquence 2D homonucléaire permet de coteslesignaux de protons couplés
scalairement"(*,.'y avec n> 3) et de définir les différenf$d d’'un méme systéme de spins.
La séquence choisie pour le spin — lock est mlevldvantage de cette expérience par
rapport a la COSY (Correlation SpectroscopY) eseliipermet d’observer les couplages
protons longue distance. Une séquence pour élimmesignal de résonance de l'eau
(Watergate) a été introduite a la fin de la TOC®¥. Tableau 8 résume les parametres

d’acquisition utilisés pour la réalisation d’'une CTSY :
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Tableau 8 : Parameétres d’acquisition d'une TOCSY

Nombre de scans 16
Nombre d'expériences TD1 256
TD 2 1024
Durée d’acquisition 102 ms
Pulse'H de 90°C 7,3 uS
Durée du spin-lock (MLEV-17) 90 ms
Fenétres spectrales F1 =F2 =5000 Hz (10 ppm)

IV.2 Expérience HSQC 'H-*C (Heteronuclear Single Quantum
Correlation)

Dans une HSQC, un double INEPT permet de visualeseconstantes de couplage
134 La connaissanc priori de I'ordre de grandeur de cette constante estaéie :

d — [4 X lJ(lH—l3C)] -1

Cette constante de couplage est de l'ordre de 13B6@ Hz pour des carbones

aliphatiques et aromatiques respectivement. Leanpetres d’acquisition utilisés pour réaliser
la séquence HSQC sont présentés dans le Tableau 9 :

Tableau 9 : Paramétres d’acquisition HSQCH-*C

Nombre de scans 80
Nombre d’expériences 192
TD 2 1024
Durée d’acquisition 73 ms

Fenétres spectrales | F1 = 27669 Hz (220 ppm

F2 = 7003 Hz (14 ppm)

~—
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IV.3 Expérience HMQC 'H-'*C (Heteronuclear Multi-Quantum
Correlation)

L’objectif de cette séquence est identique a caddula séquence HSQC (fournir des

corrélations'H-'°C). Elle est toutefois moins sensible mais plusustd. La séquence a été

optimisée pour différentes constantes de coupljag(,;_lsC allant de 135 a 180 Hz. Les

parametres d’'acquisition sont rassemblés dansidkda 10 :

Tableau 10 : Paramétres d’acquisition HMQC'H-C

Nombre de scans 72
Nombre d’expériences 224
TD 2 2048
Durée d’acquisition 146 ms

Fenétres spectrales | F1 = 27669 Hz (220 ppm
F2 =7003 Hz (14 ppm)

~—

IV.4 Expérience HMBC (Heteronuclear Multiple Bond C  orrelation)

L'objectif de cette séquence est d'établir des alations hétéronucléairega la
détection inverse pour des couplages a plusieaisofis {Jix) tout en évitant celles a une
liaison ¢Jqx). Afin d’éliminer les constante'Shx, un filtre « low-pass » est placé en début de

séquence incluant un délai réglé dans les parasndéréa séquence correspondant a :
d= (2 XlJHx)_l

Ce délai est modifié selon ce que I'on souhaitediétu structures aliphatiques,
aromatiques ou éthyléniques. Il est appliqué ler$@lolution des systemes de spins avant la
premiére impulsion a 90° appliquée pour le noyal\pres impulsion, les systemes de spins

évoluent selon :

d=[2x (Jx)]*  (50<d<150 ms)
Ce délai conduit au couplage a longue distance. élingnation du signal de I'eau

(présaturation) est également appliquée en débséggence. Cette expérience a été réalisée

avec comme hétéronoyau le carbone ou I'azote. bestantes de coupladdy*c (n = 2 et

144



MATERIEL ET METHODES

3) sont de l'ordre de la dizaine de Hertz. L’azdfe est un noyau trés peu sensible et ses
constantes de couplage a longue distance sont ommues. Le Tableau 11 indique les

paramétres d’acquisition pour les HMBB-*C et'H-'*N :

Tableau 11 : Paramétres d’acquisition des HMBCH —**C, **N

HMBC 'H-"C HMBC *H-"N

Nombre de scans 80 400
Nombre d’'expériences 224 200

TD 2 1024 1024

Durée d’acquisition 103 ms 73 ms

ds 65 ms 80 ms

Fenétres spectrales | F1 = 28928 Hz (230 ppnf)F1 = 30000 Hz (600 ppm)
F2 =7003 Hz (14 ppm)| F2 =7003 Hz (14 ppm)

V SYNTHESE DU BENZOISOXAZOLE

Figure 63 : Structure chimique du benzoisoxazole

Ce dérive isoxazole, 2-(6’-méthylsulfonylbenzo[okazol-3’-yl)-3-hydroxycyclohex-
2-én-6-one (Figure 63), a été synthétisé par remude Clemensen selon la méthode décrite
par Bellamy et Ou (1984). A une solution de 500degnésotrione (1,5 mmol) dans 20 mL
d’éthanol absolu, agitée sous argon est ajoutdy d& SnCl.2H,0 anhydre (7,5 mmol). Le
mélange est chauffé a 70°C pendant une heure. Amfsidissement a température
ambiante, le contenu du ballon est versé dans imndeaglace. Le pH du mélange est ajusté a
7 — 8 par addition de soude avant d’étre extrait’paétate d’éthyle. Un précipité jaune, trés
important, se forme. |l est filtré sur verre frig€récupéré. Apres séchage dans un dessicateur

chauffant, le composé jaune est récupéré avecnaiemneent de 80 %.

« MS (ESI+) : 308 ([M+H]), 291, 252, 229, 201, 190.
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« RMN 'H: (500,13 MHz, HO :D;0 90 :10, pH = 8pppm : 2,13 (2H, qt, § ; 2,61
(2H, t, M) ; 3,28 (2H, t, H) ; 3,39 (3H, s, Ch) ; 8,02 (1H, dd, 1,5Hz, 8,5Hz,s); 8,56 (1H,
d, 8,5Hz, H) : 8,85 (1H, d, 1,5Hz, #).

«  RMN 2C (125,7 MHz, HO :D,O 90 :10, pH = 8Jppm : 22,8 (§) ; 28,8 (G); 41 (G);
46 (CH); 115,9 (G); 120,4 (G); 125,2 (G); 131 (G) ; 133,4 (G); 143,8 (&) ; 145 (G);
161,6 (G) ; 175,2 (G) ; 202,7 (G).

VI ADSORPTION DE LA MESOTRIONE SUR LES MATRICES
SOLIDES

Le protocole expérimental utilisé est celui dégrecédemment page 129. Les
analyses sont réalisées sur une chaine HPLC Adil00. Les échantillons sont analysés sur
une colonne phase inverse Zorbax Eclipse XDB 5ur8@ %0 x 4,6 mm) en mode
isocratique (comme pour le criblage) avec une phékeante A (HO + 0,01%
HsPQOy)/Acétonitrile = 70/30 (V/V). Le temps de rétentide la mésotrione est alors de 12

min.
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ETUDE DU GLYPHOSATE

ILES SOUCHES FUSARIUM SOLANI PB1 ET TRAMETES
VERSICOLOR T2

Deux souches de fongiquégjsarium solanPB1 etTrametes versicolor2, fournies
par le Dr. C. Mougin (INRA Versailles Grignon), $anises en pré-culture, puis en culture
pendant 72 h sur trois milieux différents : Tadtdalt et Peptone. Pour 1 L d’eau distillée,

la composition est la suivante :

* Milieu Tartrate : Extrait de levure (Difco) 1 gartrate di-Na 2,3 g ; tartrate di-NH,8
g; glucose 5 g ; Tryptone (Difco) 2 g ; KIPIOs 2 g ; CaCl. 2H,0 0,14 g ; MgSQ@7H,O 0,7
g; FeSQ.7H,0 0,07 g ; ZnSQ7H,0 0,046 g ; MnSQH,O 0,035 g et CuS£BH,O 0,007 g.

* Milieu Malt : Extrait de Malt (Difco) 20 g ; gluces20 g et biopolytone (bioMérieux)
24Q.

e Milieu Peptone : Tryptone (Difco) 20 g ;2KPO, 1 g; glucose 30 g ; FeSO@H,O
0,01 9g; MgSQ0,59g;2ZnSQ0,3get KCI0,5q.

I INCUBATION DES SOUCHES FUSARIUM SOLANI PB1 ET
TRAMETES VERSICOLOR T2 AVEC LE GLYPHOSATE

Apres 72 h de culture, les cellules ont été fikréeus vide sur verre fritté dans des
conditions stériles. Deux lavages successifs amecsolution de NaCl a 8 %o, préalablement
stérilisée, ont été effectués. Pour les culturesnslieux Malt et Peptone, les cellules sont
réparties dans des erlenmeyers de 500 mL stéiilemison de 5 g de biomasse humide pour
100 mL d’une solution de glyphosate a 0,8 mM. Plesrcultures sur milieu Tartrate, les
cellules sont réparties dans des erlenmeyers den258kériles, a raison de 5 g de biomasse
humide pour 30 mL de solution de glyphosate 3 mMpgarée préalablement dans une
solution de sels et d'oligoéléments (CalH,0 0,14 g ; MgSQ7H,0 0,7 g ; FeSQ7H,0O
0,07 g ; ZnSQ@7H,O 0,046 g ; MnSQH,O 0,035 g ; CuSE5H,O 0,007 g g.s.p. 1L eau

distillée). Les erlenmeyers sont ensuite agité8targm et a 27°C. Des prélevements de 2 mL
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en conditions stériles sont effectués pendant Gfsjaentrifugés a 12500 rpm pendant 3 min
puis congelés a -20 °C jusqu’au moment des anaRstd et HPLC.

Il CONTROLE DES CINETIQUES DE BIODEGRADATION DU
GLYPHOSATE

[11.1 Analyses par HPLC

Le glyphosate, comme ses métabolites, ne possadenh groupement chromophore
et ne fluorescent pas naturellement. Il est domessaire de réaliser une dérivation avec un
dérivé fluorescent pour pouvoir détecter le compmaeHPLC. Nous avons choisi d'utiliser
le chloroformate de 9-fluorénylméthyle (Fmoc-Clla détection par fluorescence est trés
sensible, la concentration maximale en glyphosatéisée pour les cinétigues de
biodégradation est de 3 mM et |'étalonnage couvae ghmme 0-3 mM. Pour ces
concentrations, le récepteur est saturé. Par caasggnous avons dilué 200 fois tous les
échantillons a analyser avant de les dériver. lotopole de dérivation utilisé est adapté de

celui proposé par Miles et Moye (1988) :
Dans un tube a essai sont mis en contact :

* 0,1 mL déchantillon
e 0,1 mL d’'une solution de FMOC-CI préparée a 0,0tldvis I'acétonitrile
e 0,9 mL d’acétone grade HPLC

* 0,9 mL d’'une solution de tétraborate de sodiun0& 8 (pH = 9)
Le mélange est agité au Vortex pendant 1 min pissé au repos 30 min. Il est
ensuite extrait avec 3 fois 1 mL d’acétate d’éthyeres agitation entre chaque lavage, la

phase organique est éliminée. La phase aqueugerédstvée apres le troisieme lavage et

transvasée dans un vial pour I'analyse HPLC imntédia

Les analyses sont effectuées sur une colonne phasse Nucleodur 5 uM (C18, 150

X 4,6 mm). Les conditions d’analyse en mode isaquiatsont résumées dans le Tableau 12 :
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Tableau 12 : Conditions d’analyse du glyphosate patPLC

Eluant A/B (V/V)

PourllL:

B = acétonitrile

A =0,05M KHPO, + 4 mL KOH &2 M (pH = 6,9)

A/B = 70/30

Débit

1 mL/min

Température de la colonng

30 °C

Longueur d’onde

Mexe = 270 Nnm ebern =317 Nm

Temps de rétention

Glyphosate : 4 min
AMPA : 25 min

Sarcosine : 29 min

[11.2 Analyses par RMN du proton

Le Tableau 13 résume les paramétres d'acquisitmumr pin spectre RMNH du

glyphosate en liquide :

Tableau 13 : Paramétres d’acquisition pour les spées RMN du *H des cinétiques de biodégradation du

glyphosate

Impulsion 'H de 90° 6,9 uS

Impulsion de saturation 3s
Délai de relaxation 3s
Durée d’acquisition 4,67 s

Nombre de points 65536
Nombre de scans 128

Fenétre spectrale 7003 Hz

Nombre de scans factices

4

Durée de I'analyse

23 min
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IV ADSORPTION DU GLYPHOSATE SUR LES MATRICES SOLIDE S

Le protocole expérimental appliqué est celui déoritcédemment (page 129): aprés
les mises en contact, les prélevements sont aggsfpuis le pH des surnageants est mesuré.
Quelques modifications ont cependant du étre eféss pour la préparation des échantillons
a analyser par HPLC. En effet I'analyse est réaliagec un détecteur a fluorescence,
beaucoup plus sensible que le détecteur UV-vislbkst donc nécessaire dans la plupart des

cas de diluer les échantillons avant leur analgseHLC.

Lors des cinétiques d’adsorption du glyphosate k& difféerentes matrices :
I'étalonnage (0-1 mM), les solutions initiales nsisen contact avec le solide et les

surnageants sont dilués 100 fois, dérivés et emfalysés par HPLC.

Pour les isothermes d’adsorption, I'étalonnage (@M) et les solutions initiales sont
dilués 200 fois avant d’étre dérivés puis analys@sHPLC. Les surnageants sont, quant a

eux, dilués 100 fois, dérivés puis analysées parEiPL

Les analyses ont été effectuées sur une colonnsepimxerse Nucleodur 5 uM
(C18 150 x 4,6 mm). Les conditions d’analyses emlenigocratique sont identiques a celles
utilisées pour I'analyse des échantillons biologgjissus des cinétiques de biodégradation du
glyphosate. Seule la durée d’analyse a été radeoaré min, la présence d’AMPA dans ces

expériences d’adsorption n’étant pas attendue.
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BIODEGRADATION DE LA MESOTRIONE

| RECHERCHE DE MICROORGANISMES CAPABLES DE
DEGRADER LA MESOTRIONE

La premiéere étape de cette étude a été de réafidarge criblage de microorganismes
isolés des différents compartiments environnementaaau, air et sol, afin de sélectionner
ceux aptes a biotransformer la mésotrione. Noussaegalué les capacités de dégradation de
nombreuses souches bactériennes, fongiques etvdee len réalisant des tests avec des
cellules au repos métabolique (a raison de 5 gidmdsse humide) dans 100 ml d’'une
solution & 0,1 mM (34 mg/L) de mésotrione. La terapge d’incubation est de 17 ou/et
27°C en fonction de la température optimale dessemice du microorganisme. La disparition
de la mésotrione est suivie régulierement par HRW jours d’incubation pour les bactéries
et les levures, et sur 14 jours d’'incubation p@srd¢hampignons. Un témoin correspondant a
une solution de mésotrione sans cellules a étéédans les mémes conditions. Aucune

disparition de mésotrione n’est observée dansmeite
Les souches testées sont issues :

» de la banque de souches du laboratoire. Il s’aggaliches de collection ou de souches

isolées lors de précédentes études, notammentdpaiueés.

» de la Banque Nationale de Microorganismes Non-Rgthes de Moldavie. Dans le
cadre d'une collaboration avec l'Institut de Micialbgie de I'’Académie des Sciences de
Moldavie (Dr Angela Cinciléi), nous avons pu testér souches fongiques isolées de sols

moldaves pollués par des contaminants organiques.

« d'eau de nuages : au sein de notre équipe, unecheutiématique a été développée
depuis 2003 portant sur I'étude de la structuredet la fonction des communautés
microbiennes dans les nuages. Pierre Amato a effedans le cadre de sa thése, des
prélevements de I'eau de condensation des nuagesoramet du Puy-de-Dome (1465 m),
afin de déterminer notamment les communautés mamabs présentes. Plusieurs

prélevements ont été réalisés selon le protocoteitdgar Amatoet al. (2005) : I'eau de
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condensation des nuages est récoltée sur un inopdEigure 64) préalablement stérilisé. Les
échantillons d’eau récoltés sont mis en culture difiérents milieux en boites de Pétri. A
partir de ces cultures mixtes, des souches puregténisolées sur boites de Pétri. Chaque
souche pure a ensuite été identifiee par analysadgquence ARNr 16S. Nous avons testé

90 souches bactériennes, fongiques et de levuresste ce milieu.

Figure 64 : Impacteur servant a collecter 'eau deondensation des nuages

» de neige prélevée au Spitzberg: Toujours au cderssa these, Pierre Amato a
participé a une campagne d’étude de la chimie deumne en zone polaire. Des prélevements
de neige ont été réalisés a Ny-Alesund (base #uigmt située sur I'lle du Spitzberg) pour
étudier d’un point de vue microbiologique le manteeigeux. Treize souches issues de ce

milieu ont été testées pour leur capacité de dégjadvis-a-vis de la mésotrione.

Le suivi cinétique de la concentration en méso&ipar HPLC avec certaines des
souches testées montre au cours du temps, undiomarilu temps de rétention (réduction)
accompagné d’'un élargissement (ou méme dans cedad’'un dédoublement) du pic de la
meésotrione, méme si l'aire totale ne varie pagiylla donc pas disparition de la mésotrione.
Cet effet a déja été observé (pics trainant devdasges) et a été attribué a la capacité de la
mésotrione a chélater des métaux tels que le ¢ureinc ou le magnésium (Alferness et
Wiebe, 2002). Il y aurait donc des effets de matriés aux cellules ou au milieu
d’incubation. Il est donc important d’effectuer deelévements réguliers au cours de la

cinétique pour pouvoir suivre I'évolution du pic kdemésotrione.

Les Tableau 14 (souches bactériennes), Tableasolfsi{es de levure) et Tableau 16
(souches fongiques) présentent les taux de digpade la mésotrione obtenus apres 5 et 14
jours d’incubation pour les bactéries et les lesuet les champignons respectivement. Les
chiffres entre parenthéses indiquent le temps au Boquel le pourcentage de disparition
indiqué est atteint.
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Tableau 14 : Tests de biodégradation de la mésotrie par des souches bactériennes. Taux de disparitio
apres 5 jours d'incubation. Essais avec des cellg@u repos métabolique — Mésotrione 0,1 mM

Taux de Taux de
SOUCHES disparition SOUCHES disparition
(%) (temps (%) (temps
mis pour mis pour
I'atteindre) I'atteindre)
Actinobacteriurmsp 12B4 0 Nocardioidessp. SP12 11 (25 h)
Agrobacterium tumefaciensB85 22 Paenibacillussp. 7B6 30 (72 h)
Agrococcussp. 7B2 0 Paenibacillussp. P 12
Agromycesp. R 0 Pantoeasp. 12B5 100 (48 h)
Arthrobacter bergerbB11 0 Pedobactesp.6B2 28
Arthrobacter rhombBB7 0 Pseudomonas fluorescens 0
ATCC12842
Arthrobactersp. 2B16 Pseudomonas gramini§B4 10
Arthrobactersp. 7B9 Pseudomonas gramini¢3B3 10
Pseudomonas pseudoalcaligenes 0
Arthrobactersp. N4 IB78
Arthrobactersp. SR30 Pseudomonasp. 2B15 10 (24 h)
Bacilliales bacteriuni2B7 Pseudomonasp 14B2 0
Bacillus amyloliquefaciens 45 0
CIP103265 Pseudomonasp. 14B10
Bacillus cereu2B9 0 Pseudomonasp. ADP 0
Bacillus cereusATCC14579 0 Pseudomonas syring&81 0
Bacillus licheniformis ATCC21733 100 (24 h) | Pseudomonas syringat?B8 100 (24 h)
Bacillus megateriumDSM32 100 (6 h) | Pseudomonas syringat3B2 60
Bacillus pumillus5B1 100 (5 h) Pseudomonas viridiflava4B14 0
Bacillus sp. 2B5 100 (24 h) | Rhodococcus erythropolBTS1 0
Bacillus sp. 3B6 100 (1 h) Rhodococcus rhodochro@BT18 0
Rhodococcus rhodochrous 0
Bacillussp. 5B2 0 ATCC29692
Bacillussp. 7B11 0 Saccharothrixsp 6B3
Bacillus sp. 16B1 30 Sphinghomonasp. 3B10
Bacillus sphaericusATCC10208 32 Sphinghomonasp. 7B13
Bacillus subtilisATCC6633 100 (4-5 h) | Sphinghomonassp. 7B15 30
Bacillus subtilisD 100 (24 h) | Sphinghomonasp. 14B5 0
Bacillus subtilis var. niger 35
IFO3108 Sphinghomonasp. 14B6 0
Bacterium CAGY3 2B22 0 Staphylococcus arletteeB8 0
Brevundimonasp. C Staphylococcus epidermitd15 0
Cellulomonassp.3B8 Staphylococcus equorubiB16 0
Chelatobactesp. SR45 Staphylococcusp. 3B16 0
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Chelatobactesp. SR46 0 Staphylococcusp. 3B17
Chelatococcusp A 0 Staphylococcusp. 5B3 0
Clavibacter michiganensizB14 0 Staphylococcusp. 5B6
Curtobacterium flaccumfaciens 22
13B4 Staphylococcusp. 6B1

0 Stenotrophomonas maltophilia 0
Cytophagasp. 2B1 IB94
Enhydrobacter aerosaccuis 0 Streptomycesp. 1S1 0
Flavobacteriumsp. 2B4 25 Streptomycesp. 1S2 0
Flavobacteriumsp. 14B7 20 Streptomycesp. 2511 0
Frigoribacteriumsp. 14B13 0 Streptomycesp. 554 0
Hydrogenophagasp. H 5 Streptomycesp. 5S9 8
Intrasporangiaceae 3B4 0 Streptomycesp. 7S1 0
Janthinobacteriumsp. 2B18 40 (24 h) Streptomycesp. 1257 0
Kocuriasp. 7B12 0 Streptomycesp. 12510 0
Kocuriasp 2B13a 0 Streptomycesp. 1459 0
Leucobactesp.3B20 0 Streptomycesp. 14S12 0
Manganese oxidizing bact. 7B14 0 Streptomycesp. 21S1 0
Methylobacteriunsp. 7B5 0 Zoogloeasp 3B12 0
Microbacterium phyllo.2B3 45 (24 h)
Micrococcuduteus3B2 0
Micrococcussp. 2B2 0 SOUCHES NON IDENTIFIEES
Micrococcussp. 7B4 0 3B3
Micrococcussp. 12B6 0 3B9
Micromonosporasp. E 0 3B13 0
Mycobacterium aururmMO1 0 3B14 0
Mycobacterium chlorophenolicum 0
RP1 5B5
Nocardioidessp. 7B7 0 N

Remarqueles souches suivies par un code chiffre—-B—chdfreété isolées de I'eau
des nuages, celles suivies par une lettre de Asaritlisolées des prélévements de neiges au
Spitzberg.
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Tableau 15 : Tests de biodégradation de la mésotrie par des souches de levure. Taux de disparition
apres 5 jours d’incubation. Essais avec des cellg@u repos métabolique — Mésotrione 0,1 mM

Taux de Taux de
SOUCHES dispariion | SOUCHES NON IDENTIFIEES | disparition
(%) (%)
Levure 5B13 0
Levure 12B1 0
Aureobasidiunsp. J 0 Levure 12B9 0
Cryptococcus albidu$4B3a 0 Levure 12B11 0
Cryptococcus laurentil 4B3b 0 Levure 12B12 0
Phaecoccomyces nigricaivk 0 Levure 13B1 0
Pseudozymap. 14B11 0 Levure 14B1 0
Saccharomyces cerevisibRRL Y977 0 Levure 14B4 0
Levure C’ 0
Levure G 21

Tableau 16 : Tests de biodégradation de la mésotrie par des souches fongiques. Taux de disparition
aprés 14 jours d'incubation. Essais avec des celad au repos métaboligue — Mésotrione 0,1 mM

Taux de Taux de
SOUCHES disparition SOUCHES disparition
(%) (%)

Aspergillus caepitosus 0 Penicillium corylophylun24 2 0
Aspergillus fumigatus 0 Penicillium corylophylum Dierckx 0
Aspergillus nigeATCC9142 0 Penicillium expansum 0
Beauveria bassianATCC7159 0 Penicillium fellutanum 0
Penicillium camemberti 0 Penicillium vermiculatum 0
Penicillium corylophylun24a 0 Penicillium verrucosum 0

Au total 137 souches, essentiellement bactériefr@$so), ont été testées et parmi
elles, seules 29 ont dégradé de maniére signifiedd mésotrione (taux de disparitianl0
%). Aucun des champignons testés n’est capableadsformer cet herbicide et seule une
souche de levure (Levure G issue des neiges dab®pg) la transforme partiellement (20 %).
Les taux de disparition observés varient de 10Ga%0au bout de 5 jours d’'incubation dans
nos conditions de laboratoire.

La firme Syngenta Crop Protection mettait en avantorte biodégradabilité de la

mésotrione au moment de la mise en vente de deichder. Nos résultats ont montré que dans
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nos conditions, 20 % des souches testées transfortaemésotrione. Le Tableau 17

rassemble les souches capables de transformemiag partiellement, la mésotrione.

Tableau 17 : Souches capables de dégrader la mésotre (0,1 mM)

Taux de Taux de
SOUCHES disparition SOUCHES disparition
(%) (%)

Agrobacterium tumefacieriB85 22 Janthinobacteriunsp. 2B18 40 (24 h)
Bacillus amyloliquefacien§?103265T 45 Microbacterium phyllo2B3 45 (24 h)
Bacillus licheniformisATCC21733 100 (24 h) | Nocardioidessp. SP12 11 (25 h)
Bacillus megateriumDSM32 100 (6 h) | Paenibacillussp. 7B6 30 (72 h)
Bacillus pumillus 5B1 100 (5 h) [ Paenibacillussp. P 12
Bacillus sp. 2B5 100 (24 h) | Pantoeasp. 12B5 100 (48 h)
Bacillus sp. 3B6 100 (1 h) [ Pedobactesp 6B2 28
Bacillussp. 16B1 30 Pseudomonas gramingB4 10
Bacillus sphaericuATCC10208 32 Pseudomonas gramini3B3 10
Bacillus subtilisATCC6633 100 (4-5 h) [ Pseudomonasp. 2B15 10 (24 h)
Bacillus subtilisD 100 (24 h) | Pseudomonas syringat2B8 100 (24 h)
Bacillus subtilis var. nigetFO3108 35 Pseudomonas syringd&8B2 60
Curtobacterium flaccumfacierisB4 22 Sphinghomonasp. 7B15 30
Flavobacteriunsp. 2B4 25
Flavobacteriumsp. 14B7 20 Levure G 21

Parmi les 29 souches capables de dégrader la mésotr9 d'entre elles la
transforment complétement : 7 appartiennent auedggaillus, 1 appartient au genRantoea

et la derniere est du gerfPseudomonad.es souches du genBacillus sont les plus efficaces
car la disparition compléte de la mésotrione esenl#e en quelques heures. Il faut cependant
noter que toutes les souches du ga3aeillus testées ne dégradent pas la mésotrione : ainsi
les deux souches dacillus cereudestées et les souchesBlcillus sp. 5B2 et 7B11 ne la
transforment pas du tout. Une autre remarque coades deux souches @&’seudomonas
syringaetestées, la souche 12B8 dégradant compléetemanédatrione en 24 h alors que la
souche 13B2 ne la transforme qu’'a 60 % aprés 5 jdiincubation. Une des hypothéses
pourrait étre la difféerence de température d’intigimautilisée lors de la biodégradation. La

souche 12B8 a été incubée a 27°C tandis que ldnediBB2 a été incubée a 17°C.
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Parmi les souches testées, la bactaieillus sp. 3B6 est la plus efficace puisque nous
observons une disparition compléte de la mésotri@riemM) en 1 h (Durandt al.,2006a).
Cette souche, isolée de I'eau de condensation dages au sommet du Puy-de-Déme,
appartient a un genre frequemment retrouvé dansdes et connu pour avoir de fortes

potentialités dégradatives.

Nous avons donc choisi de poursuivre nos étudesddgradation avec la souche

Bacillus sp. 3B6, et d’étudier plus en détails l&tabolisme de la mésotrione.

[ CINETIQUES DE BIODEGRADATION DE LA MESOTRIONE PA R LA
SOUCHE BACILLUS SP. 3B6

Aprés 24 h de culture (600 ml) sur milieu Trypc&ga (TS), la souchBacillus sp.
3B6 (cellules au repos métabolique) est incubé@rémsence d’'une solution de mésotrione
(100 mL) a différentes concentrations (0,5 ; 1let30 mM). La température d’incubation est
de 27°C. Des prélevements réguliers de 3 mL sdattees sur 5 jours pour permettre les
analyses HPLC, RMN et LC/MS. Un témoin correspoh@une suspension bactérienne en
absence de mésotrione est réalisé dans les mémeiiaas d’incubation afin de différencier

les métabolites propres aux cellules de ceux dsua biodégradation de la mésotrione.

Comme évoqué préceédemment, cette souche est capmbiansformer 100 % de la
meésotrione en 1 h pour une concentration initi@®d mM. Augmenter la concentration en

mésotrione avait pour objectif :

» d'évaluer 'impact de I'herbicide a forte dose fusoucheéBacillussp. 3B6 et,

* de pouvoir réaliser un premier profil métaboliquealktatif. En effet, a plus forte
concentration, nous pouvions espérer des cinétigeetransformation plus lentes et une

accumulation de métabolites.

Chaque essai a été répété au minimum deux fosngparé a différents contrbles. Le
bilan qualitatif est rigoureusement identigue peotaque répliqguat. Quantitativement, les

résultats sont tres proches d’'un essai a 'autre.
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II.1 Effet de la concentration en mésotrione sur sa dégradation

Les résultats des cinétigues de biodégradation adanésotrione a différentes
concentrations, analysées par HPLC, sont présEigase 65.
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Figure 65 : Cinétiques de biodégradation de la méswone par la soucheBacillus sp. 3B6 analysées par
HPLC A) (¢)0,5mM ; (m) 1 mM ; (A) 5 mM ; B) 10 mM

Les trois essais correspondant a des concentratiiagdes en meésotrione de 0,5, 1 et
5 mM montrent que la souchBacillus sp. 3B6 est capable de transformer 100 % de
I'herbicide en 3 h 30, 5 h et environl0 h respestient. Seule la transformation pour une
concentration initiale de 10 mM est incomplete 0~% de transformation). Il faut noter que
dans le cas de fortes concentrations initiales érotnione (5 et 10 mM), la concentration
initiale mesurée dans les surnageants est pluke faile la concentration théorique attendue.

77

Cette observation, qui est reproductible, a déganétée avec d’autres microorganismes et
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d’autres xénobiotiques. L’hypothése proposée egthémomene de biosorption, c’est-a-dire

une adsorption rapide du xénobiotique sur les lesllu

La cinétique de biodégradation de la mésotrion® anM montre I'apparition d’'un
palier apres une dizaine d’heures d’incubation.isThypothéses peuvent étre émises : (i) la
mésotrione présente un caractére toxique pour battgrie aux fortes doses ; (ii) au cours de
la biodégradation, la mésotrione est transforméeuenmétabolite plus toxique que la
molécule parent ; (iii) les cellules, n'utilisanagpla mésotrione comme nutriment, épuisent

leur stock d’énergie au cours du temps et ne dastgapables de la biotransformer.

Les échantillons des essais de concentration Beefl10 mM en mésotrione ont aussi
été analysés par RMRH (Figure 66). L'essai a 0,5 mM n'a pas été costrphar cette
méthode pour des raisons de sensibilité inhéreqtéss RMN. L’objectif de cette double
analyse par HPLC et RMM situ était d’obtenir la vision la plus complete et lagoobjective
des métabolites formés. Toutefois, la quantificagdfectuée par RMNH in situ devait étre

validée par comparaison systématique avec les dsrtiBLC (Figure 66).
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Figure 66 : Comparaison des cinétiques de biodégraton de la mésotrione pamBacillus sp. 3B6 analysées
par HPLC (o) et RMN *H in situ (m) pour des concentrations initiales de A (1 mM), B5 mM) et
C (10 mm)

Les résultats des essais a 1 et 5 mM issus degsasgbar RMN'H sont en accord

avec ceux obtenus par HPLC (Figure 65). La mésuwrist complétement transformée apres
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5 h et 21 h d’incubation respectivement. Les réssiltdes essais a 10 mM concordent aussi
avec ceux observés par HPLC. La mésotrione n’espquiellement transformée (50 %). Les
différences obtenues sont contenues dans I'eretaiivie de 10 % communément admise lors
des quantifications par RMhh situ. La quantification par RMN'H est par conséquent
validée. Dans la suite de notre travail de theeas tles essais de biodégradation de la
mésotrione ont donc été suivis et quantifiés syatigmement par RMNH et par HPLC.

[1.2 Premiers profils métaboliques. Analyse qualita tive.

Chaque expérience a été répétée au minimum despefqrésentait des profils tres
similaires tant du point de vue qualitatif que ditatif, I'intervalle d’erreur étant de 10 %.
Des contrbles ont été réalisés systématiquemerdaedlléle dans les mémes conditions :
meésotrione seule, témoin cellules seules (cellptéparées suivant le protocole général et

incubées en absence de mésotrione).

Pour simplifier la lecture du manuscrit, nous ne @senterons que les résultats

correspondants a une seule expérience.

Outre la limite de 10 mM pour laquelle la sou@eillus sp. 3B6 n’est plus capable
de transformer quantitativement la mésotrione dass conditions d’incubation, ces essais
nous ont permis d'obtenir les premiers profils rhétmues décrits jusque la pour cet
herbicide. Pour leur réalisation, trois concentwrati ont été comparées : 1, 5 et 10 mM. Dans
ces conditions, I'apparition de cing métabolitegaues a été observée et suivie par HPLC et
RMN *H in situ. Pour simplifier la lecture du manuscrit, ils @t nommés M1, M2, M3, M4
et M5 sur les chromatogrammes. La cinétigue dedgiatation de la mésotrione a 1 mM,
suivie par HPLC-UV, est présentée Figure 67 endatgxemple.
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Figure 67 : Cinétique de biodégradation de la mésobne (1 mM) analysée par HPLC.
AU : Unités arbitraires
Le pic correspondant a la mésotriong £t17 min) disparait apres 5 h d’incubation

pour une concentration initiale en mésotrione deM:

Le métaboliteM1 apparait apres 1 h d’incubation et est toujouesgmt en fin de
cinétique. Les données UV indiguent une diminutitthsa concentration, méme si sur la
Figure 67, il semble s’accumuler. Toutefois il fagter que les facteurs d’agrandissement de

chaque chromatogramme sont différents.

* Le métaboliteM2 est présent dés le premier prélevement a 30 niisearait aprés 80

h d’'incubation.

* Le métaboliteM3 apparait comm#&12 en début de cinétique et disparait aprés 22 h

d’incubation.

* Le métaboliteM4 apparait apres 3 h 30 et s’accumule dans le ntiieicommeM5

qui n’est présent de fagon significative qu’au-d##a25 h d’incubation.
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Ces mémes métabolites ont également été obsen&s concentrations plus élevées
lorsque nous avons travaillé avec des concentmaiiutiales en mésotrione de 5 et 10 mM.
Les cinétiques d’apparition et de disparition deStanolites sont sensiblement les mémes
pour des concentrations initiales jusqu’a 5 mM. phemier suivi quantitatif relatif des

métabolites (en aires UV) est représenté FigureaGB8un métabolite n'ayant jusque la été

identifié.
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Figure 68 : Suivi relatif (aires UV) de la mésotrime et des différents métabolites au cours d’'une @tique
de biodégradation de la mésotrione a 1 mM

Ces mémes cinétiques ont été suivies par RMM situ. Seule la zone correspondant

aux protons aromatiques est présentée sur la flggree 69.
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Les signaux de la mésotrione (7,52, 8,27 et 8,8)mont aisément identifiés sur la
Figure 69. L’herbicide disparait aprés 5 h d’inditra comme cela a déja été observé par
HPLC. Les signaux correspondants aux differentsabwdites ont pu étre identifiés par
comparaison avec les spectres de cinétiques témmensomportant pas de meésotrione
(cellules seules dans les mémes conditions d’irnteuta Les principaux meétabolites, visibles
quelle que soit la concentration initiale en hdd#c sont marqués d’un astérisque sur la

Figure 69.

* * * 98 h

46 h

22 h

7h

35h

[ ' I ' I ‘ \ ' I ' '
8.8 8.6 8.4 8.2 8.0 7.8 7.6 7.4 7.2 7.0 6.8 Ppm

Figure 69 : Cinétique de biodégradation de la méspbne 1 mM par la soucheBacillus sp. 3B6 analysée
par RMN H in situ. Les astérisques correspondent a des signaux id&stiEomme appartenant a des
métabolites de la mésotrione (cad qui ne sont paEspents dans les témoins cellules seules).

Dans un premier temps, la présence des métabdétags dans la littérature (MNBA
et AMBA) a été recherchée. Des standards de AMBRINBA ont été analysés par HPLC
dans les mémes conditions chromatographiques gsiesdenageants des cinétiques de
biodégradation. lls présentent des temps de rétenke 10,5 et 1,5 min respectivement. Le
métabolite M1posséde un temps de rétention de 10,2 min. En g¢@ote& une co-élution

entre le standard AMBA et un échantillon brut declaétique, M1 a été identifié sans
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difficulté comme étant le AMBA. Ce résultat a étnfirmé par la comparaison des spectres

UV (Amax = 230, 255 et 355 nm) du standard et de M1 (Fig0je

Norm. -
120
100 M1

80 | AMBA (standard)

60;

40%

200 250 300 350 400 450 500 550 nm

Figure 70 : Spectres UV-visible du AMBA et de M1

De plus, les trois signaux caractéristiques du AMBA7,23, 7,34 et 7,87 ppm
(H,O/D,O 90/10 v/v, pH = 7,6) ont été clairement idensifisur les spectres de RMM

obtenus a partir de I'analygesitu des surnageants (Figure 71).

NH,
HOOC H,
Hs
v SO,CH3 H,
AMBA o H,
AMBA
126 h
48 h
""""" L B B R L] H ] I I ) R AR RN R RN 23h
8.4 8.3 8.2 8.1 8.0 7.% 7.8 7.7 7.6 7.5 7.4 7.3 7.2 PPm

Figure 71 : Comparaison des spectre$d d’échantillons de biodégradation de la mésotrionavec celui
d'un standard d’AMBA a 1 mM (zone des aromatiques)

En revanche, le MNBA n’a pu étre identifié dans noaditions chromatographiques

par co-élution. En effet, son pKa trés faible (pKd.,5) le rend difficile a retenir sur une
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phase inverset= 1,5 min), tout du moins lorsque I'analyse siranée de la mésotrione et
de métabolites inconnus est souhaiiédg supra. De plus, lors de ces analyses, des signaux

propres aux cellules apparaissent entre 1 et In@émnant la détection du MNBA.

Toutefois, une analyse fine des spectres de RMNin situ obtenus lors de
I'incubation de la souchdacillus sp. 3B6 en présence d'une concentration initiale e
mésotrione de 5 et 10 mM (Figure 72) a révélé ésemce de MNBA en faible concentration.

Ha NO,
Hy HOOC ’
1
Ho Hy
5 SO.CH;
MNBA

‘lllllllllllllllllllllllllllllll

‘IIIIIIIIIIIIIIIIIIIIIIIIIIIIIII

b

) | j I " I ) | ) I ) I " | j [ ) I " | !
88 86 84 82 80 7.8 7.6 74 72 7.0  ppm

Figure 72 : SpectresH du MNBA (standard) (en haut) et d’'un surnageant @& dégradation de la
mésotrione 10 mM (To + 5 h) (en bas)

En effet, dans nos conditions d’incubation, le MNB@ représente pas plus de 1% de
la quantité de mésotrione transformée. Sur lestsgzede RMN'H correspondant aux essais
de biodégradation a 5 mM en mésotrione, la conagotr maximale atteinte est de 50 uM
apres 1 h d’incubation, puis il se dégrade a som. tAvec les essais de biodégradation de
mésotrione a 10 mM, un palier est atteint aprés @'ilcubation correspondant a une
concentration maximale de 90 uM. Aucune trace deBMNra été observée dans les
cinétiques de biodégradation de la mésotrione aML Riusieurs hypothéses peuvent étre

avancées pour expliquer ce résultat : il peut re ggaformer, étre métabolisé dés qu'il se
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forme (concentration apparente nulle) ou bien saceotration peut étre trop faible pour
pouvoir étre détectée par RMN.

Pour confirmer ou infirmer une de ces hypothéseasravons repris les analyses par
HPLC en utilisant cette fois-ci un spectrometrentissse comme détecteur (analyseur hybride
de type QTOF (Quadripble - Temps de vol)). La haatesibilité inhérente a la spectrométrie
de masse devra# priori nous permettre de pallier le manque de sensibiitdtive de la
RMN. De plus, la recherche spécifique de(s) iongsjrespondant au MNBA permet
d’accroitre la sensibilité (détection en mode S8hgle lon Monitoring) et dans une certaine
mesure de s’affranchir d’'un temps de rétention tdigr= 1,5 min) proche de ceux des

composés endogénes polaires excrétés par lesesgladides aminés, oses, etc.).

Les analyseurs de type QTOF sont devenus ces cesra@nées les outils de choix
pour des études de criblage métabolique. En reeanishne sont pas adaptés a des études

guantitatives.

Les structures de chaque métabolite ont été amysdr la base des fragmentations
caractéristiques se produisant dans la source (Eilans la cellule de collision (CAD ou
MS/MS), établie en ionisation (électrospray ou ES&i¥itive et négative. Un mécanisme de
fragmentation a été proposé pour chague composé&a&kpliquer les spectres obtenus. La
comparaison des profils isotopiques mesurés etlégmpour chaque ion s’est avérée étre fort

utile notamment pour détecter la présence de I'atdensoufre (présence d’un pic a M+2).

Conformément aux résultats observés par HPLC-URMN 'H in sity, 'analyse des
TIC (Total lon Current) a montré une disparition kde mésotrione (1 mM) aprés 5 h
d'incubation. En mode électrospray positif ((+)ESIfon quasimoléculaire [M+H] est
observé majoritairement a m/z 340, un fragment 2 288, correspondant a la perte de la
partie cyclohexanedione, étant également forméu(Eig3a). En mode négatif ((-)ESI), les
ions majoritaires correspondent a la perte du growgmt nitro a m/z 291 (Figure 73b). Des

mécanismes de formation de ces ions sont propogeseH 3.
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Figure 73 : Proposition de mécanisme de fragmentatn de la mésotrione en (+)ESI (a) et en (-)ESI (b)

L’analyse des profils isotopiques a confirmé lasprece de 'atome de soufre avec la
présence d’'un pic a [M+2]. Méme si l'intensité dass détectés a la sortie du temps de vol a
tendance a étre déformée (probléme inhérent apm dianalyseur/détecteur), elle semble
toutefois suffisamment reproductible pour servigléinent d’aide a la décision dans la suite

de ce travalil.

La présence du AMBA a été confirmée des 1 h d’iation par I'observation dans les
surnageants de ses ions caractéristiques a m/et1BB) en (+)ESI et (-)ESI respectivement
(Figure 74). Les compositions élémentaires trouvéesespondent avec les structures
proposées. Le AMBA est toujours présent en fin oetmue, ce qui est conforme aux

analyses précédentes.
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Figure 74 : Proposition de mécanisme de fragmentaih du AMBA en (+)ESI (a) et en (-)ESI (b)

Le MNBA n’a jamais été observé dans nos conditidircubation par LC/MS, alors

gu'il est détecté par RMN. Il apparait donc qu'd g'agit pas d’'un probleme de limite de
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détection (18 M pour la spectrométrie de masse;’ Ifour 'UV). Un effet de matrice
pourrait étre a l'origine de ce résultat. En effefy’est pas rare en chromatographie qu’un
analyte ne puisse étre quantifié suite a des ictierss entre des constituants de la matrice

biologique et la phase mobile et/ou stationnaire.

I ANALYSE DETAILLEE DES PROFILS METABOLIQUES.
APPROCHE ANALYTIQUE COMPARATIVE

Outre la présence de AMBA, la formation de quatrees métabolites a été observée
sur les chromatogrammes : M2, M3, M4 et M5. Afinateréler les données HPLC et RMN
in situ, des analyses concomitantes par LC/ESI-MS (et BEMES/MS) et par LC/RMN ont
été réalisées sur les mémes échantillons en utiliskes mémes conditions
chromatographiques (gradient d’élution ACMNMH acidifiée a pH 2,6). Ainsi, pour un
composeé degtdonné, les empreintes UV, masse (€lectrosprayaempositif et négatif) et

RMN ont été obtenues.

[11.1 Identification des métabolites M2 et M3
[11.1.1 Analyse par RMN et LC/RMN

Sur les cinétiqgues de biodégradation de la més@tyiM2 et M3 se forment des 30
minutes et disparaissent apres 80 h et 22 h d’ateuiorespectivement. Ces deux métabolites
sont instables a température ambiante, en padicdMiB. En effet, les analyses HPLC et RMN
de surnageants, laissés 24 h a température amieiaatiabri de la lumiére, ont montré que
I'aire du signal du métabolite M2 chute de 10 %ceite de M3 de 60 % par rapport a des
analyses réalisées sur des échantillons fraicheprétevés (a partir d’une cinétique de
biodégradation de la mésotrione a 5 mM). Parallelgm ces phénoménes de dégradation de
M2 et M3, nous observons une augmentation de ltardaMBA (M1) d’environ 55 %. Cette
derniere observation suggere que ces deux méedebttransforment au moins partiellement
en absence de cellules en AMBA (échantillons agalyspres centrifugation et élimination

des cellules). Mais cette hypothése devra étraroodé.

Afin de déterminer 'empreinte RMRH de M2 (k =11,5 min) et M3 ¢ = 14,5 min),
des analyses par LC/RMN ont été realisées sur desageants d'une cinétique de
biodégradation de la mésotrione a 5 mM. La conaéotr choisie est volontairement élevéee

en raison de l'instabilité des métabolites et deelative faible sensibilité de la RMN (limite
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de détection de 0,5 auM dans nos conditions) (Figure 75). Les temps tention de M2 ¢
=12,9 min) et M3 @ = 15,6 min) sont légérement différents lors dedymes de LC/RMN.

Imtene.
mAl]
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o 5 ) 15 E2] 75 T ime (o]

Figure 75 : Chromatogramme LC/RMN d’un surnageant {To + 7 h) issu d’'une cinétique de
biodégradation de la mésotrione 5 mM paBacillus sp. 3B6.

La Figure 76 présente une comparaison des speRivE$ 'H (zone aromatique)
obtenus par LC/RMN et par RMIN situ.
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Figure 76 : Spectres RMN'H (zone des aromatiques) de M2 (a) et M3 (d) obtemypar LC/RMN,

comparés aux spectres des milieux d’incubation(tn)j’gtnc(::)i.nétique de biodégradation de la mésotrione 5 mM

Sur le spectre de I'échantillon correspondant a dimcubation (Figure 76b), les
signaux a 7,52 et 8,27 ppm appartiennent a la méset Les signaux des protons
appartenant aux métabolites M2 et M3 sont cercéseait et d’'orange respectivement. La
variation de déplacement chimique observée par MDRest due a une variation de pH de
I'échantillon : pH ~ 9 en RMNn situet pH = 2,6 (pH de la phase mobile) en LC/RMN. Les
analyses des milieux d’incubation a pH ~ 2,6 ontficmé cette variation de déplacement
chimique et ont montré la réversibilité du procassilin’y a pas de transformation chimique
rapide suite a cette acidification. Une légeredlation de certains échantillons des cinétiques
et des contrbles (sans mésotrione) a toutefoiskitérvée. Il semble qu’une partie des sucres

phosphorylés précipite a ce pH.

La Figure 77 présente la zone des protons alipledigles spectres enregistrés avec
les deux techniques.
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Figure 77 : Spectres RMN'H (zone des aliphatiques) de M2 (a) et M3 (d) obtes par LC/RMN, comparés
aux spectres des milieux d’incubation d'une cinétige de biodégradation de la mésotrione 5mM (b et c).
Une fois encore, l'attribution des signaux de M2Vi& s’est faite en comparant les
spectres des milieux d’'incubation avec ceux desoit@sncellules et en procédant a de
nouvelles analyses des spectres des milieux d’atauba pH acide.

L’étape suivante consistait donc en une analysesdestres de M2 et M3. Dans un
premier temps, cette étude ‘structurale’ s’estefa@iir comparaison avec les attributions des
signaux de la mésotrione (Figure 78) a pH neutedi@au 18), et en se référant aux réactions

enzymatiques plausibles sur ce type de structdirel{apitre 3 de I'étude bibliographique).
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SO,CHj

Figure 78 : Structure de la mésotrione

Tableau 18 : Attribution des signaux RMN'H de la mésotrione (pH neutre) et signaux observémur M2

et M3 sur les spectres de milieux d’incubation

MESOTRIONE M2 M3
J (ppm) Multiplicité |  Intégration | & (ppm) Multiplicité | Intégration ¢ (ppm) | Multiplicité| Intégration
2,41 (H et t 2Het2H 2,49 t 4H 3,07 t 2H
He)
1,91 (H) qt 2H 2,29 t 2H
8,72 (c) d 1H 6,77 d 1H 7,86 d 1H
8,27 (e) dd 1H 7,05 dd 1H 7,40 dd 1H
7,52 (f) d 1H 7,90 d 1H 7,97 d 1H
3,37 (CH) s 3H 3,21 s 3H 3,30 s 3H

A la lecture de ce tableau, il apparait rapidentgrg M2 et M3 possedent un cycle
aromatique substitué de facon identique a la miésetriméme multiplicité). Les protons en

position « ¢ et e » sont davantage blindés dartmdedes métabolites que dans celui de la
mésotrione. Ce résultat indique que le substitaargosition « b » dans M2 et M3 possede un

caractére attracteur moins important que le gro@pemitro.

La méme analogie structurale a été recherchéeldaggion des protons aliphatiques
(méme multiplicité apparente). Seul un groupemettt @iplet a 2,49 ppm) est observé pour
M2 par LC/RMN, M3 présentant deux Glesonant a 2,29 et 3,07 ppm. Il semble que des
quintuplets (équivalents auxsHie la mésotrione) soient masqués par I'acétami{gluant
HPLC). Dans I'hypothese ou M2 ne comporterait qusenl triplet, la présence d’'un élément
(axe) de symétrie dans la molécule serait a enwis&m effet, le spectre obtenu en LC/RMN

indique que le groupement Gdu M2 correspond a quatre protons.

D’aprés leurs aires relatives, les signaux a 328,80 ppm correspondent a des

groupements méthyle non couplés scalairement,ppeeM2 et M3 respectivement.
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Pour obtenir des informations supplémentaires austiucture de M2 et M3, nous
avons réalisé des analyses en RMN 2D. En effetng&abolites sont en faible concentration
dans nos échantillons et une détection directendgaux peu sensibles comme le carbone ou
I'azote est impossible. Nous avons donc du utilisez détection en mode inverse (détection
du carbone ou de l'azot@a le proton) afin d’obtenir les informations souBa# sur ces
noyaux (carbone protoné ou encore couplage protmrbone (ou azote) longue distance afin
de voir les enchainements de groupements possiblEs)s avons donc fait appel a

différentes séquences, qui permettent chacuneatioldes informations complémentaires :

« Expérience TOCSY'H-'H (TOtal Correlation SpectroscopY): Cette séqueBbe
homonucléaire permet de corréler les sigmadicouplés scalairement et d'identifier tous les
signaux'H appartenant & une méme molécule (méme réseapin).sAvec ce type de
séquence, nous pouvons obtenir des renseignemenées £nchainements de type méthylene,
car la TOCSY permet I'observation de couplai¢sH a longue distancéXH-'H avec n>
3, n = nombre de liaisons). En jouant sur la dudée spin-lock, nous obtenons des
renseignementes sur les couplaljgsH a plus ou moins longue distance. Une expérience
TOCSY sur un échantillon de mésotrione (Figure M@&)s permet d’observer par exemple

une tache de corrélation entreéd H.

Nous avons enregistré des expériences TOCSY 2Ddsar surnageants d’une
cinétique de biodégradation & 5 mM, a différentspe d’incubation, et ceci, pour des durées
de spin lock (de type mlevl?7) de 30 a 90 ms. A 90 Fensemble des réseaux de spins

(couplagesH-'H & longue distance) devrait pouvoir &tre observé.

Apres 5 h d’incubation, une tache de corrélationobservée entre le triplet a 2,49
ppm et un quintuplet a 2,01 ppm (métabolite M2y(re 79). Ceci confirme la présence d’'un
quintuplet masqué par I'acétonitrile en LC/RMN. jésence sur 'empreinte de M2 de ces
deux groupements méthyléne dont un quintupletr@’au triplet étant double par rapport a
celle du quintuplet) confirme I'existence d’'un eantement R-CHCH,-CH,-R’, les deux

groupements méthyléne en « bout de chaine » &aivadents pour le métabolite M2.

178



RESULTATS ET DISCUSSION - Biodégradation de la tndrse

ppm |

7.0

7.5

8.0

8.5

9.0-

ppm

Figure 79 : Expérience TOCSY'H-'H enregistrée sur un surnageant de biodégradatiorilp + 5 h) pour
une concentration initiale en mésotrione de 5 mM. Orée du spin lock : 90 ms

Trois taches de corrélation ont été observées|pauétabolite M3 :

* une entre les deux triplets (3,07 et 2,29 ppm)
* une autre entre le triplet a 3,07 ppm et un quietugp 1,95 ppm

* une entre le triplet & 2,29 ppm et le quintupl&t% ppm

M3 comporte donc un enchainement R,&HH,-CH,-R’, analogue a celui observé
pour la mésotrione, c’'est-a-dire ou les deux grougrs méthylene en « bout de chaine » ne

sont pas équivalents contrairement au métabolite M2

Ces premiers résultats ne permettent pas de disting présence d’'une structure

cycligue ou ouverte. D’autres expériences ont ahnétre réalisées.

* Expériences HSQC (Heteronuclear Single Quantum eGxion) et HMQC
(Heteronuclear Multiple Quantum Correlationd-*C : Ces séquences 2D permettent
d’observer les corrélation$-*°C & travers une liaison. Ces séquences nous pernele
différencier les carbones protonés et les carbanpedernaires. Lors de l'analyse d'un
échantillon de mésotrione par cette séquence, aumens une tache de corrélation entfeeC

H4 ou G et H, mais aucune tache ne serait visible pou(Fyure 78).

« Expériences HMBC'H-C ou HMBC 'H->N (Heteronuclear Multiple Bond

Correlation) : Ces séquences permettent d’'obsdegecouplages longue distance entre un
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proton donné et uffC (ou™N) en évitant les couplages directs. Ce type d’Bgpée nous
permet d’observer sur la mésotrione une tache delation entre I'atome d’azote et ldu
encore entre £et H. L’identification des substituants des deux cyleda mésotrione ou de
ses métabolites (aromatique et non aromatique) eng ptre réalisée que par ce type

d’expérience.

Des expériences de type HMQC, HSQC et HMBE'C ont donc été enregistrées
sur différents surnageants afin d’essayer de riipartie aliphatique et la partie aromatique
de M2 et M3 (méme si les analyses par LC/RMN ontet et déja confirmé I'appartenance
d’'un cycle aromatique et d’une structure aliphatigula méme molécule). L'exemple d’'une
expérience HMBCH-'C optimisée pour des couplages scalaires & lonigtende'H-*C de

7,8 Hz est présenté Figure 80.
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Figure 80 : HMBC 'H-'*C d’'un échantillon de biodégradation de la mésotrine (5 mM) (To + 5 h)

Outre l'attribution des déplacements chimiques dasmes de carbone du cycle

aromatique, cette HMBC indique que le proton a Hpth et un carbone résonant a 177,8
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ppm sont distants de trois liaisons dans M2. Céagément chimique est caractéristique d’'un
groupement carbonyle blindé par effet mésomerea @elit étre le cas de certains carbones

d’énol. Nous pouvons ainsi compléter notre hypathiess structure pour M2 (Figure 81).

O] Y

Z
Figure 81 : Hypothése de structure de M2

L’'analyse de la partie aliphatique a permis de
» confirmer les enchainements identifiés a I'aide T&CSY permettant d’observer les
couplages longue distance erftre™H.

* montrer la présence de différents atomes de carboneprotonés confirmée par des
HMBC *H-'3C (Figure 82).
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Figure 82 : HMBC 'H-'*C d’'un échantillon de biodégradation de la mésotrine (5 mM) (To + 5 h)

Le triplet du métabolite M2 résonant a 2,49 ppncesiplé avec un carbone résonant a

196,9 ppm, attribué a une fonction cétone vraisabiilbment impliquée dans un équilibre
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céto-énolique. Ceci est confirmé par le coupldyedle ce méme triplet avec un carbone
résonant a 117,0 ppm, caractéristigue d’'un carlibéeol. Une HSQC a montré que ce
carbone ne portait pas de proton. En combinantirdesmations avec celles obtenues par
LC/RMN, il s’avere qu’une structure de type cyclrliee-1,3-dione est conservée dans M2
(Figure 83).

o) z
Figure 83 : Structure proposée pour M2

Dans la littérature, aucune étude ne relate lastoamation biotique d’'un groupement
méthylsulfone. Afin de savoir si le groupement mytghobservé a 3,21 ppm (M2) est bien
celui d’un groupement méthylsulfone (substituantd®s expériences de type CIGAR-HMBC
ont été réalisées avec succes. Ces expériencestfamta priori de couvrir une gamme plus
importante de couplages scalaifésC, typiquement de 2 a 10 Hz. Cependant, certains
« trous » d’excitation ont été constatés par rapponi’expérience HMBC « standard ».
L'utilisation d’excitations sélective§’C (impulsion adiabatique de type Crp60, 5) n'a
pas permis d’améliorer ces problémes d’excitatiQuoiqu’il en soit, ces dernieres
expériences ont permis de corréler le groupemerhyieérésonant a 3,21 ppm avec un
carbone résonant a 143,8 ppm, attribué au carbahe @u cycle aromatique. Il semble donc

gu’un groupement méthylsulfone soit toujours présen

Des expériences HMB&H-'°N ne nous ont pas permis d’observer de corrélatire
le proton a 6,77 ppm (« c ») et un atome d’azote«&». Ceci s’explique par l'instabilité
‘chimique’ de M2 et par sa faible concentrationl(mM au maximum dans les surnageants).
La lyophilisation des échantillons ne s’est pasréwétre une alternative pertinente pour
résoudre ce probléeme. En effet, outre la pertdéetaila métabolite M3 apres lyophilisation, la
concentration en M2 n’a pas dépassé 2 mM, ce qunsffisant pour une détection inverse

de 'azote en abondance naturelle.

En résumé, la structure suivante peut étre proposéele métabolite M2 (Figure 84).
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SO,CHs

Figure 84 : Structure proposée pour M2

L’attribution des différents signaux est la suieant2,01 (H), 2,49 (H-He), 3,21
(CHy), 6,77 (H), 7,05 (H), 7,90 (H), 23,6 (G), 38,2 (G-Cg), 45,8 (CH), 113,2 (Q), 114,5
(Co), 117,1 (Q), 125,9 (GQ), 135,2 (¢), 143,9 (@), 152,4 (@), 177,8 (G) et 196,9 (GCy).

En ce qui concerne le métabolite M3, une approghédasre a permis une attribution
partielle des signaus et**C et de proposer la structure suivante (Figure 85)

Figure 85 : Structure proposée pour M3

L’attribution des différents signaux est la suiveantl,95 (H), 2,29 (H ou K ?), 3,07
(Hs ou H?), 3,30 (CH), 7,40 (H), 7,86 (H), 7,97 (H), 25,1 (G), 40,1 (G ou G?), 40,7 (G
ou G ?), 46,4 (CH), 115,1 (Q), 117,2 (Q), 126,4 (¢), 129,4 (G), 140,1 (Gou G), 141,1
(Coou &), 160,1 (G?), 186,0 (gou G) et 195,2 (gouCy).

Toutefois, des incertitudes subsistent quant aribation de certains signaux. Les

limites de la RMN sur des mélanges complexes datefaiconcentrations semblent atteintes.

Nous avons alors repris l'interprétation des aredysffectuées par LC/ESI-MS et
LC/ESI-MS/MS sur ces échantillons a I'aide d’unendéche analogue a celle décrite pour le
métabolite M1 : présence d’azote, compositions étérires des ions parents et des ions fils

en MS et analyse relative des profils isotopiques.

[11.1.2 Analyse par LC-UV-MS

Les Figure 86 et Figure 87 correspondent aux sgedig masse des métabolites M2 et
M3 a la fois en (+)ESI et en (-)ESI. En (+)ESI, Isadeux ions a m/z 133 et 212 différencient

les deux composés.
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Figure 87 : Spectres LC-ESI-MS de M3 (a) (+) ESI &fb) (-) ESI

Que ce soit pour M2 ou M3, I'intensité de I'ion @&n308 diminue relativement a celle

avec des composeés de typeicétone (Hall et Brodbelt, 1999).

de I'ion a m/z 326 lorsque la tension de cone (dgldr) passe de 35V a 15 V. Ceci suggére
que lion a m/z 308 résulte d’'une fragmentation lden 326 au sein de la source,
vraisemblablement due a la perte d’'une moléculawd’'€’ion quasimoléculaire serait donc
I'ion m/z 326 [M+H] et les ions & m/z 348 et 364 correspondraientedisement aux

adduits [M+Na] et [M+K]". De tels complexes impliquant des métaux alcalorg fréquents
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Les spectres de M2 et M3 enregistrés en (-)ESIU(EI@6b et Figure 87b) semblent
confirmer une masse de m/z 324 pour l'ion quasimd#&re [M-HJ. La présence d’adduits
sodium [M-2H+Na] est également observée a m/z 346. D’autres iaggnients differencient
les deux métabolites (m/z 280, 201 et 210).

Le premier enseignement résultant de ces donnébtSd@lass Spectroscopy) est la

présence d’'un nombre impair d’'atomes d’azote, reiablement un.

L’analyse des profils isotopiques indique la présed'un atome de soufre pour M2 et
M3 (pic a [M+2]). Ceci est cohérent avec la présedun groupement méthylsulfone
suggérée par les données de RMN. De plus, cedspisdtopiques ont montré que les ions

sont tous monochargés.

Ces résultats sont confortés par des compositi@nse@taires identiques déterminées
en (-)ESI et (+)ESI avec un écart de 0,7 et 1,5 p@&aapport aux masses calculées pour M2

et M3 respectivement :1GH1sNOgS .

La premiére hypothese envisagée a été de consid@ret M3 comme deux isomeres
de position, correspondant a des formes tautonugffésentes. Une telle barriére énergétique
bloquant cet équilibre nécessiterait la présencéaions hydrogéne fortes. Un écart aussi
important en temps de rétention pour deux formetotaeres a été décrit dans la littérature
pour une autre molécule, la chlortetracycline (Ghest al., 2006). Cependant, nous avons

exclu cette hypothése pour deux raisons :

 la mésotrione et son homologue chloré (la sulco&ione présentent pas ce

phénomene,

* le composé M3 a totalement disparu apres 22 hubiation, alors que M2 est toujours

présent sur les chromatogrammes UV et TIC jusg0’h.8

Il nous fallait donc identifier le type de fonctioazotée présente sur le cycle

aromatique.

D’aprés I'étude bibliographique réalisée, les cos@®onitroaromatiques peuvent étre
biodégradés en aérobiose ou en anaérobiose, ladiomitro subissant différentes étapes de
réduction conduisant a la fonction hydroxylaminealeant parfois jusqu’a I'amine. Certaines

hydroxylamines peuvent également subir un réarraege enzymatique (analogue a celui de
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Bamberger) par une mutase pour conduire a un damidophénol en -1,2 ou -1,4. (Figure
88).

NH,

NO, NO NHOH

Figure 88 : Voies de biodégradation possibles desraposés nitroaromatiques

Avec une masse apparente de 325, M2 et M3 semiderd@spondre a des produits de
réduction de la mésotrione du type hydroxylamineaminophénols. Toutefois, les données
de RMN *H permettent d'éliminer I'hypothése d’'une structute type aminophénols. En
effet, une telle structure impliquerait la présesce le spectre de RMNH soit de deux
doublets résultant du couplage scalaire des deatons adjacents (1,2-aminophénol), soit de

deux singulets (1,4-aminophénol) (Figure 89). Qusobservons un doublet et deux doublets
de doublet.

NH, NH» 0 0]
R OH R H
avec R =
H SO,CHs H SO,CH3 o
H OH
1,2-aminophénol 1,4-aminophénol

Figure 89 : Structures de type aminophénol envisagbles

Il s’agirait donc d’'une fonction de type hydroxyla®. Cependant M2 et M3 ont des
structures différentes. La présence d’'une fonat@monyle en positiogammapar rapport a

I’'hydroxylamine permet d’envisager I'équilibre sant (Figure 90):
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0 NHOH O——NH
R1
/ —— 4
R1 R3 HO, R3
RZ RZ
Hydroxylamine Isoxazol-3-ol
A =355 nm A =315nm

Figure 90 : Equilibre hydroxylamine-isoxazol-3-ol Barth et al, 1997)

Ce type d’équilibre a déja été étudié sur d’aufessilles de molécules, notamment
par infra-rouge en temps résolu et par spectrophétite UV (Barthet al, 1997 ; Uncutaet
al., 2003). Ces différents travaux indiquent que desix formes (ouverte et cyclisée)
présentent un maximum d’absorption en UV caradiqus : 315 nm pour la forme cyclisée

et 355 nm pour la forme ouverte (Figure 90).

Notre hypothése semble étre confirmée par I'analygevisible de nos échantillons.

Le spectre de M2 est présenté sur la Figure 91.
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Figure 91 : Spectre UV visible de M2

Un des maxima de ce spectre est a 355 nm. M2 pobdoac étre substitué par une

fonction hydroxylamine —NHOH (cf. groupement Y deHigure 84).

Le spectre UV visible de M3 est présenté a la E@.
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Figure 92 : Spectre UV-visible de M3

Un des maxima de M3 est 315 nm, ce qui correspandrane structure de type
isoxazol-3-ol.

Les isoxazol-3-ols sont relativement instables. sks déshydratent facilement pour
former des isoxazoles (Figure 93).

O—NH

R, -H,0 O_IN
o' Ry ———> g N Rs
R, R,
Isoxazol-3-ol Isoxazole

A=315nm

Figure 93 : Déshydratation de I'isoxazol-3-ol pouformer l'isoxazole

Uncutaet al. (2003) ont montré que cette réaction abiotiqudaastrisée en conditions
aérobies. Ceci expliquerait que le métabolite M8l&grade trés vite & température ambiante
en présence d’'oxygene.

Deux structures completes ont ainsi pu étre pragpéur M2 et M3 (Figure 94).

OH (0] NHOH OH O—NH

N

o) SO,CH3

Figure 94 : Structures proposées pour M2 et M3

Des expériences en MS/MS (a différentes énergiesaflesion) nous ont permis

d’établir les séquences de fragmentation suivantes
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m/z 326>308>280>238 en (+)ESI (Figure 86a) et m/z 32280 en (-)ESI (Figure
86b) pour M2.

*  m/z 326>308->280 d'une part et m/z 32%212 d’autre part en (+)ESI (Figure 87a) et
m/z 324>210 en (-)ESI (Figure 87b) pour M3.

La fragmentation m/z 328212 est une fragmentation de type CID, se produams
la source.

Nous avons ainsi pu proposer différents mécanistadsagmentation en électrospray,

a la fois en mode positif et en mode négatif (FegAb et Figure 96). Ces mécanismes
confortent les structures proposées pour M2 et M3.

@
(a) HQO‘J.
o o 'NH O O NH
I H,0
S 3
i
o} ﬁ/ o
(o]
miz 326 m/z 308
(b)
O SOQCHS
gy UGy Oy
s f/ N\ /f \
© HO—NH HO—NH HO—NH
miz 324 miz 324

m/z 280 miz 201

Figure 95 : Mécanismes de fragmentation proposés ppM2 (a) en (+)ESI et (b) en (-)ESI
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Figure 96 : Mécanismes de fragmentation proposés poM3 (a) en (+)ESI et (b) en (-)ESI

I11.2 Identification du métabolite M4

Si les structures de M2 et M3 proposées sont exakitoxazole issu d’'une réaction
de déshydratation quasi-spontanée devrait étremgalt présent dans les surnageants (Figure
97).

OH O_lN
A AN
o SO,CH;

Figure 97 : Structure de I'isoxazole attendu

L’isoxazole attendu a donc été synthétisé a pdeita mésotrione par une réduction
de type Clemensen (SnQGlans I'éthanol a 70°C), purifié puis analysé p&LB. Son temps
de rétention de 12,6 min et son spectre UV sonitigees a celui du métabolite M4. Une
coélution entre le produit synthétisé et un échiantidu milieu d’'incubation a permis de

confirmer la présence de cet isoxazole dans nanétibns.

Les spectres de masse de M4 et du produit de smunt eux aussi identiques. La
caractéristique majeure est I'absence de fragnsegmsficatifs sur les spectres, que ce soit en

CID ou en augmentant I'énergie de collision en MSINCeci s’explique par la stabilisation
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importante de cette structure par mésomérie. Lgoosition élémentaire, déterminée a partir

des masses mesurées (erreur de 0,7 mDa), est lenNOsSNa en (+)ESI.

Le métabolite M4 (isoxazole) a également été ifiénsur les spectres RMRH des
surnageants de biodégradation de la mésotrionezgraparaison avec le spectre du produit

de synthese enregistré dans les mémes conditignid éede concentration (Figure 98).

d) Isoxazole
synthétisé

0) To+80h
M4

IR

a) Uw To+3h30
M4

Figure 98 : Spectres RMN'H (zone aromatique) d’échantillons de biodégradatio de la mésotrione 1 mM
(a, b et ¢) et de l'isoxazole synthétisé (d)

Ainsi, de facon indirecte, la présence de cet isoba confirme la présence de

I’'hydroxylamine et de I'isoxazol-3-ol correspondsnt

Le métabolite M2 est donc en équilibre avec le bwite M3, qui conduit par

déshydratation au métabolite M4 suivant le schérésgmté sur la Figure 99:
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OH fo) NHOH OH O—NH OH (0] |N
- H,0
‘ O = 2 ) S
OH
o SO,CH; 0 SOCH3 0 SO,CH;
M2 M3 M4

Figure 99 : Structures des métabolites M2, M3 et M4

Seul un bilan quantitatif nous permettraipriori de savoir si le métabolite M4 peut
étre produit directement a partir de M2 (ou de Esatrione) ou s’il provient exclusivement

de la transformation abiotique de M3.

[11.2.1 Identification du métabolite M5

Le métabolite M5 ¢ = 12,3 min.) apparait de facon significative atipate 25 h
d’incubation environ (Figure 67et Figure 68) etcsmcentration semble rester constante au
cours du temps. Son spectre UV-visible ne noussgppemis pas de confirmer la présence ou
non d’une fonction hydroxylamine, de nombreux éftals céto-énoliques et/ou la présence

de liaisons hydrogene pouvant modifier les maxirahgbrption.

Les analyses par LC/RMN ne nous ont pas permistetiibson spectre de RMMH,
sa concentration restant trop faible, méme aprasestrations successives par lyophilisation
des quelgues échantillons contenant le métabolie M

Nous nous sommes alors focalisés sur les résdides spectrométrie de masse.

Les spectres LC/ESI-MS et LC/ESI-MS/MS de M5 en ewogositif et négatif,
enregistrés apres 98 h d’incubation, sont présentes Figure 100.
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Figure 100 : Spectres LC/ESI-MS (a et c) et LC/ESMS/MS (b et d) du composé M5

La comparaison des spectres (+)ESI et (-)ESI nquesrmis de déterminer une masse
apparente de 359 (Figure 100). La présence d’aldadium et potassium de forte intensité

pourrait indiquer la présence d’une dicétone, Ii@s ligand de métaux alcalins.

La fragmentation en MS/MS de lion quasimoléculdiverH]™ a m/z 360 révele la
présence d’au moins deux molécules d’eau en (+)@8lion a m/z 306 semble indiquer la
perte d’'une troisieme molécule d’eau. De plus,rsence d’'ions fragments a m/z 216 et 198
suggere une structure proche de celle du métabidlitedont les deux ions caractéristiques
sont identiques en (+)ESI. Ces fragmentations edysent dans la source, méme pour des
tensions de cone basses. En (-)ESI, nous retrodgernigns caractéristiques de M1 a m/z 214
et 170 ce qui confirme I'hypothese faite en (+)EB& transition m/z 214> 170 est
caractéristique de la perte d’'une molécule de,&Dggérant la présence d'une fonction

carboxylate dans la structure de M5.

La masse de M5 plus élevée que celle de la mémetrimu des métabolites
précédemment décrits laisserait présumer d'un jrodwxydation. D’autre part, une
ouverture de cycle en position 2 par rapport auwxdenctions carbonyle a été proposée
comme voie possible de dégradation de la sulc@ri@malogue chloré de la mésotrione
(Rouchaudet al., 1998a). Par ailleurs, plusieurs études relatentmigtabolisation du
cyclohexane en cyclohexanone, cette derniere Btaitbxylée en position 2 par rapport a la

fonction cétone (Grogan, 2005 ; Hoebteal.,2006 ; Straganet al.,2002). Sur la base de ces
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données et d’apres I'analyse des spectres MS/Mé&obten (-)ESI et (+)ESI, nous avons
proposeé la structure suivante pour le métaboliigufe 101).

-

VYV OH

NHOH

SO,CHjs

OH
(0]

Figure 101 : Structure proposée pour le métabolitd15

Les compositions élémentaires déterminées a pdeSr masses mesurées sont en
accord avec cette structure 3148:6NOgS (erreur : 0,7 mDa) en (-)ESI et;/;gNOgS’
(erreur : 5,1 mDa) en (+)ESI. Les profils isotoggguconfirment la présence d’'un atome de

soufre.

Enfin, les mécanismes proposés de fragmentationete a confirmer cette structure
(Figure 102).
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Figure 102 : Mécanismes de fragmentation proposé®pr le métabolite M5 (a) en (+)ESI et (b) en (-)ESI

Remarque Un dernier métabolite avec up te 10,5 min a été détecté dés 8 h

d’incubation. Sa concentration semble rester cotstut au long de la cinétique. Avec une

masse apparente de 365, nous pouvions penser arive donjugué de type glutathion ou

glucuroconjugué. Toutefois, aucune hypothése dectsire ne semble correspondre avec la

présence de tels dérives.

Le spectre UV-visible de ce métabolite présentexdaaxima d’absorption a 415 et

510 nm, ce qui suggere la présence d'une struchineique trés conjuguée (Figure 103).
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Figure 103 : Spectre UV-visible d’'un métabolite ayat un tg de 10,5 min

Les hydroxylamines peuvent former des diméres pomduire a des composeés de
type azoique. Nous n'avons pas pu confirmer lagmé&s d’'une fonction azo. Cependant,
celle-ci expliquerait les maxima d’absorption déawisible observés. Certains signaux tres
déblindés sur les spectres de RMIN des surnageants pourraient correspondre avec des

protons de composés aromatiques diazoiques.

[11.3 Devenir de la partie « cyclohexanedione »

La présence de AMBA (M1) indique clairement quepéatie non aromatique de la

meésotrione (cyclohexane-1,3-dione) est affectéeoans de la biotransformation.

La fonction nitro est réduite (par une nitrorédsgedaen hydroxylamine pour conduire
a M2. Cette fonction peut alors « spontanémenuerjte réle de nucléophile au cours d’'une
addition nucléophile intramoléculaire conduisantM&. Ce dernier perd facilement une
molécule d’eau pour former l'isoxazole M4, en parlier dans des conditions aérobies. Les
analyses par RMRH in situ et par HPLC ont montré que lorsque les concentraten M2 et
M3 diminuaient, celle en AMBA augmentait. Ce réaukuggere que la partie cyclohexane-
1,3-dione est « libérée » a partir de M2 et/ou K@8tte transformation peut étre envisagée
aprés hydroxylation du cycle cyclohexane-1,3-disuie de son ouverture, puis rupture de
la liaison exocycligue ou directement par hydrokgia et rupture de cette liaison
exocyclique. Dans ce dernier cas, la cyclohexamedserait susceptible d’étre retrouvée dans
le milieu d’incubation (& condition qu’elle ne spas métabolisée rapidement).

La structure proposée pour M5 permet d’envisagerrupture oxydative de la partie
cyclohexane-1,3-dione avant que la liaison exoqueline soit rompue. Dans ce contexte, M5

proviendrait raisonnablement de M2.
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Enfin le AMBA (M1), présent des le début de la tigée, pourrait également
provenir de la dégradation du MNBA, détecté en fadisles concentrations par RMM in

situ.

Ces différentes voies soatpriori compatibles avec la présence de cyclohexane-1,3-
dione dans le milieu. Cependant, ni les analysesRpaN *H in sity, ni les analyses par

LC/MS ne nous ont permis de détecter ce métahmiésumé.

Nous avons alors recherché des métabolites pdgedida cyclohexane-1,3-dione. Le
glutarate est certainement I'un des candidats lies gerieux en tant que métabolite (Figure
104).

0] O

Figure 104 : Structure du glutarate

Le glutarate n'a pu étre détecté par LC/MS. En mekia, une analyse détaillée des
spectres de RMN a montré la présence d’un triggleffuen quintuplet résonant a 2,19 et 1,79
ppm respectivement et appartenant au méme réseaspids (d’aprés une expérience
TOCSY), le triplet correspondaatpriori & 4 protons, le quintuplet a 2. L'interprétaticesd
HMBC 'H-'*C a montré la présence de trois atomes de carbmmeééquivalents résonant a
25,7, 40,3 et 186,0 ppm (Figure 105). L'ajout datalate dans le milieu a confirmé sa
présence en tant que métabolite méme si des taces composé ont été observées dans des

cinétiques témoins ne comportant pas de mésotrione.
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Un premier sch
Bacillussp. 3B6 a ainsi pu étre proposé (Figure 106).
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Figure 106 : Schéma proposé de biodégradation de haésotrione par la souchdacillus sp. 3B6

Un bilan quantitatif du suivi de I'ensemble des abélites identifiés devrait nous

permettre de conforter ce schéma métabolique.

IV BILAN QUANTITATIF DU METABOLISME DE LA MESOTRION E
PAR BACILLUS SP. 3B6.

Seuls les métabolites M1 et M4, disponibles re$perttent sous forme d’'un standard
donné par la société Syngenta et d’'un composé qug avons synthétise, ont pu étre suivis

quantitativement par HPLC en complément des ansilyae RMN'H.

IV.1 Mise au point sur les conditions d’analyses qu  antitatives

La Figure 107 présente ['évolution du métabolite MAMBA) pour des

concentrations initiales en mésotrione de 1 et 5 @M fois par HPLC et par RMN.
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Figure 107 : Cinétiques d’'apparition du AMBA (M1) lors de biodégradation de la mésotrione (1 mM (A)
et 5 mM (B)) analysées par HPLC &) et par RMN *H (o)

Les analyses par HPLC et RMN indiquent de facorpremante des cinétiques
totalement différentes : formation puis dégradationAMBA d’apres les résultats HPLC et
accumulation d’apres ceux obtenus par RMN. L'omliejection des échantillons en HPLC
(fortes concentrations en premier ou non) n'estgplarigine de cette différence. De plus, des
étalonnages répétés a partir de standards de AMBA montré que la méthode
chromatographique choisie est répétable et reptibdeiccomme I'analyse par RMM. Il ne
peut donc y avoir de saturation de la colonne HRPBE le AMBA. Enfin, les étalonnages
effectués entre deux séries d’analyse de surnagdariiiodégradation se sont avérés corrects.
Il semble donc qu'un « effet de matrice » soit@itjine de ces artéfacts en HPLC. Dilués

dans la phase mobile (ACN / eau acidifiée, pH &;6)tains échantillons issus de cinétiques
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de biodégradation et de témoins présentent ungir€aui pourrait expliquer les problémes
rencontrés pour la quantification par HPLC.

Pour tenter de confirmer cet effet de matrice, nausns repris I'ensemble de la

démarche analytique.

Différents étalonnages ont donc classiquementéitisés dans de I'eau ultra-pure et
dans la matrice biologique (surnageant de I'essaiotn (cellules seules) prélevé en fin de
cinétique) (Figure 108). Pour vérifier que I'ordtnjection n’entraine pas de probléme pour
'analyse, nous avons utilisé le protocole (chrogajue) suivant, chaque injection étant

répétée deux fois consécutivement :

i) injection des échantillons d’AMBA dissous darss rhatrice biologique, du plus

concentré au moins concentre,
i) réalisation de la droite d’étalonnage dansu'edtra pure,

iii) nouvelle injection des échantillons dans latritg biologique dans I'ordre inverse

(c’est-a-dire du moins concentré au plus concentré)

iv) et enfin enregistrement d’'une nouvelle gammaloét & partir des solutions

d’AMBA dans I'eau ultra pure.

Les résultats obtenus sur deux séries d’analyg#i¢dts) sont présentés sur les Figure
108 et Figure 109.
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Figure 108 : Comparaison des droites d'étalonnageudAMBA en solution dans I'eau ultra pure @) et
dans la matrice biologique ¢) lors des premiéres injections (séries i et ii)

Les droites d’étalonnage obtenues dans l'eau uyltre (étape ii) présentent un
coefficient de corrélation tres satisfaisant (r20;999) sur deux essais consécutifs; ce
coefficient est inférieur pour les droites obtendass la matrice biologique (r2 = 0,942 et
949) et I'analyse est « moins » répétable (étapkrn)effet, I'écart type sur les deux pentes
des droites d’étalonnage dans I'eau ultra-puree&37, 6 (178,1 pour 'ordonnée a l'origine)

tandis qu’il s’éleve a 1028,4 pour les droites al@nage dans la matrice biologique (631,4

pour I'ordonnée a l'origine)

Le test de linéarité de Fischer de la droite d@tahge du AMBA dans l'eau ultra-

pure et dans la matrice biologique est présenféableau 19:

Tableau 19 : Test de linéarité de Fischer pour ledroites d’étalonnage du AMBA dans I'eau ultra-pure
(A) et dans la matrice biologique (B)

Somme des | Degrés de Variance \-/gleur\
carrés liberté estimée F critique a
Source des variations 1%
Régression 1240470635 1 1240470635| 19654,67 16,26
Erreur de modéle 145672 3 48557 0,77 12,06
Erreur expérimentale 315566 5 63113
Totale 1240931873 9
Somme des | Degrés de Variance \-/gleur\
carrés liberté estimée F critique a
Source des variations 1%
Régression 111072309 1 111072309 66,45 16,26
Erreur de modéle 661121 3 220374 0,13 12,06
Erreur expérimentale 8358190 5 1671638
Totale 120091620 9
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Ce test confirme que I'erreur sur le modeéle est @levée dans le cas de la droite
d’étalonnage réalisée avec la matrice biologiqueitdfois la linéarité des droites est validée :
dans les deux cas, la premiere valeur du test sieh&i (F) est supérieure a 16,26 (valeur

critiqgue a 1 %) et la seconde est inférieure agL@/8leur critique a 1 %).

Les concentrations de AMBA dans la matrice biologigont fortement erronées, la
surface du pic est trois fois plus faible dans igemn biologique que dans I'eau. L'AMBA

semble donc interagir avec la matrice biologiquda&phase stationnaire.

La deuxiéme série d’injections (sans lavage dehkse stationnaire) (étapes iii et iv)

donne des résultats similaires aux précédents rg-itflo).

45000 v =36023x
40000 - R? =0,9995

35000 y = 35589%
30000 - / R? = 0,9993
25000

)

(&)

K]

5 20000 - /
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Figure 109 : Comparaison des secondes injectionssdéroites d'étalonnage du AMBA dans I'eau ultra
pure (m) et dans la matrice biologique €) (séries iii et iv)

Le dosage du AMBA dans la matrice biologique (étéipest nettement sous estimé
(3 fois plus faible que dans l'eau). L'ordre d’ici®n ne semble pas étre responsable de
I'erreur du dosage du AMBA car la droite d’étalogaadans la matrice biologique est tres
proche de celle obtenue précédemment, méme seféatent de corrélation augmente (r2 =
0,984 et 0,962). L'écart type entre les pentes diedtes d’étalonnage dans la matrice
biologique a augmenté par rapport a celui obterwr pEs premieres injections. Il passe de
1028,4 (étape i) a 1324,1 (eétape iii), ceci condirfaspect peu répétable des mesures. Celui
des droites d’étalonnage dans l'eau ultra purepada été modifié. La multiplication des
injections d’AMBA (avec ou sans matrice biologiquga pourtant pas modifié les résultats
de la droite d’étalonnage dans I'eau ultra purdyage en dernier (étape iv), I'hypothése de la

« saturation de la colonne » par le produit ne geuat pas étre retenue.
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Comme évoqué précédemment, I'acidification du mildue & la présence d’'acide
formique dans la phase mobile entraine la prétipitale certains composés présents dans les
surnageants, y compris dans ceux de cinétiguestestne comportant pas de mésotrione.
L’analyse des spectres de RMN in situ avant et aprés acidification semble indiquer la
disparition de sucres excrétés par les cellulescaus des incubations. Il est connu que la
solubilité des sucres phosphorylés diminue quangHediminue. Ce type de composés

pourrait étre a l'origine de cet effet de matries,interagissant avec le AMBA.

L’acide phosphorique provoque le méme phénomeénatilisation d’'une colonne
permettant de séparer des composés polaires damsélenges de type ACN/eau tamponnée
a pH 6,7 (de type ZIC-HILIE par exemple) est une alternative & envisager ltfarenir pour
la quantification de ce métabolite. L’extraction@mse solide (SPE) a également été utilisée
dans la littérature pour analyser la mésotrionelgaMS. Mais dans ce cas, il est probable

gue plusieurs métabolites instables (notamment tM233 ne soient pas observables.

Pour conclure, ce probleme analytique a pu étre enistvidence grace au suivi
concomitant par RMNH in situ et par HPLC. Etant donné que ce phénoméne pourrait
également se produire pour d’autres métabolitespuls a semblé opportun de focaliser le
travail de quantification sur la RMN, méme si lemalgses par HPLC ont été
systématiquement réalisées pour contréle. Pourlifienga lecture du manuscrit, seules les
quantifications réalisées par RMN seront présengtgarises en compte pour la suite des

résultats.

IV.2 Bilan quantitatif des différents essais de bio  dégradation de la
mésotrione

La Figure 110 présente la cinétique de biodégradate la mésotrione a 1 mM, déja
montrée Figure 69, mais complétée ici par I'ensembles métabolites formellement

identifiés.
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Figure 110 : Cinétique de biodégradation de la mésione 1 mM par la soucheBacillus sp. 3B6

Les différents métabolites formés lors des cinésgqude biodégradation de la
mésotrione (1, 5 et 10 mM) ont été quantifiés (Fegld1).
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Figure 111 : Suivis cinétiques des métabolites MAMBA) (=), M2 (m), M3 (=), M4 (m), glutarate (m) et
MNBA (o) lors de biodégradation de la mésotrione a 1 mM (A5 mM (B) et 10 mM (C)

De maniere générale, nous pouvons constater que :

* Quelle que soit la concentration initiale en méeo#, nous avons pu observer
qualitativement les mémes métabolites, mis a paiNBA qui n’a été détecté que pour une

forte concentration en meésotrione (5 et 10 mM).sieurs hypothéses concernant cette

absence de détection du MNBA peuvent étre propasgeis il ne se forme effectivement

gu’en présence d'une forte concentration en méswrj soit sa transformation en AMBA

(M1) est trés rapide ; soit le manque de sengbiie la RMN ne nous permet pas de

I'observer dans le cas de concentration faible énatmione.
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M1, M2 et M3 sont les métabolites majoritairementriés.

e La concentration de M1 augmente régulierement inatun palier lorsque M3

disparait.

* La dégradation de la mésotrione par cette bactéeiepermet pas d’obtenir une
minéralisation du composé car les métabolites MMBA) et M4 s’accumulent dans le

milieu d’incubation.

» Le glutarate est présent dés le début de la curtilg biodégradation de la mésotrione
puis est dégradé entre 20 et 60 h selon la comtemtrinitiale testée. Sa concentration
augmente a l'inverse de celle de la mésotrionée cktrniére serait donc une des sources de la
formation du glutarate. Ce substrat est facilenmeétabolisé par les microorganismes ce qui

explique qu’il disparait rapidement.

Sur les chromatogrammes, nous avions observé tlaatmn du métabolite M5.
Cependant, son empreinte proton n'étant pas détémmiil n'a pas été possible de le
quantifier par RMN. L’évolution relative (en aire)yde ce métabolite est donné a la Figure
68.

En résumé, nous pouvons conclure que le schémaatiéize proposé précédemment
est confirmé par I'évolution de la concentrationaeque métabolite. La mésotrione n’est
plus transformée complétement au-dela de 5 mM.aBmtissement, voire cette inhibition,
suggere un caractere «toxique » de la mésotrianede I'un de ses métabolites. Les
changements physico-chimiques (pH, force ioniqut,.) einhérents a [I'évolution du
métabolisme des cellules au cours des cinétiqueggient également étre responsables de

cette « toxicité » apparente a forte concentration.

Plusieurs des métabolites identifies présenterdanactéere acide pouvant expliquer la
baisse relative du pH des surnageants au coursird&gues lorsque la concentration initiale
en mésotrione augmente. Aussi, il semblait pertirten voir si cette modification de pH
pouvait étre a I'origine de l'inhibition de la brahsformation pour de fortes concentrations en

mésotrione.
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VEFFET DU PH DU MILIEU SUR LA DEGRADATION DE LA
MESOTRIONE.

L’ensemble des cinétigues analysées jusqu’a prését# effectué dans un milieu non

tamponné (eau de Volvic, pH = 7).

Les variations de pH des surnageants au cours mpstepour trois cinétiques

différentes sont présentées Figure 112.
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Figure 112 : Suivi du pH des surnageants prélevésrk de biodégradation de la mésotrione : 1 mMI), 5
mM (A), 10 mM (A) et dans la culture témoin sans mésotrione).

Quel que soit I'essai, nous pouvons remarquer gueH du milieu d’incubation se
basifie au cours du temps et atteint une valewuwsude 9 apres 125 h d’incubation (pour un
pH initial voisin de 7,5). Toutefois, des variatsoaxistent suivant la concentration initiale en
mésotrione. Ces modifications, méme faibles en ramga (0,5 unité de pH en moyenne),
sont le reflet d’'une régulation importante par ¢eflules des différents gradients ioniques

(dont les gradients de protons).

Aussi, deux tampons ont été choisis et testés |gamrimpact sur les cinétiques de
biodégradation : un tampon phosphate 100 mM (pH et in tampon borate 25 mM (pH =
9,2).
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V.1 Evolution du pH au cours de la cinétique réalis  ée dans un tampon
phosphate, pH 7

Les variations de pH des surnageants dans l'eavaleic et dans le tampon

phosphate (de potassium) 100 mM (pH 7) sont présseriigure 113.
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Figure 113 : Suivi du pH des surnageants de biodéagation de la mésotrione (1 mM) dans I'eau de Volgi
(x), dans le tampon phosphate 100 mM pH 7§ et dans la culture témoin sans mésotrione réaliséans le
tampon phosphate )

Le pouvoir tampon du tampon phosphate 100 mM pastsuffisant pour fixer le pH
du milieu d’incubation. Ce dernier augmente de manirés similaire a I'essai réalisé dans
'eau de Volvic (jusqu'a pH ~ 9). La force ioniqui milieu semble étre beaucoup plus
importante que celle du tampon et les gradientgjims ne semblent pas affectés par la

présence de ces 100 mM de phosphate.

Nous avons alors comparé les cinétiques de biodégoa de la mésotrione dans
I'eau de Volvic et dans le tampon phosphate 100 pV¥ (Figure 114).
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Figure 114 : Cinétiques de biodégradation de la mégione (1 mM) dans I'eau de Volvic @) et dans le
tampon phosphate 100 mM pH 7))

Les deux cinétiques sont superposables et les ifjoaindns par RMN et HPLC sont
identiques.

Du point de vue des métabolites formés, les chrognammes et les spectres de RMN
'H montrent que le AMBA se forme dans le milieu diibation dans les deux conditions (26
% de la mésotrione est dégradée en AMBA au bout8de). Qualitativement, les profils
métaboliques réalisés par RMN sont les mémes dans les deux essais. Le suintitatd

sera présenté de facon comparative pour les denpotss testés ultérieurement (Figure 117).

V.2 Evolution du pH au cours de la cinétique réalis  ée dans un tampon
borate de sodium, pH 9
La Figure 115 présente les évolutions du pH desagants au cours du temps pour
la cinétique de biodégradation de la mésotriones da@au de Volvic, dans le tampon borate

(pH 9) et dans une cinétique témoin (en absencenésotrione) préparée dans le méme
tampon.
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Figure 115 : Suivi du pH des surnageants de biodéagation de la mésotrione dans I'eau de Volvix{,
dans le tampon borate 25 mM pH 9x) et dans la culture témoin sans mésotrione dans tempon borate
25 mM pH 9 ()

Le pH initial de I'échantillon témoin et celui dwreageant de la biodégradation
réalisée dans le tampon borate pH 9 sont prochés; dians les deux cas, le pH diminue au
cours des 20 premiéres heures d'incubation poamdite un pH de 8-8,5, puis augmente a
nouveau et se stabilise autour de 9. Une fois enderpouvoir tampon semble insuffisant

pour atteindre notre objectif.

Les cinétiques de biodégradation de la mésotrian@l{l) dans le tampon borate 25
mM (pH 9) par RMN'H in situ et par HPLC comparées & la cinétique de biodéticeride la
mésotrione dans I'eau de Volvic sont présentéesr€it)16.
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Figure 116 : Cinétiques de biodégradation de la méfione (1 mM) dans le tampon borate, pH 9,
contrélées par RMN'H (m), par HPLC ( A) et cinétique de biodégradation de la mésotrioneaths I'eau de
Volvic (o).
La mésotrione n’est pas totalement dégradée datssripon borate pH 9 quelle que
soit la technique d’analyse choisie. Toutefois,riesultats obtenus dans I'eau de Volvic sont

identiques aux précédents : la mésotrione esetatmt transformée en quelques heures.

Les résultats obtenus par les deux techniques meombent pas. 62 % de la
meésotrione semblent étre transformés d'apres Ieslteés HPLC contre 26 % d’apres la
RMN. Le tampon perturbe considérablement I'analgae HPLC, avec un élargissement
important des signaux. Aucun probleme n’a été ewéspar RMN, méthode ainsi choisie

pour quantifier la mésotrione dans ces conditions.

Le pH initial étant environ 1,5 a 2 unités de pHdassus des essais effectués dans
I'eau de Volvic, il apparait que les premieres ésagu meétabolisme de la mésotrione par la
soucheBacillus sp. 3B6 nécessitent un pH proche de la neutraitda premiére réaction
enzymatique est réellement la réduction du groupgémigro, cela pourrait signifier que la
nitroréductase est sensible au pH. Mais il semhis probable que les cellules ne soient pas
en mesure de compenser les gradients ioniques lmt dé cinétique sans « épuiser » les
réserves nécessaires au fonctionnement du métaleotisntral de la bactérie. En effet, méme
si le pH est proche de 9 en fin de cinétique réaldans I'eau de Volvic, les premiéres étapes

de transformation de la mésotrione sont effectaéas pH voisin de 7,5.
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V.3 Bilan quantitatif des effets du pH

L'interprétation des chromatogrammes et des spedeeRMN'H montre la présence
du métabolite AMBA dans la cinétique a pH 9. EnniB% de la mésotrione sont dégradés en
AMBA (M1).

La Figure 117 récapitule les informations quaritiest sur le suivi des cinétiques de
biodégradation de la mésotrione & 1 mM réaliséas s tampons phosphate et borate.
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Figure 117 : Suivis cinétiques des métabolites M&), M2 (m), M3 (=), M4 (m) et glutarate () lors de la
biodégradation de la mésotrione (1 mM) dans un tangm borate 25 mM pH 9 (A) et un tampon phosphate
100 mM pH 7 (B et C)

Les résultats obtenus dans le tampon phosphatetr&@nproches de ceux obtenus
précédemment lors des essais de biodégradatioa meésotrione dans I'eau de Volvic. Les
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trois métabolites majoritaires sont M1, M2 et M31 Mst formé en plus grande quantité a la
disparition de M3, qui se transforme égalementigégment en M4.

A pH 9, la mésotrione n’est que tres peu dégradeée métabolites M4 et le glutarate
ne sont pas observeés, certainement pour des raiosensibilité. Les décalages apparents
observés dans I'apparition et la disparition detabydites M1, M2 et M3 peuvent également
étre liés a des problemes de limite de détection.

En conclusion, il ne nous a pas été possible dpdaner suffisamment le milieu en
utilisant des forces ioniques raisonnables, c’ediré susceptiblea priori de ne pas affecter
les gradients ioniques de la cellule. Les trésldsilvariations de pH observées en début de
cinétique entre les différentes concentrationsiaileis en mésotrione testées pourraient

cependant expliquer le ralentissement de la bistoamation.

Un autre parametre a été évalué dans la dégradd¢iaret herbicide, il s’agit de la
présence ou non d'oxygene. En effet, nous avonsdams le chapitre 3 de la partie
bibliographique que certaines nitroréductases peuavafonctionner en présence ou en
absence d’oxygene. Méme si les données comparativesares dans la littérature, les voies
métaboliques de la mésotrione pourraient étre t@#sc par ce parametre. Aussi, des
cinétiques de biodégradation de la mésotrione (1) o été réalisées en anaérobiose afin de
voir si le taux de transformation de I'herbicidénsh que les profils métaboliques étaient
modifieés. Ces analyses devraient nous permettrppdddondir notre compréhension des
mécanismes régissant la biotransformation de laomeése par la souchBacillus sp. 3B6

dans nos conditions d’'incubation.

VI MODE DE FONCTIONNEMENT DE LA NITROREDUCTASE:
AEROBIE ET/OU ANAEROBIE ?

Nous avons réalisé des cinétiques de biodégraddgola mésotrione (1,5 mM) en
absence d’oxygene afin d’'une part, de mettre edeée le type de réductase impliquée et
d’autre part, de voir si les métabolites formés sdares conditions sont identiques
qualitativement et/ou quantitativement a ceux ol&eprécédemment en aérobiose. La pré-
culture comme la culture de la bactérie n'ont ps raodifiées. Les seuls changements,
compares aux expériences précédentes, porterd pugparation de la solution de mésotrione

qui a été longuement dégazée a I'argon, ainsi@seadpension cellulaire. Le flacon contenant
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le milieu d’incubation est conservé sous argon mulas cing jours de la cinétique afin de
limiter la teneur en oxygéne dans le milieu. Le g¢$ surnageants, prélevés au cours de la

cinétique, a été contrélé et comparé a ceux desgeants en conditions aérobies (Figure
118).
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Figure 118 : Suivi du pH des surnageants des échdfins en conditions aérobiestf) et anaérobies &)

Le pH du milieu d’'incubation est légerement acéliéin anaérobiose, il ne cesse de
décroitre au cours de la cinétique et se stahibse 6,5. La cinétique de biodégradation de la
mésotrione est présentée sur la Figure 119.
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Figure 119 : Cinétiques de biotransformation de lanésotrione (1,5 mM) en aérobiosed] et en
anaérobiose &) controlée par RMN *H

Les analyses HPLC et RMM fournissent les mémes résultats. La sousheillus

sp. 3B6 est capable de transformer la mésotrions da milieu dont la teneur en oxygéne est
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limitée. La dégradation de la mésotrione est tatedés plus lente en anaérobiose: 48 h contre
5 h en aérobiose. Les métabolites observés sehtesnatogrammes et en RMN dans les
deux conditions sont les mémes. Les métabolitemndsrsont donc principalement issus de
réactions ne nécessitant pas d’oxygene. Cette \@ig®r tend a confirmer les structures
proposées précédemment qui sont issues essengatlede réactions de réduction du

groupement nitro suivies de réarrangement.

D’autre part, cette disparition totale de la méeot prouve que la nitroréductase
impliquée est donc une nitroréductase insensiliée @ésence ou a I'absence d’oxygene. Il

s’agit d’'une nitroréductase de type I.

Le suivi quantitatif des métabolites n'a été réalise par RMNH (Figure 120), car
cette technique ne nécessite pas de standard ddsitpra quantifier par différence avec
I'HPLC. De plus cette technique semble la pluslégtour la quantification de cette famille

de molécules.
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Figure 120 : Cinétiques de biodégradation de la méfrione 1,5 mM, en anaérobiose, analysée par
RMN 'H
En anaérobiose, les signaux provenant des celdllies-mémes sont plus importants
gu'en aérobioseM1, M2, et M4 sont visibles sur la cinétique, mais les temps
d’incubation correspondant a leur apparition epaligion sont modifiés par rapport a ceux

observés lors des expériences en aérobiose :

M1 apparait aprés 6 h 30 d’incubation et s’accumaesde milieu, alors qu’en
conditions aérobies, il est présent dés 3 h 30.

M2 et apparaissent aprés 2 et 1 h (premier prélévemdimcubation
respectivement et s’accumulent dans le milieu. &wolzose, ils sont présents également des
le début de la cinétique, mais sont dégradés &fréx 22 h d’incubation. Cette observation
nous permet déja de constater que les conditioaérabies empéchent la dégradation des
composesvi2 et pour lesquels nous avions montré la présence @juilibre chimique

entre une fonction hydroxylamin&i2) et une fonction isoxazol-3-0l/(3).

M4 est présent dés le début de la cinétique et sagleudans le milieu. Son évolution

est une fois de plus conforme a I'’hypoth&se>M4.
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Nous avons rassemblé les résultats des cinétiquésodégradation de la mésotrione
en aérobiose et en anaérobiose en tracant I'’égald la concentration de chaque métabolite

afin de les comparer (Figure 121).
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Figure 121 : Cinétiques de formation des métabolitelors de la biodégradation de la mésotrione (1,5M)

en anaérobiose ) et en aérobioser)

En anaérobiose, le AMBA (M1) apparait aprés un temjncubation plus long et

atteint une concentration maximale trois fois ghible qu’en aérobiose. Dans ces conditions,
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les métabolites M2 et M3 s’accumulent dans le milet ne sont donc pas dégradés en
AMBA. Nous avons vu précédemment que l'autre pranee de 'AMBA est la dégradation
directe de la mésotrione, dégradation qui est plude en anaérobiose. Cela pourrait
expliquer le décalage dans le temps d’apparitiodBIBA, qui proviendrait donc, dans des
conditions anaérobies, uniguement de la moléculee reéit par simple hydrolyse, soit par
coupure oxydative, les conditions d’expérimentatioa permettant pas d'assurer une

anaérobiose stricte.

Les métabolites M2 et M3, en équilibre, restent meétabolites majoritairement
formés lors de la biodégradation de la mésotrionellegs que soient les conditions. lls
s’accumulent lorsqu’ils sont dans un milieu dont teneur en oxygéne est limitée.
L’hypothése de la présence d’'une fonction hydraxytee dans leur structure est confortée
par cette observation, car nos résultats rejoiglesniravaux de Maedzt al. (2006). En effet,
ces auteurs ont cherché a isoler deux intermédiain@joritaires produits lors de la
dégradation du TNT pd?seudomonasp. TM 15. Ces intermédiaires ont été décrits comme
instables et impossibles a identifier par des teghes classiques telles que la LC/MS ou la
GC/MS. En effet, ces composés sont dégradés erenmuesd’oxygene et/ou a haute
température (90 °C). Il s’'agit de composés posdédaa fonction hydroxylamine : le 2-
hydroxylamino-4,6-dinitrotoluene et le 4-hydroxylemm-2,6-dinitrotoluéne. Ces résultats
nous laissent donc penser que la dégradation desbatiees M2 et M3 pourrait étre, au

moins partiellement, abiotique.

Il faut également noter que le métabolite majaétaest différent suivant les
conditions : en aérobiose, I'équilibre est déplamts la formation de M2 alors qu’en
anaeérobiose, il est déplacé vers la formation de IM3pH du milieu d’incubation peut étre
responsable de ce déplacement d’équilibre (pH Boexlitions aérobies et 6,5 en conditions

anaerobies).

Le métabolite M4 résulte de la déshydratation t®xazol-3-ol (M3). En conditions
anaérobies, M3 n’est que peu transformé ; par cpmesg la concentration en M4 est plus
faible. En paralléle, M2 n’est pas transformé ntuspce qui expligue que la concentration

relative (en intégrales) de M5 dans le milieu dibation soit également plus faible.

Lors de lidentification des métabolites, nous awvaussi évoqué la présence de
glutarate provenant d’'une oxydation de la partielalyexane-1,3-dione. Dans les conditions
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anaérobies, le AMBA (M1) est moins concentré danmllieu d’'incubation ce qui signifie

gue peu de cyclohexane-1,3-dione est libérée. N@®ns pas pu suivre la concentration du
glutarate dans les essais en conditions anaérdbiégit d’'une présence plus importante des
signaux provenant des cellules. En conditions atées, les réactions d’oxydation ne sont

pas favorisées, le glutarate devrait étre doncd&eute fagon moins concentré.

En conditions aérobies, les surnageants atteignenpH voisin de 9 en fin de
cinétique, en anaérobiose il est proche de la alatr Afin de s’assurer que le pH n’est pas
responsable de la transformation des métabolitegetW3, nous avons modifié le pH d’un
prélevement de fin de cinétigue de biodégradatmtadnésotrione en anaérobiose et réalisé
I'acquisition du spectre de RMNH (Figure 122).

pH = 9 ramené
apH7

Témoin pH = 6,95

pH = 3 ramené
apH?7

MMMM

Figure 122 : Modification du pH des surnageants d’'o échantillon en fin de cinétique de biodégradation
de la mésotrione en anaérobiose

L’échantillon de référence a un pH de 6,95 (Figl@@c). Lorsque le pH est acidifié
par de I'acide chlorhydrique (& un pH proche deaiiceéé la phase mobile utilisée en HPLC)
d’'importantes modifications sont observées sur pecse de RMN (Figure 122e). En

particulier, les signaux de M2 et M3 ne sanpriori plus observés. Le méme type d’analyse
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effectué lors des études par LC/RMN (cf. paragrdfitiel) a montré que les déplacements
chimiques de M2 et M3 étaient profondément modifiésla présence d’acide formique (pH
3). La méme observation est faite en présenced#achlorhydrique. Mais sur cet exemple,
les signaux sont considérablement élargis (certaindent a « disparaitre »), ce qui pourrait
s’expliquer par une diminution de la solubilité B et M3 lorsque le pH diminue. Enfin,

lorsque le pH est ramené a la neutralité (Figurdd},2les signaux de M2 et M3 sont a

nouveau visibles aux déplacements chimiques usuels.

Quand le pH est porté a 9,0 (Figure 122a), c’edit@au méme pH que celui mesuré
dans les surnageants de fin de cinétique de biadéation en aérobiose, les signaux de M2 et
M3 ne sont affectés ni qualitativement, ni quatitieanent.

En résumé, M2 et M3 ne subissent donc aucune tmamafion observable dans les
limites de quantification de la RMN (£ 10 %) lieeaxamodifications de pH (pH acide ou

alcalin).

Nous avons alors voulu savoir si la transformatdenM2 et M3 avait lieu en absence
de cellules (sans que le pH en soit la cause) dewenprésence. Pour tenter de répondre a
cette question, deux fois 10 mL du milieu d’'incubatont été prélevés en fin de cinétique de

biodégradation de la mésotrione (150 h) en anagsebi

i) 10 mL sont replacés en conditions aérobies e peglevements, effectués

réguliérement, sont analysés par RIMNin situ (Figure 123).
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Figure 123 : Suivi cinétique de la dégradation de 12 et M3 en présence de la souclgacillus sp. 3B6 en
conditions aérobies
Dans ces conditions (ré-oxygénation et présenck deucheBacillus sp. 3B6), les
métabolites M2 et M3 sont dégradés apres 32 h ketd8ncubation. La concentration du
AMBA (M1) augmente et atteint 0,8 mM dans le milidiincubation, concentration qui
correspond a une transformation partielle de MRI2t(a To de cette cinétique [M1] = 0,20
mM, [M2] = 0,55 mM et [M3] = 0,31 mM). Cette obsation confirme une fois de plus que
le AMBA est bien formé a partir de M2 et M3, puisgla mésotrione est compléetement

absente du milieu.

i) Une seconde cinétique a été realisée avec les LOrewtants. Plusieurs
centrifugations ont été réalisées afin d’éliminarmaximum les cellules. Des prélevements

ont été effectués et analysés par RMN (Figure 124).
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Figure 124 : Suivi cinétique de la transformation @ M2 et M3 en absence de cellules et en conditions
aérobies
M2 et M3 sont dégradés aprés quelques heures Qatiom en absence de cellules.
Comme précédemment, le AMBA se forme de manieresiguantitative et atteint une
concentration maximale de 0,8 mM (a To de cettétgne [M1] = 0,26 mM, [M2] = 0,25
mM et [M3] = 0,38 mM).

Ces différentes expériences en conditions anaéroloies ont permis :

» de conforter notre hypothése de présence d'undifonde type hydroxylamine dans
les structures de M2 et M3 : accumulation en arm@se, caractére instable en aérobiose ;

transformation en absence de cellules.

» de mettre en évidence le type d’enzyme impliquées da transformation mésotrione

— M2. Il s’agit d’une nitroréductase de type | insigxe a la présence d’oxygene.
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VII BIOTRANSFORMATION DE METABOLITES IDENTIFIES OU
PRESUMES

Dans nos conditions d’incubation, le AMBA (M1) est des métabolites majeurs (du
point de vue quantitatif) dBacillus sp. 3B6. Le MNBA n’a été observé qu’a I'état daces
pour de fortes concentrations en meésotrione. Ledqges publications décrivant le devenir
de la mésotrione dans I'environnement font étdadermation du MNBA et du AMBA, issu

du MNBA par réduction du groupement nitro, commeahélites majeurs.

Il nous a donc semblé intéressant d’évaluer la dgoadabilité du AMBA et du
MNBA dans nos conditions d’incubation. La concetbra maximale observée pour le
AMBA dans les précédentes cinétiques de biodégmadae |la mésotrione est voisine de 1
mM (obtenue a partir de 5 mM de mésotrione) ; cdlldVINBA est trés faible (0,09 mM pour

10 mM de mésotrione). Nous avons choisi de testex doncentrations : 0,3 et 0,8 mM.

La formation de ces deux métabolites nécessitagture de la liaison entre le cycle
aromatique et la cyclohexane-1,3-dione. Nous avdasce fait également évalué la
biodégradabilité de la cyclohexane-1,3-dione facillus sp. 3B6. Deux essais de
biodégradation de cette molécule ont été effecf0é& et 0,5 mM). La bioconversion de
molécules aux structures voisines a été décrites dadittérature chez différents systémes
cellulaires (Grogan, 2005 ; Hoehd¢ al., 2006 ; Straganet al., 2002). La présence de cette
dicétone a également été suggérée comme métalmditentiel du métabolisme du
cyclohexane. Mais ces études concernent principaledes cellules eucaryotes.

Remarque Nous avons contrélé qu’aucun des trois composest dégradé de fagon

abiotique, dans nos conditions d’incubation.

VII.1 Etude de la biodégradation du MNBA

Les cinétiques de biodégradation du MNBA ont tolabdrd été suivies par HPLC
(Figure 125).
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Figure 125 : Cinétiques de biodégradation du MNBA B mM (¢) et 0,3 mM @) par la souche Bcillus sp.
3B6 (analyse par HPLC)

Le MNBA est dégradé par la soucBeacillussp. 3B6 a 100 % apres 9 h d’incubation
dans le cas d’'une concentration initiale de 0,3 ouvitre 17 % apres 20 h d’incubation pour
une concentration initiale de 0,8 mM. Aprés quetgbeures d’incubation, un pic ayant un
temps de rétention de 5,5 min apparait. Celuijouatre attribué au AMBA par co-€élution
avec un standard. La soudBacillussp. 3B6 posséde donc I'enzyme permettant de rébiuire
groupement nitro du MNBA en groupement amino pouamir du AMBA.

Nous avons également comparé les résultats obparudPLC et par RMNH pour
I'essai de biodégradation du MNBA a 0,8 mM (Figls).

Concentration (mM)

0,2

0 20 40 60 80 100 120 140
Temps (H)

Figure 126 : Cinétiques de biodégradation du MNBA(,8 mM) par la souche Bcillus sp. 3B6 analysées
par RMN H (=) et par HPLC en mode isocratique €)

Une dégradation de 17 % du MNBA est observée paCH&t de 50 % par RMNH.
Le temps de rétention tres cougt & 1,5 min) du MNBA rend difficile sa quantificatigpar
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HPLC. Il sort avec de nombreux composés trés magirésents dans les cellules. La méme
constatation a été faite aprés plusieurs optinoisatides conditions chromatographiques

(isocratique mais aussi gradients) visant a retdadgortie du MNBA.

Les spectres de RMNH in situ enregistrés au cours de l'essai & 0,8 mM sont

présentés Figure 127.

8h

1h

8.8 B.6 B.4 8.2 8.0 7.8 7.6 7.4 7.2 j .

Figure 127 : Cinétique de biodégradation du MNBA (8 mM) par la soucheBacillus sp. 3B6 analysée par
RMN 'H

Les signaux du AMBA sont aisément identifiés et rgifigs. La concentration en
AMBA atteint un maximum de 0,4 mM apres 50 h d’ibation (Figure 128).
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Figure 128 : Cinétiques de biodégradation du MNBA B mM (#) et d’apparition du AMBA (=) (RMN *H)

Pour une concentration initiale de 0,8 mM, 50 ¥MNBA sont dégradés paacillus
sp. 3B6 contre 67 % pour une concentration initiEded,3 mM (spectres RMN non montreés).

Le MNBA pourrait donc avoir un effet toxique sur gecroorganisme a des concentrations
encore plus élevées.

En conclusion, la dégradation du MNBA par la souBheillus sp. 3B6 conduit a la
formation du AMBA. Cette souche possede donc Bemzyme (nitroréductase) nécessaire a
la réduction d’'un groupement nitro (Figure 129).

NO, NH,
HOOC HOOC
e
SO,CHj SO,CHg
MNBA AMBA
Figure 129 : Dégradation du MNBA en AMBA par la soiche Bacillus sp. 3B6

La présence d’'une telle enzyme pourrait expligaefotmation du MNBA, méme si
cette voie n'est pas la voie métabolique majoetaians nos conditions. En effet, il pourrait
étre transformé en AMBA dés sa formation a parérlad mésotrione. Mais les données
quantitatives décrites précédemment tendent a praywe, dans nos conditions d’incubation,

le AMBA provient majoritairement de la transfornoatidu M2 et du M3.
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VII.2 Etude de biodégradation du AMBA

Compte tenu des effets de matrice décrits précédsinfors des analyses réalisées
par HPLC (isocratique et gradients), seule la RMNin situ a été utilisée pour suivre
quantitativement cette bioconversion. Les concéotia initiales testées sont comme

précédemment 0,3 et 0,8 mM.

Quelle que soit la concentration testée, TAMBASst'@as dégradé. Il est donc normal

gu’il s’accumule dans nos cinétiques de biodégradate la mésotrione.

VII.3 Etude de biodégradation de la cyclohexane-1,3 -dione

Des problemes d’analyse par HPLC similaires a abtorits pour le AMBA ont été
observés pour la cyclohexane-1,3-dione (contramticties analyses en modes isocratique et
gradient). La RMN'H in situ a donc été choisie pour suivre qualitativement et

quantitativement cette bioconversion.

Seul le suivi quantitatif du triplet de la cyclolame-1,3-dione a été possible, le
quintuplet résonant a 1,92 ppm étant superposéadtrds signaux provenant des cellules
(Figure 130).
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Figure 130 : Cinétiques de biodégradation de la cij@hexane-1,3-dione (0,8 mM) par la souche
Bacillus sp. 3B6
Sur cette cinétique, le composé ne semble paslégmdé par la souctgacillus sp.
3B6. Toutefois, l'incertitude de mesure reste intpote sur ces analyses par RMN de
'essai a 0,8 mM compte tenu de la complexité gextses de RMN. Le méme probléme

s’est pose lors de I'étude de la cinétique a 0,3 mM

Ainsi, la cyclohexane-1,3-dione et le AMBA ne seettil pas étre dégradés par la
soucheBacillussp. 3B6. Le MNBA est le seul composé a étre tansé en AMBA par cette

souche (réduction du groupement nitro en groupei@ino).
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VIII BILAN GENERAL SUR LA BIODEGRADATION DE LA
MESOTRIONE PAR BACILLUS SP. 3B6

La soucheBacillus sp. 3B6 est la premiere souche pure isolée capibbegrader la
meésotrione dans des conditions de laboratoire (Ut al., 2006a). En étudiant les
cinétiques de biodégradation de cet herbicide déifiérentes conditions (concentration
initiale en mésotrione, pH du milieu d’incubaticgnditions aérobies et anaérobies), nous
avons pu observer, identifier et finalement qué&nties principaux métabolites formés. Ainsi,
en réalisant les suivis de biodégradation de laoimése (1, 5 et 10 mM), nous avons pu
observer la formation transitoire ou non, de septafolites, dont seulement deux avaient

déja été identifiés dans la littérature : le MNBAeeAMBA.

VIII.1 Bilan quantitatif du métabolisme de la mésot  rione

Afin d’avoir une idée de l'efficacité de dégradatide la souch8acillus sp. 3B6 vis-
a-vis de la mésotrione, nous avons comparé, psutitiérentes concentrations de mésotrione
testées (1, 5 et 10 mM) et pour différents tempsphcentration totale des composés présents
dans le milieu d’incubation (Figure 131). Il faubter que le métabolite M5 n’est pas
quantifiable, que nous avons observé un autre miE@bpouvant correspondre a une
structure de type azoique sans certitude, et qaetrds metabolites, en concentration trés

faibles, sont visibles sur les spectres de RMu sur les chromatogrammes.
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Figure 131 : Comparaison des bilans quantitatifs glbaux a différents temps d'incubation pour une
cinétique de biodégradation de la mésotrione a 1 mA), 5 mM (B) et 10 mM (C)

Ces bilans quantitatifs globaux nous permettentnagtre en évidence une forte

diminution de la concentration totale des compgs€sents dans le milieu au cours du
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temps: 70 % pour une concentration initiale de WM mn mésotrione, 75% pour une
concentration de 5 mM et 45% pour une concentraien10 mM apres 125 heures
d’incubation. Il semble donc que quelle que soitdacentration initiale testée en meésotrione,
une partie du polluant soit minéralisée. Pour lefieé, nous avons réalisé des mesures de
carbone organique total (COT) sur différents sueaats dincubation provenant de
cinétigues de biodégradation de la mésotrione (15emM) et de témoin cellules
correspondants (en absence de meésotrione). Cesienqas préliminaires n'ont pas été
probantes, les valeurs de carbone organique t@at dans les deux types d’échantillon trés
élevées et plus importantes dans le témoin celllkesoucheBacillus sp. 3B6 semble donc
relarguer dans le milieu, de nombreux composés naggas (visibles sur les
chromatogrammes HPLC et les spectres REHY. Son métabolisme intrinséque semble
modifié par la présence de la mésotrione, puisquiubntité de carbone organique total est
inférieure lorsque la mésotrione est présente Wanslieu. Il n'est donc pas possible d’avoir
un véritable témoin de l'activité propre du micrganisme, qui pourrait servir de « blanc »
pour les études de minéralisation. Cependant, pousons estimer qu’une partie de la
mésotrione est minéralisée, car les spectres RMINnN fin de cinétique montrent certes la

présence d'autres métabolites mais en tres fadsieemtration.

Ces bilans guantitatifs nous donnent égalementraage de I'évolution des différents
métabolites quantifiables. Il apparait, au vu déferénts histogrammes, que les métabolites
M2 et M3 sont des métabolites transitoires et que transformation en absence de cellules
en AMBA (M1) n’est pas quantitative. D’autre pdes deux seuls métabolites présents en fin
de cinétique, quelle gue soit la concentrational@ten mésotrione, sont le AMBA (M1) et

I'i'soxazole M4.

Un effet toxique de ces métabolites pourrait exgigleur accumulation ou l'arrét de
la biodégradation dans le cas d’'une concentratidialie en mésotrione de 10 mM. Des tests
Microtox® ont été réalisés par F. Bonnemoy du LaboratoirBidi®gie des Protistes, UMR
CNRS 6023 (Université Blaise Pascal, Clermont-FetyalLe test Microtox® est un test
normalisé de toxicité aigué sur la bactérie marWierio fischeri qui émet en conditions
normales de la lumiére bleu-vert. Il s'agit alors déterminer la concentration (§Een
toxique qui entraine I'inhibition de 50 % de la lmescence naturelle de cette bactérie. Le
Tableau 20 présente les valeurs desCobtenues pour la mésotrione et les métabolites
standards (MNBA et AMBA) apres 5, 15 et 30 min gbesgition au toxique. Les pH des
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solutions de ces composeés étant tres acide (pHtriodso= 3,15 a 1000 ppm, pH AMBA =

3,5 a 510 ppm et pH MNBA = 3,6 a 500 ppm), detsteat également été réalisés sur les

solutions dont le pH a été ramené a 7 par adddion tampon NakPO,-NaoHPO,, afin de

différencier le véritable effet du toxique de lefffacidité (auquel la bactérie est sensible).
Tableau 20 : Résultats du test MicrotoX pour la mésotrione (d’aprés Toxicity assessment diie

herbicides sulcotrione and mesotrione, J.L. Bonnet. Bonnemoy, M. Dusser et J. Bohatier soumise a
Environmental Toxicity)

Temps Mésotrione Mésotrione MNBA  MNBA AMBA  AMBA Callisto®

d’exposition oH = 7 pH =7 pH =7

5 min CEo 46,5 103,4 36,6 295,0 17,6 11,5 11
(ppm)
Ecart 4,9 7,9 2,3 37,8 3,5 3,3 0,08
type

15 min CEy 43,6 69,2 37,7 312,7 17,8 12,6 11
(ppm)
Ecart 2,4 4,0 2,0 35,5 4,0 3,0 0,1
type

30 min CEky 38,4 64,5 38,8 352,7 17,5 12,2 1,2
(ppm)
Ecart 4,1 4,1 2,6 37,7 3,8 2,0 0,2
type

Les plus fortes toxicités observées pour les coggpesus forme acide semblent liées
a l'acidité du milieu et non au composé lui-méma.thxicité évolue pour certains composés
selon le temps d’exposition, difféerentiant les noalés ayant un effet immeédiat (comme le

AMBA ou le Callistd®) de ceux ayant un effet moins rapide (comme laomiésie).

La mésotrione présente une faible toxicité polndetérie, ce qui n’est pas le cas de la
formulation Callist§ qui présente un G de 1,1 mg/L. Il faut également noter une
augmentation d’'un facteur 5 de la toxicité lorsqujmasse au AMBA (M1), métabolite qui
s’accumule dans le milieu (G&E= 12 mg/L). La présence d’une fonction amino sucycle
aromatique confére a la molécule une plus fortectidxque la présence d’une fonction nitro.

Ainsi le AMBA est 30 fois plus toxique que le MNBAjétabolite intermédiaire.

Il faudrait maintenant pouvoir tester la toxicitésdautres métabolites, en particulier
celle de M4, métabolite qui, tout comme M1, s’acaleren fin de cinétique, pour pouvoir

eventuellement apporter des réponses a I'arré botlégradation de la mésotrione a 10 mM.
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Enfin il serait intéressant de comparer ces résulthtenus sur une bactérie marine

avec ceux obtenus sur des insectes utiles commebiBem Lampros souvent employé

comme biomarqueur de toxicité dans les dossiermnakihogation de produits phytosanitaires.

Afin d’obtenir une vision plus globale des mécaresnmde biodégradation de la

mésotrione paBacillus sp. 3B6, nous avons également réalisé une corsparan aérobiose

et anaérobiose des concentrations totales des s@mpoésents dans le milieu d’incubation a

différents temps d’incubation pour les cinétiques bdodégradation de la mésotrione (1,5

mM) (Figure 132).
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Figure 132 : Comparaison des bilans quantitatifs glbaux pour différents temps d'incubation lors d’'une
cinétique de biodégradation de la mésotrione (1,5M) en aérobiose (A) et anaérobiose (B)

En aérobiose, le taux de disparition global ap@&sHeures d’incubation (70 %), ainsi

que les concentrations des différents métabolivesids, sont relativement similaires aux
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résultats présentés précédemment malgré une coatd@mtinitiale en mésotrione légérement

plus élevée ici (1,5 mM).

En anaérobiose, la mésotrione est totalement dégrarhais elle est tres peu
minéralisée (15 %). En effet, elle est transforméenétabolites issus notamment de réactions
de réduction, qui s’accumulent dans le milieu (notent les métabolites M2 et M3) or de
telles conditions d’anaérobiose sont susceptibdesedoroduire dans les sols.

VIII.2 Schéma de biodégradation

L’ensemble de ces résultats nous a permis de peopwsschéma de biodégradation

de la mésotrione par la soudBacillussp. 3B6 (Figure 133) (Durarad al.,2006b).
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Figure 133 : Schéma métabolique de biodégradatioreda mésotrione par la souch8acillus sp. 3B6

Deux voies métaboliques de la mésotrione ont pe étises en évidence chez la
soucheBacillus sp. 3B6 : une voie majoritaire correspond a laicéidn de la fonction nitro

de la mésotrione en hydroxylamine et conduit @tanftion des métabolites M2 et M3 ; une
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voie minoritaire conduit au métabolite M1 (AMBA) ré&s rupture oxydative entre les deux
cycles et réduction rapide du groupement nitrdideetrmédiaire (MNBA).

Le groupement nitro de la mésotrione est réduityver nitroréductase de type | en
fonction hydroxylamine (M2). Ce métabolite est guiébre avec le composé M3 (I'isoxazol-
3-ol), formé par addition nucléophile intramolédrdade la fonction OH de I'hydroxylamine
sur la fonction carbonyle exocyclique. La dégramtatien absence de cellules, de ces deux
métabolites M2 et M3, relativement instables (ibdit& observée en conditions aérobies et
non en conditions anaérobies), conduit au AMBA €vdavorisée). M3 peut aussi se
transformer en M4 (I'isoxazole) par perte d'une éwolle d’eau. En parallele, M2 peut
conduire a la formation de M5 par ouverture oxydatie la partie cyclohexane-1,3-dione de
M2. Ceci a été observé dans le cas d’'un métabadditea sulcotrione, analogue chloré de la
meésotrione (Rouchauet al.,1998).

La formation d’acide glutarique a également étéeole. Composé facilement
assimilable par la bactérie, il pourrait proveng th rupture oxydative de la « partie
cyclohexanedione modifiée» libérée lors de la faromadu AMBA a partir de la mésotrione

ou des métabolites M2 et M3.
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BIODEGRADATION DU GLYPHOSATE

Quelques souches isolées ont été décrites dangiéleatire comme dégradant le
glyphosate (cf. chapitre 2 - partie bibliographigu®is il ne nous a pas été possible de les
obtenir. Nous avons donc testé dans cette étude striches fongiques fournies par le Dr C.
Mougin de I'INRA Versailles GrignonTrametes versicolof2 etFusarium solanPB1. Ces
deux champignons ont été isolés de sols contamiamédu glyphosate et sont capables de le
transformer. Cependant, les voies métaboliquesigugbs ne sont pas connues. Afin de
trouver les conditions optimales de dégradatiomsravons testé trois milieux différents de
pré-culture et culture : le milieu tartrate donra . Mougin et les milieux Malt et Peptone,
milieux couramment utilisés pour les champignonssddes travaux de bioconversion. Les
études de biodégradation ont été realisées avecdlletes au repos métabolique (resting
cells) en présence de glyphosate (3 mM, 510 mgA_=p/). Cette forte concentration a été

choisie pour tenter de suivre les cinétiques ddégjcadation par RMN dtH et RMN du®P.

| MISE AU POINT DE LA METHODE DE DOSAGE DU GLYPHOSA TE
PAR HPLC

Aprés analyse de la bibliographie, nous avons chmmsar notre étude de doser le
glyphosate par une méthode de dérivation pré-celoamec le chloroformate de 9-
fluorénylméthyle (Fmoc-Cl), suivie d’une analyse p#PLC équipée d’'une colonne phase
inverse en g et d’'un détecteur a fluorescence. Le protocole @@vation a été décrit par
Miles et Moye (1988) (Figure 134).
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Figure 134 : Réaction de dérivation du glyphosatevec le chloroformate de 9-fluorénylméthyle (Fmoc-Gl

Afin de valider la méthode, des premiers essaisétitréalisés sur des solutions de
glyphosate pur dans difféerentes gammes de contientr@lant de 1 nM & 5 mM : domaine

de linéarité, répétabilité, ... L'injection répétée théme échantillon a permis de mettre en
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évidence l'instabilité du dérivé Fmoc-glyphosatarié. En effet, nous observons au cours du
temps un élargissement du signak(#,2 min), puis une déformation de la ligne dsebavec
apparition de plusieurs pics parasites sans dagella forte réactivité du Fmoc-Cl, en exces
dans le milieu. En effet, il est raisonnable d'eager la réaction du Fmoc-Cl avec par
exemple, des sites nucléophiles de la phase staii@ntels que des silanols non greffés. Cette
réaction aurait pour conséquence de modifier nemabht les propriétés de la phase
stationnaire, d’ou des fluctuations importantedadégne de base. La quantification devient
alors impossible, en particulier pour les faiblemeentrations. La Figure 135 présente un

exemple de ce phénomene.

LU

25+

15+

GLYPHOSATE

Figure 135 : Chromatogrammes d’'un échantillon de giphosate dérivé (3 nM) analysé immédiatement
(bleu) et aprés 30 minutes a température ambiantequge)

Le chromatogramme représenté en bleu est obtenuumoéchantillon de glyphosate
(3 nM) analysé immédiatement aprés sa dérivatienpic du glyphosate est parfaitement
deéfini et peut étre intégré sans aucun problemechHrematogramme représenté en rouge
correspond au méme échantillon analysé apres 3Q0tesirpassé sur le portoir de la chaine
HPLC a température ambiante. La ligne de basedshient déformée, ce qui empéche toute
quantification correcte. Dans ces conditions, lésultats ne sont pas exploitables, en
particulier pour les faibles concentrations (ensdes du micromolaire), si I'échantillon n’est

pas analysé immédiatement apres dérivation.

Nous avons cherché a optimiser le protocole devalivn du glyphosate afin
d’améliorer la limite de quantification mais auksistabilité du dérivé Fmoc-glyphosate. Ce
travail a été réalisé par Mohamed Ettaoussi auscdarson stage de Master M2. Chaque

parameétre intervenant dans le procédé de dérivatiére étudié séparément et modifié en
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s’inspirant des données de la littérature (Ledtwal, 2000 ; Le Bott al, 2002 ; Nedelkoska

et Low, 2004) (Tableau 21). La stabilité du dérim@oc-glyphosate a été particulierement
suivie au cours d’injections successives. La gandeeoncentration en glyphosate testée
s’étend de 0 a 100 nM. Les conditions d’analyseHiaLC (phases mobile et stationnaire)

n'ont pas été modifiées.

Tableau 21 : Différents paramétres modifiés au cowrdu procédé de dérivation du glyphosate

Protocole| Ajustement Durée Fmoc-ClI Concentration| Lavages
du pH a7 | de réaction Acétone| Acétonitrile| borate (M) | Acétate d’éthyle Ether
éthylique
Classique 20 min X 0,025 X
I 20 min X 0,025 X
Il X 20 min X 0,025 X
1] 20 min X 0,025 X
v 30 min X 0,025 X
0,05
Y 20 min X 0,1 X
0,5
VI 30 min X 0,05 X

Le fait de changer le solvant d’extraction pour lasages (protocole 1) ou de
neutraliser le pH, avant ou apres dérivation (prol® I), n’améliore pas I'analyse et entraine
méme de nouvelles perturbations : dilution de laceatration de I'échantillon par addition de
NaOH pour ajuster le pH ; difficultés liees a ljgtade décantation et a l'utilisation d’'un
solvant extrémement volatile comme I'éther éthydigllous avons donc choisi de ne pas
modifier le pH des échantillons a analyser et detiooer a travailler avec de l'acétate
d’éthyle.

La préparation de la solution de Fmoc-Cl dans t@uérile, au lieu de I'acétone,
(protocole IIl) et 'augmentation du temps de ré&ac{protocole 1V) ont permis d’obtenir une
meilleure réponse du détecteur (plus forte inténgiu signal) correspondant a une
amélioration du rendement de la réaction de déowatD’autre part, l'utilisation d’'une
solution de borate plus concentrée (protocole V@lare la résolution des pics (pics plus fins

et plus intenses) a condition de rester a des otrat®ns inférieures a 0,1 M. En effet, dans
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le cas contraire, nous observons un précipitéderbajout d’acétone ou d’acétonitrile, ce qui
rend difficile la réaction de dérivation et I'étaghe lavages du dérivé Fmoc-glyphosate.

Ces essais nous ont permis d’améliorer la méth@ialyse classique pour quantifier
de facon répétable et fiable, des échantillonsydasé nM (2 ug/L en glyphosate dérivé)
(protocole VI). En dessous de cette concentratientapport signal sur bruit n’est pas
suffisant pour quantifier le glyphosate correctetn@wec cette nouvelle méthode optimisée,
le dérivé Fmoc-glyphosate est stable pendant eméeb h. Cependant, dans la mesure du
possible, les analyses HPLC ont été réalisées inatedalent apres la dérivation des

échantillons.

IlETUDE DE LA BIODEGRADATION DU GLYPHOSATE PAR
TRAMETES VERSICOLOR T2

[I.1 Apres culture sur milieu Tartrate
[1.1.1 Suivi cinétique de la biodégradation par HPL C

Apres 72 h de pré-culture et de culture sur milleutrate, les cellules fongiques
(resting cells) sont incubées avec une solutioceoimée de glyphosate (3 mM). Les analyses
HPLC montrent une disparition rapide et quasimemhpléete du glyphosate (Figure 136).
Aucune dégradation du glyphosate n’est observéabsence de cellules dans les mémes
conditions : il N’y a donc ni dégradation abiotigne adsorption sur le verre de I'erlenmeyer

du glyphosate.
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Figure 136 : Cinétiques de biodégradation du glyptsate (3 mM) parTrametes versicolom2 (#) et d'un
témoin glyphosate sans cellules)

Cependant, ces résultats ne peuvent étre consid@n@®se validés : en effet, apres 3
jours d’incubation (72 h), de hombreux pics paessdapparaissent sur les chromatogrammes,
pics qui sont également présents, pour la pluparts le témoin cellules seules. Il s’agit donc
de composeés relargués par les cellules. Malheurearge dans ce cas, le témoin cellules ne
peut servir directement de véritable « blanc »,sque le métabolisme intrinseque du
champignon peut étre modifié de maniére qualitaivequantitative par la présence du
xénobiotique. La méthode de dérivation par le Fiiborest pas sélective du glyphosate, ce
groupement protecteur pouvant réagir avec n'impquelle fonction amine. Le dosage du

glyphosate risque alors de n’étre plus quantitaté|gré I'exces de réactif utilisé.

[1.1.2 Identification des métabolites

Une des facons de confirmer la véritable dégradadio glyphosate est d’essayer de
mettre en évidence I'apparition de métabolites. paacipaux métabolites décrits dans la
littérature, la sarcosine, la glycine et 'AMPA,nsades petites molécules sans groupement
chromophore mais possédant toutes une fonctionearhan méthode optimisée de dérivation
par le réactif Fmoc-Cl peut donc étre appliquéeusNavons ainsi pu déterminer les temps de
rétention de chacun de ces produits dans nos eamslicthromatographiquesgdiycine)= 24
min, kavea) = 25,3 Min etdsarcosiner 28,9 min. Dans nos échantillons de biodégradatian
pic apparait a 24,7 min dés 8 h d’incubation, quirpait correspondre au AMPA. Son aire
augmente au cours du temps, mais il devient ramdéndifficile a suivre du fait de la

présence de pics parasites dans cette méme région.
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Nous avons également réalisé une expérience avwcealriles cultivées dans un
milieu Tartrate déficient en phosphates (pas dimtdide KHPQO,). En effet, d’apres la
littérature, I'apport de phosphates inorganiquéshibe pas la dégradation du glyphosate
la voie de TAMPA contrairement a ce qui est obgegpour la voie de la sarcosine. Dans notre
expérience, aucune différence significative desgitede biodégradation du glyphosate entre
les cellules cultivées sur milieu Tartrate « norsmalu milieu tartrate sans ajout de phosphates

n'a été notée.

Une autre stratégie est de faire appel a une tggamermettant I'analyse directe de
I'échantillon sans dérivation préalable du glyphesaelle que la RMN. Cependant, cette
méthode présente aussi des limites. En effet, Hampignonssecrétent des sucres qui sont
relargués dans le milieu d’incubation. La centrétign et la filtration des échantillons a
analyser ne permettent pas leur élimination. Cesposés relargués dans le milieu viennent
bruiter les spectres de RMIMI. Les empreintes de ces sucres sont visibles 8reted ppm.
Les deux signaux protons correspondants aux@iHglyphosate (3,09 et 3,72 ppm pour
CHx-P et CH-C respectivement) sont par conséquent masquésré-ig7). Il est a noter que
ces déplacements chimiques sont pH — dépendartitse A’exemple, pour un pH voisin de 3,
ces déplacements chimiques sont de 3,35 et 4,03 igamectivement. Aussi, des variations
de déplacements chimiques ne sont pas a exclure &uies interactions avec la matrice
biologique (polysaccharides sécrétés par le champigetc.), rendant l'identification de

métabolites délicate.

Les spectredH correspondant aux temps To, 20 h et 83 h soseptés sur la Figure

137 et comparés aux standards de la sarcosinel#&MA, les deux métabolites possibles
suivant la voie de biodégradation empruntée. Lantifigation du glyphosate, dans les
matrices biologiques étudiées, est impossible iuléala superposition des signaux RNV

du glyphosate avec des signaux de la matrice bopleg Toutefois, 'allure générale des
spectres est modifiée au cours de la cinétique. I8uspectre enregistré aprés 83 h
d’'incubation, on note la présence de signaux a B quasi-identigues au signal du
groupement méthyle du AMPA. Il semble qu’il y ait &it deux signaux superposés dans ce

« massif », un doublet et un singulet. La décorimiu du doublet présumé laisserait

apparaitre une constante de couplé@g'_mp proche de 11,7 Hz, identique a celle observée

pour le AMPA. Dans cette éventualité, sa conceotmagerait d’environ 0,9 mM aprés 83 h

d’incubation. Méme si la présence de AMPA sur |esctres de RMN est en accord avec les
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données de I'HPLC, ce résultat devra étre confirbes. premieres analyses des surnageants
par RMN>!P (abondance naturelle voisine de cellétiet réceptivité avoisinant les 85% de
celle de I'hydrogene) ne nous ont pas, pour I'hepegmis de confirmer ou d’infirmer cette
hypothese de travail, vraisemblablement pour desma de sensibilité. L’adaptation en cours

de séquence de type HMBC aux couplaﬁ}é;;‘q_31P nous permettrait de palier partiellement

les problemes de sensibilité et de superpositicsigieaux.

| Standard de sarcosine

Standard de AMPA

_J”
JJW (. . U N Sy Y o W SR e NI N 83h
20 h
)
L e e e

4.0 3.5 3.0 2.5 2.0 1.5 1.0 ppm

Figure 137 : Comparaison de spectre¥ enregistrés lors de I'incubation du glyphosate eprésence du
champignonTrametes versicolofr2 a différents temps d'incubation et de spectredes standards de AMPA
et de sarcosine

L’'autre métabolite décrit dans la littérature, Ecosine, n’a pas été observé sur les
spectres de RMNH, mais il pourrait étre rapidement transformé &rige. Cependant, la
probabilité de trouver de la glycine, en quantiortante, dans le milieu est faible, car avec
des cellules au repos métabolique, il est raisdendd penser que cet acide aminé serait
immédiatement intégré au métabolisme central déde® De plus, le déplacement chimique
du CH de la glycine, compris entre 3,55 et 3,22 en pasfan pH neutre a un pH proche du
pKa de I'amine, se trouve dans la zone des suetaggués par le champignon. Nous serions

alors dans le méme cas de figure de superposiii®sgnaux que pour le glyphosate.
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Nos techniques d’analyse montrent ici leur limgatidans le cas d'un milieu
complexe tel gu'un milieu d’'incubation de champigaolLa spectroscopie par résonance
magnétique nucléaire n’est pas assez sensibi&Peet les signaux recherchés du glyphosate
en 'H sont superposés avec d'autres composés du milles. approches par RMN ont
toutefois été présentées comme une alternative reggante aux méthodes
chromatographiques dés lors que les concentrations suffisamment élevées (Cartigaty
al., 2004). Il est a noter que dans cet article, lescentrations en glyphosate sont trés
élevées, de l'ordre de plusieurs grammes par(Bpees ingestion par des humains de 20 mL
de RounduP de concentration comprise entre 7 et 400*gsklon les formulations !), soit
plus de dix a mille fois supérieures aux conceiunat utilisées dans nos études. La HPLC,
elle, du fait de la non sélectivité de la méthodeddrivation du glyphosate, peut donner des
résultats non quantitatifs. Cependant, I'apparitiam pic ayant un temps de rétention proche
de celui du AMPA, relativement bien défini dans éetantillons correspondant aux premiers
temps d’incubation ou les composés relargués smure en faible quantité, peut permettre
d’estimer qu'une dégradation du glyphosate a liBlautres approches analytiques par

LC/MS, avec dérivation préalable des échantill@osit actuellement envisagées.

[1.2 Apres culture sur les milieux Peptone et Malt

D’autres milieux de culture couramment utilisés ples champignons dans des études
de bioconversion ont été testés dans le but d’étagére hypothese de dégradation du

glyphosate par la souciH@ametes versicolof2.

Nous avons pu observer que la dégradation du gbgibalépend du milieu de culture.
En effet, avec des cellules cultivées sur le miléait ou le milieu Peptone, nous avons di
travailler avec une concentration en glyphosaté,8enM (135 mg/L). Méme avec cette plus
faible concentration de glyphosate, aucune dégmdat’est observée avec les cellules
cultivées dans le milieu Peptone, et la dégradatiat les cellules cultivées sur milieu Malt
reste faible (25% apres 15 jours d’incubation) (Fég138).
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Figure 138 : Cinétiques de biodégradation du glypteate (0,8 mM) par la souch8rametes versicolom2
cultivée sur milieu Peptone &) et milieu Malt ()

IIlETUDE DE LA BIODEGRADATION DU GLYPHOSATE PAR
FUSARIUM SOLANI PB1

[11.1 Apres culture sur milieu Tartrate

La soucheFusarium solaniPB1 n’est pas trés efficace pour dégrader le glyate.
Avec des cellules cultivées dans les mémes conditijpeTrametes versicolof2 sur milieu

Tartrate complet, une disparition de 17% du glypbt®$3 mM) est observée apres 12 jours
d’incubation.

Il faudrait tester cette souche sur milieu défitiam phosphates et tester des
concentrations plus faibles en glyphosate poutatifiement estimer les potentialités de cette

souche a dégrader le glyphosate. Ces essais nid@ttgréalisés faute de temps.

[11.2 Apres culture sur les milieux Peptone et Malt

Le pourcentage de dégradation du glyphosate pardepignorFusarium solanPB1
s’éleve a 25 % apres 12 jours d’incubation lordaest cultivé dans le milieu Malt. Aucune
dégradation significative n’est observée avec &kliles cultivées sur milieu Peptone (Figure
139). De nombreux signaux sont visibles sur le®roatogrammes, mais plusieurs le sont
aussi dans les témoins cellules seules. Ce faillecpntage de dégradation ne permet pas

d’apporter d’éléments nouveaux sur la voie de digran empruntée.
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Figure 139 : Cinétiques de biodégradation du glyptsate (0,8 mM) par la souché&usarium solaniPB1
cultivée sur milieu Peptone &) et milieu Malt (o)

IV BILAN SUR LA BIODEGRADATION DU GLYPHOSATE

Seule lincubation du champigndirametes versicolof2 avec le glyphosate permet
d’observer une disparition importante de cet hédkicen particulier lorsqu’il a été cultivé sur
milieu Tartrate (95 % de disparition aprés 15 jodlimcubation pour une concentration
initiale de 3 mM en glyphosate). La culture sur ieul Peptone inhibe totalement la
biodégradation. L’apport de phosphates inorganiqoess forme de sels ne modifie pas les
cinétiques de biodégradation. La souéhesarium solaniPB1, quant a elle, ne dégrade que

faiblement le glyphosate quel que soit le miliewcdiure utilisé.

Seuls les résultats obtenus par HPLC ont pu éaleengéent exploités, les analyses par
RMN *H étant non interprétables du fait de la présereeutres dissimulant 'empreinte
proton du glyphosate ou par manque de sensihiligédes analyses par RMAP. Cependant,
la méthode de dérivation utilisée pour pouvoir digtele glyphosate en HPLC n’étant pas
spécifique, il reste un point d’'interrogation sarJZéracité de la dégradation observée. La
présence d’'un pic présentant un temps de réteptmshe de celui du AMPA, ainsi que le fait
gu’'une telle disparition du glyphosate n'est pasembée dans tous les cas (autre souche,
autres milieux de culture), pourrait laisser pengatune dégradation du glyphosate a
effectivement lieu avec la souchErametes versicolorT2. Des analyses des milieux
d’incubation, apres dérivation, par spectrométrge dasse couplée a la chromatographie

liquide haute performance sont actuellement enessgour confirmer cette hypothese.
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PARTIE |I

Etude de I'adsorption de la mésotrione et du
glyphosate sur différentes argiles, complexes avgil
humiques et sur un sol
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Les herbicides, tels que la mésotrione ou le glgptey une fois épandus sur les
champs agricoles vont certes atteindre leur cibiajs une partie des dépbts, outre la
volatilisation, va se retrouver a plus ou moinsgldarme dans le sol. Il s’agit d’'un milieu
récepteur par excellencga les lessivages par la pluie, les possibles traastins par la
plante ou une incorporation avec les résidus détaég ou de céréales apres récolte. Il est
donc important de connaitre le devenir des pesticithns le sol, compartiment hétérogéne
complexe, réservoir de stockage et lieu de vie poermicro- et macrofaune trés diverses, ou
processus de transfert et de dégradation vontrestr&ompétition ou bien s’associer pour

accélérer la disparition des polluants.

Un des facteurs clefs contrélant le devenir destipdss dans les sols est le
phénomene d’adsorption. Cette propriété de padagemolécules d’'un pesticide donné entre
phases solide et liquide va en effet régir son arement environnemental global (processus
de transfert et de dégradation) : son caractesggb@nt ou non, sa capacité a étre transporté et
a devenir un polluant ou pas, a étre biodégradéani (biodisponibilité) ou méme son
efficacité vis-a-vis de sa cible. Il est donc intpot d’évaluer la capacité d’adsorption des
sols vis-a-vis des pesticides pour comprendre dewenir, mais aussi de mettre en évidence
les parametres majeurs contrélant cette adsorpfionde pouvoir le prédire. Cependant, il
existe une infinité de mélanges complexes et hgééres, constitués de particules de nature
variée allant de I'échelle du nm au cm. Ainsi, appdus de 40 ans de recherche dans le
domaine, I'approche globale du phénomene d’adsorpdiun pesticide donné dans un sol

spécifique reste toujours plus ou moins empiriglom (Wauchopet al, 2002).

Afin de simplifier notre approche, nous avons choestravailler avec des constituants
essentiels isolés de sol, des argiles naturell@ss aussi avec un sol entier, notre objectif
étant I'étude des conséquences des interactiors$itt@mts du sol — pesticide (adsorption) sur
leur biodégradation. Nous avons choisi, pour ndatrede : (i) trois argiles cationiques
naturelles commerciales, deux sont trés largemdigées en synthése organique K0 et
la KSF - en tant que catalyseurs acides (Li et Li, 19880s et al, 2003 ; De Stefanis et
Tomlinson, 2006) et la derniére est utilisée plésgalement dans des études d’adsorption, la
montmorillonite WyomingSWy-2, qui présente, elle, un caractere basique (Caaigbal,
2004 ; Kulshresthat al, 2004), (i) des argiles anioniques synthétiq(ebL), (iii) des
fractions argileuses de sols.
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Nous avons également travaillé sur un sol natemlaboration avec I'équipe du Prof.
J. Bohatier, Laboratoire de Biologie des Protistdb)R 6023, Université Blaise Pascal)
provenant d’'un site expérimental de I'INRA, situgnd la plaine agricole de la Limagne a
proximité de Clermont-Ferrand. Le sol étudié estl id’une parcelle non cultivée, n’ayant pas
recu de produits phytosanitaires depuis au moinar@0(source INRA). Deux horizons ont
été prélevés : 0-5 cm et 10-20 cm. Des analysessleleux horizons ont montré qu’ils sont
tres similaires dans leur composition. Ce sol est tiche en fraction argileuse (37 %) et

contient 2,46 % de carbone organique (pH voisirsdaau de 7,9).

Deux approches ont été choisies pour essayer dactéaser le phénoméne
d’adsorption :

* une approche classique faisant appel a la réalisaké cinétiques, puis d’isothermes
d’adsorption avec mise en contact de la matricedsoét de I'herbicide dans différents

rapports solide / liquide ;

* une seconde approche faisant appel a la RMN, tggbngui pourrait permettre
d’appréhender directemeint situ les phénomeénes d’adsorption d’un point de vueiigtidlet
quantitatif, et méme éventuellement de caractéteseinteractions sol-herbicide a I'échelle
moléculaire. Il s’agissait dans ce cadre d'étutber potentialités de cette technique, et plus
spécialement de la RMN HR-MAS, pour apporter déséhts de réponse dans I'étude des

meécanismes d’adsorption.

Nous avons choisi de travailler avec trois rappsadigde/liquide, de tres dilué (1/200)
a des conditions proches de celles environnemenid), en passant par un rapport
intermédiaire (1/10). En effet, ce rapport peutu@ncer I'adsorption du polluant organique
sur la matrice solide. Dans un grand nombre de leasapacité d’adsorption n’est pas
proportionnelle a la quantité d’adsorbant. En elifesque le rapport est éleve, des agrégats
plus ou moins compacts peuvent se former entrgdescules, diminuant ainsi la surface
spécifique et le nombre de sites d’adsorption gaksn Dans le cas inverse, lorsque le rapport
est faible, les particules de solide peuvent &itersses a des forces de répulsion présentant
ainsi une surface de contact plus grande que dawad précédent, et favorisant ainsi les

interactions avec le soluté.

La gamme de concentrations en herbicide choisieedastivement large (de 0,2 a 4

mM) et comprend de fortes concentrations peu piekabn conditions environnementales,
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sauf dans le cas de pollutions ponctuelles. Cexchous a été dicté par I'utilisation de la
RMN, qui est une technique performante mais pesilskxn aussi bien au niveau des analyses
classiques de surnageants (cf. partie 1) que gsunduvelles approches développées en terme
d’adsorption. Il nous fallait effectivement commengar des conditions extrémes pour
véritablement valider ou non les potentialités @&kMN dans ce domaine. Cette gamme de
concentrations avait également été choisie poulisefales essais de biodégradation

préalables.

Adsorption de la mésotrione et du glyphosate surmiatériel utilisé dans les

expériences d’adsorption :

Avant de débuter nos expériences d’adsorption dax Herbicides sur les différentes
matrices solides choisies, il nous fallait d’abwédifier que ces deux polluants ne s’adsorbent
pas sur le matériel utilisé au cours de I'expémeidous avons donc testé I'adsorption de la
mésotrione et du glyphosate sur les tubes de ftggdtion en polypropylene copolymere
(PPCO) utilisés pour la mise en contact de la wmasblide et de la solution de pesticide. Ce
test a été réalisé sous la forme d’'une cinétiqadstirption de la mésotrione et du glyphosate
(0,2 et 4 mM) sur 5 jours. L'adsorption a aussiv@gfiée sur les filtres a seringue (porosité =
0,45 um) en polytétrafluoroéthyléne (PTFE) employésr filtrer les surnageants contenant
I'herbicide, aprés adsorption et avant injectiontH#LC. Ces essais ont été réalisés sur une

gamme étalon de chaque herbicide allant de 0 a 4 mM

La mésotrione ne s’adsorbe ni sur les tubes en PIRCSr les filtres en PTFE. Par
contre, le glyphosate s’adsorbe sur les filtresifen 10 % pour une concentration initiale de
4 mM) (Tableau 22).

Tableau 22 : Récapitulatif de I'adsorption observéele la mésotrione et du glyphosate sur le matériel
utilisé lors des études d’adsorption

TUBES CENTRIFUGATION FILTRES EN PTFE
MESOTRIONE Pas adsorption Pas adsorption
GLYPHOSATE Pas adsorption 10 % (pour une concentration a 4 mM)
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bY

La Figure 140 présente les droites d'étalonnageglgphosate obtenues a partir
d’échantillons filtrés sur les filtres en PTFE enrfiltrés.
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Figure 140 : Droites d’'étalonnage du glyphosate rdiaées a partir de solutions étalons diluées 200iscet
filtrées (o) et non filtrées @)

Pour tenir compte de ce taux d’adsorption, toudsssblutions étalons en glyphosate
utilisées ont été filtrées dans les mémes conditimqure celles utilisées pour les surnageants
apres adsorption, ce qui corrige toute erreur ptessur la concentration réellement adsorbée
dans l'argile. Les solutions de la gamme étalog,delutions initiales de glyphosate avant
adsorption et les échantillons aprés adsorptioh donc traités selon le méme protocole de

dilution, de filtration, de dérivation et d’analypar HPLC.

L’étude d’adsorption des deux herbicides sur |&gmintes matrices solides choisies a
donc débuté par des expériences préliminaires riigues d'adsorption, afin de définir le
temps de contact nécessaire pour atteindre I'é&judibre correspondant au maximum
d’adsorption. Une fois les conditions définies, si@yons réalisé les isothermes d’adsorption
pour les différents rapports solide/liquide (salati aqueuse du pesticide) définis
précédemment. Chaque point constituant les isotteianété doublé. Les isothermes ont été
ensuite présentés par la méthode directe Cad/mCe) f(Cad : concentration de soluté
adsorbée (mM), m : masse de solide (g), Ce : caraten de soluté a I'équilibre (mM)). En
fonction de l'allure de cet isotherme, Giles al (1960) ont réalisé une classification en
quatre catégories principales, caractérisant le tyadsorption (Figure 141).
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ﬁ-:CO

“ e
Figure 141 : Classification des isothermes d’adsotipn (Calvet, 1989 d'aprés Gile%t al.(1960))

La capacité d’adsorption est notée « g » sur laréig41. Par la suite, elle sera notée
Cs (Cs = Cad/m en mmol/g). La forme de lisothermemd compte du mécanisme
d’adsorption et dépend a la fois de la nature aldgsbrbat et de I'adsorbant.

» isotherme de type S : I'adsorption devient plusiéa& mesure que la concentration du
soluté en phase liquide augmente. L’allure de larto® montre une forte compétition entre
soluté et solvant ou d’autres espéces présentesurface de 'adsorbant, mais aussi un effet
coopératif des premiéres molécules adsorbées vis-@es suivantes soit par modification de
la surface de I'adsorbant, soit par création d’'pnemiére couche de molécules adsorbées
permettant 'adsorption des suivantes.

» isotherme de type L : l'allure de la courbe moniree diminution de la disponibilité
des sites d’adsorption (ou des sites libres maitmactifs pour le soluté) au fur et a mesure
que la concentration en soluté augmente. Ce tygetderme traduit une haute affinité du

soluté pour I'adsorbant.

» isotherme de type H: Cet isotherme est le cagmdrde I'isotherme de type L. I

traduit une trés forte affinité du soluté et del$arbant.

» isotherme de type C : il existe une relation linégjusqu’a une certaine concentration,
entre la quantité de soluté adsorbé et la condemrale celui-ci a I'équilibre. Ce type
d’isotherme est spécifique d’'une simple partitiansbluté entre la phase liquide et la phase

solide ou bien d’une adsorption sur des sites pafiels sans saturation.
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Les isothermes peuvent aussi étre ensuite modékdés la théorie dEreundlich ou
celle deLangmuir en fonction du type d’isotherme obtenu, pour olbtelds parameétres
permettant de comparer les capacités d’adsorptioe. bonne modélisation conduit a une

égquation avec un coefficient de corrélatiof,95.

« Equation de Freundlich : Cad/m 3 xCe™"

La représentation du modele de Freundlich, log f@ad f(log Ce), conduit a la
détermination des parametrks (capacité maximum d’adsorption (mmol/g)) ret(affinité
d’'un adsorbant donné vis-a-vis d’'un soluté). Cetiadélisation est trés largement utilisée

dans les études environnementales.

» Eguation de Langmuir : Cs = (Cm x L x Ce)/ (1+(Cr)

Le modele de Langmuir est basé sur la fixation €'wouche monomoléculaire
d’adsorbat. L’adsorption se fait sur des sitesllséa et n'autorise pas la fixation d’autres
solutés sur un site déja occupé. D’apres ce motiéhergie d’adsorption de tous les sites est
identique et indépendante de la présence de paegiadsorbées sur les sites voisins (surface
homogeéne et pas d’interaction entre les particattsorbées). La représentation du modeéle de
Langmuir, Ce/Cs = f(Ce) permet d'obtenir les parmese Cm (capacité maximum
d’adsorption en monocouche (mmol/g)) let (énergie d’adsorption (L/mmol)). D’autres

modeéles, comme celui de Langmuir-Blodgett, sonfomappliqués.
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ADSORPTION DE LA MESOTRIONE

| ADSORPTION DE LA MESOTRIONE SUR LES ARGILES
CATIONIQUES

I.1 Etude des cinétiques d’adsorption

Les études des cinétiques d’adsorption ont étésé&as uniquement avec les deux
rapports extrémes solide/liquide choisis (1/20Q/8). 1l s’agit de mettre en contact, dans un
agitateur orbital, la matrice argileuse testée 1t pour le rapport solide/liquide : 1/200 ;
3,33 g pour le rapport solide/liquide : 1/3) av€crL d’'une solution de mésotrione a 1 mM
(pH 7) pendant un temps plus ou moins long. A ckagmps de mise en contact choisi, les
échantillons sont centrifugés pour éliminer la meatargileuse et les surnageants sont filtrés
et analysés par HPLC. Le pH est également suivicewrs du temps. Les cinétiques
d’adsorption de la mésotrione sur les argiles stménues par le tracé : Cad/Ci = f(temps)
(Figure 142).
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Figure 142 : A) Cinétiques d’adsorption de la mésoibne sur les montmorillonites K10, KSF, SWy-2 et
sur la kaolinite pour les rapports solide/liquide 1200 @) et 1/3 ). B) pH des surnageants correspondants
Les résultats préliminaires montrent qu’il n’y eacane adsorption de la mésotrione sur
la montmorillonite SWYy-2 et sur la kaolinite (Cad&D), alors que les deux montmorillonites
KSF et K10 adsorbent de moyennement a tres fortemaemeésotrione selon le rapport
solide/liquide et l'argile testés. Ces taux d'ag¢ion peuvent étre corrélés en premiére

approximation, aux pH des surnageants mesurésff&n la mésotrione présente un pKa de
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3,12. Avec la kaolinite ou la montmorillonite SWyd2 pH mesuré est respectivement neutre
et basique : la mésotrione est donc entieremerd 8mme anionique et va donc subir les
effets répulsifs de ces deux argiles dont les cesidont également chargées négativement a
ce pH (faiblement pour la kaolinite et plus fortermpour la montmorillonite). Par contre, en
présence des autres argiles, le pH des surnagestrégide, et se situe méme en dessous du
pKa de la mésotrione dans le cas de I'argile KS#iteCfois-ci, la mésotrione est plutdt sous
sa forme moléculaire et d’autres types d’interangipeuvent entrer en jeu entre la mésotrione
et I'argile. Il semble donc que le pH du milieutson facteur clef dans I'adsorption de la
mésotrione. Ces résultats sont en accord avecdeysonet al (2002) qui lors d’'une étude
sur 15 sols, ont montré une forte corrélation negadvec le pH (diminution de I'adsorption

de la mésotrione quand le pH du milieu augmente).

Une forte adsorption de la mésotrione est obtenudes deux montmorillonites avec
un taux de 30 et 100 % dans le cas de l'argile Kt@le 83 et 98 % avec l'argile KSF pour
les rapports solide/liquide 1/200 et 1/3 respeatieet.Elle est d’autant plus forte que le pH

du milieu est acide.

Il faut noter également que la solution de meésoeidinitialement jaune) prend
instantanément une couleur rouge au contact dgiléaKSF quel que soit le rapport testé.
Nous avons veérifié que ce changement de couleworrespondait pas a un changement de
structure de la mésotrione, l'argile KSF servantcdtalyseur acide en synthése organique.
Aucun changement dans le comportement de la melénubucune apparition de nouveaux
pics n'ont été observés en HPLC ou en RMN au cdessanalyses des surnageants. Lors de
'étude du mécanisme d'action des composés appartena la famille des
benzoylcyclohexanediones, Wi al. (2002) ont mis en évidence la formation d’'un cteela
entre le dérivé 1,3-cyclohexanedione sous formd énali€, et le Fe(lll) du site actif de
'enzyme HPPD, qui serait responsable de son itibibi (cf. chapitre 1 - étude
bibliographique). Ces auteurs ont proposé ce mggenid’action en corrélant a la fois des
résultats d’inhibition de I'enzyme, des analysesfeomationnelles, mais surtout des tests
avec le chlorure ferrigue FeCpermettant de mettre en évidence la formation hiates
entre le fer et le composé étudié. Ce test estipmssque le mélange change de couleur et
devient violet. Dans notre cas, la suspension (triése + KSF) a changé de couleur de
maniéere instantanée : ceci pourrait étre explicardg présence de fer dans l'argile KSF, qui

serait chélaté par la mésotrione, ce qui pourteatén des facteurs expliquant son adsorption.
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Cependant, aucun changement de couleur n'est gbseac l'argile K10, bien que
I'adsorption soit également forte et que I'argitemporte du fer. Aussi, plusieurs mécanismes

d’interaction sont sans doute mis en jeu suivatyde d’argile.

D’une maniére générale, pour les montmorilloniteSFKet K10, nous avons pu

constater que :

» ['état d’equilibre est atteint quasi-immédiateme®s le premier point de la cinétique
d’adsorption (15 min). Aucune gquantité supplémeatale mésotrione n’'est adsorbée ou
désorbée ultérieurement dans nos conditions. Ceepsas caractérise une diffusion

relativement rapide a la surface des particules.

» le rapport solide/liquide n’influe pas sur le tengiéquilibre ; aucune différence n'a

été constatée pour une méme argile.

* la quantité de mésotrione adsorbée augmente avg@idité d'argile.

Par la suite, nous avons choisi un temps de codé&2d h pour réaliser les isothermes

d’adsorption, afin de nous assurer que I'état didare était bien atteint.

[.2 Isothermes d’adsorption

Les isothermes d’adsorption sont réalisés en ntetiarcontact 50 mg (1/200), 1 g
(1/10) ou 3,33 g (1/3) d’argile avec 10 mL d’'unéusion de mésotrione (de 0,2 a 4 mM, pH =
7) pendant 24 h sur un agitateur orbital. Apréstrifagation et filtration, le pH des
surnageants est contrélé et les concentrations ésotnone des surnageants mesurées. Les
représentations des isothermes directs (Cad/m e))(€ont données pour chaque rapport

solide/liquide testé.

[.2.1 Etude de la montmorillonite K10

Les isothermes d’adsorption de la mésotrione sugile K10 dans les rapports 1/200,
1/10 et 1/3 sont présentés selon le modele dirgctasFigure 143. Nous avons également
représenté I'évolution du pH en fonction de la @nmtion a I'équilibre en mésotrione
(solution initiale de la mésotrione : 7,25). L'ordw@e a l'origine correspond au pH du
surnageant d’'un témoin ne contenant pas de méset(golution de meésotrione remplacée

par de I'eau distillee).
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Figure 143 : Isothermes d'adsorption de la mésotrige sur I'argile K10 (A) et évolution du pH du

surnageant en fonction de la concentration a I'églibre en mésotrione (B) pour les rapports
solide/liquide : 1/200, 1/10 et 1/3.

Selon le rapport solide/liquide testé, différemygels d'isothermes sont observés. Pour

partie de I'isotherme présente une adsorption da ty, caractéristigue d’'une diminution des

sites d’adsorption quand la concentration du sautgmente. Ce type d’isotherme traduit une

forte affinité adsorbat/adsorbant. Cette premidéape correspond a la saturation progressive

des sites de surface avec une augmentation rapi@s du départ avant d’arriver a un quasi-

plateau. La deuxieme partie de l'isotherme corredpa une nouvelle augmentation de

'adsorption. Cette deuxiéme étape peut s’expliggat par une intercalation du composeé

dans le domaine interlamellaire de l'argile, sait fa mise en place d’'une deuxiéme couche

de molécules de mésotrione a la surface de l'ardilecune saturation de l'argile n’est

observée méme aux fortes concentrations test@éaMij4

261



RESULTATS ET DISCUSSION — Adsorption de la mégetrio

Pour le rapport 1/10, lisotherme est linéaire,acééristique d’'une adsorption non
spécifique du type C. Il existe une répartitionstante du soluté entre I'adsorbant et la phase
liquide. Une deuxieme hypothése pourrait étre did¢accroissement de la surface adsorbante

au fur et a mesure que lI'adsorption progresse €L,a2003).

Afin de pouvoir comparer ces différents résultéds, isothermes ont été représentés
avec le modéle de Freundlich qui ne prend en compteles points correspondants a la
premiere partie de I'isotherme. Un exemple de prtation avec ce modéle est présenté sur

la Figure 144.

-1 -0,8 -0,6 -0,4 02 0290 0,2 0/4

y =0,6377x - 1,2038
R? = 0,995 -1

Log Cs

Log Ce

Figure 144 : Représentation de I'isotherme d’adsorion de la mésotrione sur I'argile K10 dans le rapprt
solide/liquide 1/200 selon le modele de Freundlich

Le Tableau 23 rassemble les valeurs de capacitisafption (K) et d’affinité (n) de

I'argile K10 vis-a-vis de la mésotrione, obtenugsaétir de ce modele.

Tableau 23 : Parameétres de Freundlich pour I'adsorpon de la mésotrione sur I'argile K10

Rapport 1/200 | Rapport 1/10| Rapport 1/3

Kt (mmol/g) 0,05 0,20 0,10
Nt 1,58 1,19 1,51
r2 0,995 0,993 0,995

Les valeurs des coefficients de corrélation (0,8®ntrent que le modele de
Freundlich est totalement approprié. Les valeurs: @&ant proches, les capacités maximales

d’adsorption (K) peuvent donc étre comparées. Nous pouvons reeragye cette capacité
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d’adsorption est plus faible pour le rapport lesptiche en argile (1/3) comparé au rapport
solide/liquide 1/10. Il semblerait donc que dans oconditions, les particules d’argile forment
des agrégats compacts, diminuant ainsi la surfapéeifqjue totale et donc la quantité
adsorbée d’herbicide. Ceci est conforté par I'allde I'isotherme pour le rapport 1/3 qui est
du type L signifiant quil y a une diminution de Idisponibilité des sites quand la

concentration en soluté augmente.

D’autre part, quel que soit le rapport solide/ldpiitesté, le pH des surnageants est
acide, voisin du pKa pour les rapports 1/10 et(pR autour de 3,5). Aussi, le pH au niveau
de la surface pouvant étre inférieur de deux uritéslui mesuré en solution, la mésotrione

n'est que peu dissociée dans ces conditions.

|.2.2 Etude de la montmorillonite KSF

Le méme protocole a été utilisé pour la montmaritee KSF. Les isothermes
d’adsorption de la mésotrione sur cette argile gwasentés avec le modéle direct pour les
trois rapports solide/liquide 1/200, 1/10 et 1/8 lsuFigure 145, ainsi que I'évolution du pH

(solution initiale en mésotrione a pH 7,1) en fametde la concentration a I'équilibre.
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Figure 145 : Isothermes d’adsorption de la mésotrige sur I'argile KSF (A) et évolution du pH en foncion
de la concentration a I'équilibre (B) pour les rapprts solide/liquide 1/200, 1/10 et 1/3.

Comme précédemment, le type d'adsorption est difttrselon le rapport
solide/liquide testé. Le rapport 1/200 montre udsogption non spécifique de type C. Le
rapport 1/10 montre une adsorption de type S, spaedant a un mécanisme coopératif. En
effet, 'adsorption des premieres molécules, diffidu fait d’'une plus grande affinité du
solide pour le solvant que pour le soluté, entrao une modification de la surface de
I'adsorbant qui va favoriser I'adsorption des malés suivantes, soit une augmentation de
I'affinité au fur et & mesure de 'augmentationla@uantité adsorbée en raison d’interactions
latérales entre les molécules adsorbées. Pourpjgomasolide/liquide supérieur (1/3), un
isotherme en deux domaines est obtenu comme préodelet pour I'argile K10 : un premier
domaine correspondant a un isotherme du type Iplugila concentration en soluté est forte,
plus il devient difficile d’adsorber des moléculadditionnelles a la surface, car les sites

d’adsorption spécifiques deviennent saturés osites libres deviennent moins attractifs pour
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les molécules de soluté restantes ; un deuxiémeaidencorrespondant a une reprise de
I'adsorption liée a de I'intercalation ou a la miese place de nouvelles couches d’adsorption

successives.

Dans ces expériences, le pH des surnageants estudeau tres acide (entre 1,5 et
2,5), trés inférieur au pKa de la mésotrione. Reuapport 1/10, le point correspondant a la
concentration initiale maximale en mésotrione (4 )xdcroche par rapport a la courbe et
présente une concentration de mésotrione adsodvégrgamme d’argile tres faible. Le méme
résultat est obtenu pour le duplicat. Nous avosttk solubilité de la mésotrione a 4 mM a
un pH voisin de 1,5 et avons constaté une fortardition de la solubilité. La concentration
de mésotrione soluble a ce pH est d’environ 0,5 fadit 0,17 g/L), ce qui est conforme aux
données de la littérature (solubilité de la méeawia 20°C : 2,2 g/L, 6,5 mM a pH =4,8; 15
g/L, 44 mM a pH = 6,9 d’apres Rouchaeidal, 2000). Cette baisse de solubilité explique le

résultat obtenu. Ce point sera supprimé lors aeddélisation par le modéle de Freundlich.

Remarque ce phénoméne n’a pas été observé pour le rapplile/liquide 1/3, dont

les surnageants sont a peu pres au méme pH.

Le Tableau 24 rassemble les constantes de Frebrabiienues pour les isothermes de
la mésotrione sur la montmorillonite KSF. Pourdeport 1/3, le modéle de Freundlich a été

appligué uniqguement pour Ce < 0,02 mM.

Tableau 24 : Constantes de Freundlich pour I'adsorfion de la mésotrione sur 'argile KSF

Rapport 1/200 | Rapport 1/10| Rapport 1/3

Kt (mmol/g) 1,05 0,42 0,05
Nt 1,05 0,82 1,36
r2 0,994 0,972 0,985

D’aprés ces résultats, la capacité d’adsorptiola aeésotrione (K diminue lorsque le
rapport solide/liquide augmente. Ce phénoméne regteu surprenant, si nous le comparons
avec les taux d’adsorption obtenus lors des difté&s cinétiques préalablement réalisées,
puisque la, I'adsorption augmentait avec la quémté solide. Dans cette modélisation est pris
en compte également le mécanisme d’adsorption qui gtre différent suivant le rapport
solide/liquide. Il faut noter également que le pagtre n caractérisant l'affinité d'un

adsorbant vis-a-vis d’'un soluté est, ici, beaugolug variable que dans le cas précédent.
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Afin de comparer les capacités d’adsorption de ésatrione des différentes argiles
testées, nous avons voulu calculer le coefficienpdrtage entre la phase solide et la phase
liquide (K4 = Cs/Ce), valeur référence dans la littérature.c@efficient correspond a une
formulation linéaire de l'isotherme lorsqueast égal a 1. Dans ce casKg. Il s'agit d’'une
approximation qui ne peut étre normalement applécage pour des valeurs deaomprise
entre 0,8 et 1,1 (Baer et Calvet, 1999). Dans seddaothermes non linéaires, ce coefficient
peut étre uniquement calculé pour une concentra@oticuliere, qui doit étre précisée, apres

introduction dans I'équation du modele utilisé (Balzenbaclet al, 2003).

Nous avons donc calculé deux coefficients de partdg premier (i) en tenant
compte uniguement de la partie linéaire de nohéaies pour étre dans la gamme de n
comprise entre 0,8 et 1,1 et le deuxiemgy(ken calculant sa valeur pour une concentration
initiale en meésotrione de 1 mM (concentration sé&& pour réaliser les cinétiques
d’adsorption) (Tableau 25).
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Tableau 25 : Tableau récapitulatif comparatif des ssais d’adsorption de la mésotrione

Adsorbants K10 KSF SWy-2 | Kaolinite
K1 / Kz (L/kg) 1/200 90/50 |1070/1160 O 0
Ka1 ! Kz (L/kg) 1/10 300/350| 180/220 0 0

Kar / Kgz (L/kg) 1/3 1080 /570 100/130 0 0
% Fe 1,97 2,41 2,41 0,31
% Al 6,98 7,39 8,9 18,06
% Si 31,79 21,19 25,84 22,89
% Na 0,30 0,13 1,03 0,10
% K 1,58 0,60 0,64 1,40
% Ca 0,25 1,20 1,07 0,11
% Mg 0,83 2,00 1,35 0,14

Surface spécifique (m2/g)] 220-270 10 25 40

pH du surnageant Acide Acide Basiqug Basiqus

CEC (meg/100 g) 11,04 168,55 87,49 3,29
% CO 0,52 0,52 0,52 0

Les valeurs de ¥ (calculées a partir de la partie linéaire deshiswhes directs donc
pour de faibles concentrations en mésotrione) eKge(calculées pour une concentration
initiale 1 mM) obtenues sont tres comparables, gaufr I'argile K10 dans un rapport
solide/liquide 1/3. Ces valeurs de; Khontrent que l'argile KSF (au plus faible rapport
solide/liquide 1/200) et l'argile K10 pour le rappde plus fort (1/3) donnent des taux
d’adsorption voisins. Ces résultats peuvent étiésraux taux d’adsorption obtenus lors des
premieres cinétiques, qui étaient effectivemerd pedches. Par contre, il semble y avoir un
probleme avec la valeur deg Kour I'argile KSF avec le rapport solide/liquid 1qui devrait
étre également du méme ordre de grandeur (tawsatption similaire). Toutes les valeurs
obtenues semblent relativement élevées, mais nausdigposons pas d’élément de

comparaison dans la littérature.

Nous avons évoqué précédemment le fait que lameésae fer pouvait étre un des
facteurs conditionnant I'adsorption de la méso&i¢changement de couleur de la solution de
mésotrione en présence de KSF correspondant antafion d’'un chélate métal-mésotrione).

267



RESULTATS ET DISCUSSION — Adsorption de la mégetrio

L’argile KSF posséde effectivement une forte tenemrfer. Cependant, la montmorillonite
SWy-2 possede le méme taux en fer et aucune adsorpest constatée. La différence entre
ces deux argiles vient du pH du milieu : la forneel@ mésotrione (moléculaire ou anionique)
ainsi que la charge de surface de l'argile sorfiédihtes. Le chélate avec le fer ne peut pas se
former si aucune forme énol n’est présente surytdobexane-1,3-dione (Wat al., 2002).

Des études conformationnelles de la mésotrioneffareiits pH seraient nécessaires pour

conclure.

La présence d’aluminium est aussi un des factegestd comme pouvant influencer
I'adsorption. Les taux d’aluminium sont équivaleptsur les deux montmorillonites K10 et
KSF, mais la montmorillonite, qui en contient laiql ne présente aucune affinité pour la
meésotrione. Ce paramétre ne semble donc étre teufaclef dans l'adsorption de la

mésotrione.

La capacité d’échange cationique de l'argile KSHa&plus élevée (168,55 meq/100
g). Cette valeur signifie que I'adsorption et lssaiption de cations est fortement favorisée
pour cette argile. Certains mécanismes d’adsorart liés a cet échange. Toutefois, dans
notre cas, aucune charge positive ne peut étrégpdr la mésotrione dans cette gamme de
pH. Mais des cations métalliques, présents a ltaseirde I'argile ou « relargués » lors de
I'isotherme, pourraient jouer le réle dintermédés en créant des ponts ioniques,
I'interaction entre la mésotrione et le métal sesdat par chélation. Les deux argiles
présentant les meilleures adsorptions (argiles &1BSF) correspondent a celles ayant les
surfaces spécifiques extrémes. Ce parametre nast pas non plus semble-t-il un facteur

majeur.

En conclusion, le pH du milieu semble étre le factelef intervenant dans les
phénomenes d’adsorption de la mésotrione sur ggkesrlLa teneur en fer semble jouer

également un réle, qui devra étre confirmé partdésuexpériences.

I ADSORPTION DE LA MESOTRIONE SUR UN SOL AGRICOLE

Un seul rapport solide/liquide a été testé aveaé@s< horizons : 0-5 cm et 10-20 cm
lors d’'une cinétique d’adsorption. 10 mL d’'une simo aqueuse de meésotrione a 1 mM, pH
7, ont été mis en contact avec 1 g de sol (1/1@xperience a été réalisée durant le stage de

Master 2 de Mohamed Ettaoussi. Comme précédemmens avons représenté les deux
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Figure 146 : A. Cinétiques d'adsorption de la mésabne sur les deux horizons de sol dans le rappoit/10.
B. Suivi du pH du surnageant en fonction du temps.
Quel que soit I'horizon de sol testé, aucune adgorpde la mésotrione n’est
observée, tout du moins dans les limites du déiedi®’. Le pH neutre des surnageants est

proche de celui de la solution initiale de mésoio

Ce sol contient une forte proportion de fractiogilause (37 %), notamment des
montmorillonites, ainsi que des hydroxydes de fdeux parameétres qui d’aprés la
bibliographie générale, peuvent moduler I'adsompti@r, aucune adsorption n'est observée
dans nos échantillons. La matiere organique présgams le sol (2,46 %) ne semble pas non
plus jouer de rdle dans une possible adsorptiola tleésotrione, contrairement aux résultats
de Dysoret al. (2002). Ces auteurs ont étudié I'adsorption dedaotrione sur différents sols
ayant des teneurs en matiére organique allant&la 38,35 %, et ont montré une corrélation
entre I'adsorption de la mésotrione et le pouramtn carbone organique. Cependant, ils ont
travaillé avec une concentration trés faible (0g/kp de mésotrione), 1000 fois plus faible

que celle que nous avons utilisée.

Le pH du milieu reste proche de la neutralité.einble donc que le facteur pH soit,

une fois encore, un facteur clef de I'adsorptiodadeésotrione. D’autre part, il faut souligner
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que toutes nos expériences ont été réalisées wems déionisée sans apport d’électrolyte
contrairement aux expériences de Dysobal. (2002). Chaabanet al. (2005) ont montré que
cet électrolyte pouvait avoir une influence sud$arption de la sulcotrione (analogue chloré
de la mésotrione) sur un sol Iégérement alcalin €p8). La sulcotrione ne montrait aucune
adsorption sur ce sol en milieu aqueux mais paodtade CaCl, une faible adsorption a pu
étre constatée (5 %). La présence de ¢pélit former des « ponts ioniques » entre la charge
négative de la sulcotrione et la fraction argilensela matiere organique du sol permettant

I'adsorption.

En résumé, nous avons montré [l'adsorption de la otriése sur deux
montmorillonites possédant un caractere acide (&1KSF). Cette adsorption est fortement
dépendante du pH, la mésotrione étant plus faciteragsorbée sous sa forme moléculaire.
Ce parameétre est le critere majeur régissant léaghenes d’adsorption. Ces résultats sont
en accord avec ceux de Dysenhal. (2002). Le fer semblerait également jouer un dias
I'adsorption de la mésotrione. Toutefois, des &usi@pplémentaires sur d’autres matrices

devront étre réalisées pour confirmer son réle.

Le taux d’adsorption le plus élevé est obtenu paugile KSF avec un Kd’environ
1100 L/Kg pour un rapport solide/liquide 1/200. Bewalyses du solide en fin d’expérience
aprés séchage, par spectroscopie ATR-FTIR (pakidlea 1 % en échantillon a analyser), ne
nous ont pas permis de mettre en évidence le pi@idons mises en jeu dans ce mécanisme
d’interaction. En effet, la plupart des modes dwation de la mésotrione sont masqués par
ceux de l'argile (Tableau 26), dont la caractéiisapar IR a été réalisée récemment par
Bekgiet al. (2006).
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Tableau 26 : Caractérisation par IR de 'argile KSFet de la mésotrione

Bandes caractéristiques de I'argile KSF | Bandes caractéristiques de la mésotrione
issues de la littérature (Bekcet al.,2006) en solide
v = 1633 crit, « mode de déformation de v = 1658 crit, ve-o

I'eau de structure » v = 1597 ¢t veee, Voo

v = 1043 crif, vsion v = 1560 cff, ve-o, Vosc

v =529 e, vsio v = 1530 et 1355 cih ve-no

v =479 et vsios v = 1409 crit, ven

v = 1321 et 1148 cih vr-so2r’
v = 750-800 crit, ve=c

Plus particuliérement, I'étude de la zone centrées 1650-1670 cthaurait pu nous
permettre de confirmer la formation de complexdseeles fonctions cétone et/ou énol et un
métal tel que le fer (complexation supposée progotpichangement de couleur observé lors
des expériences d’adsorption). Cependant, cette eomespond, selon Bekei al. (2006), a
des modes de déformation de I'eau de structureept@sians la montmorillonite. Les autres
bandes des fonctions potentiellement impliquées dies interactions avec la matrice solide

sont également masquées par les signaux de l'argile

Nous avons de ce fait enregistré les spectres RAMANes matériaux, les modes de
vibration de l'eau (des fonctions hydroxyle en géihé étant le plus souvent moins
importants. Cependant, les spectres des argilédetesont tous dominés par un signal de
fluorescence, masquant considérablement les sighRAMAN. Nous n'avons donc pas

poursuivi dans cette voie.
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ADSORPTION DU GLYPHOSATE

| ADSORPTION SUR LES ARGILES CATIONIQUES COMMERCIAL ES

I.1 Cinétiques d’adsorption

Le méme protocole que celui utilisé pour I'étudd’ddsorption de la mésotrione a été
appliqué pour le glyphosate. Le premier rapporidsdiquide testé est 1/200 (50 mg d’argile
mis en contact avec 10 mL d’une solution aqueusglgehosate a 1 mM, pH 7). En cas
d’adsorption du glyphosate, le rapport solide/liguil/3 a été testé (3,33 g d’argile pour 10
mL d'une solution de glyphosate). La Figure 147 sprée les différentes cinétiques
d’adsorption du glyphosate sur les montmorillonite®), KSF, SWy-2 et la kaolinite ainsi

que I'évolution du pH du surnageant au cours degm®ances.
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Figure 147 : A) Cinétiques d’adsorption du glyphoste sur les argiles K10, KSF, SWYy-2 et la kaolinite
dans des rapports solide/liquide 1/200a{ et 1/3 @). B) pH des surnageantscorrespondants.
Seule la kaolinite n'adsorbe pas du tout le glypbems Ce résultat est un peu
surprenant, puisque toutes les études réaliségg’asrs ont montré une adsorption souvent
faible (Glass, 1987 ; Dioret al, 2001) mais parfois forte (Spranket al, 1975b) du

glyphosate sur cette argile. Plusieurs hypothésasent expliquer ce résultat : une différence
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de pureté et d'origine de la kaolinite, des cingéds| d’adsorption réalisées dans l'eau
déionisée et non dans une solution d'électrolytege gamme de concentrations testées
beaucoup plus fortes que dans les travaux detdaalitire. D’autre part, d’apres les données
de la littérature, I'adsorption du glyphosate suk#olinite est maximale a pH = 4-5 (Gerritse
et al., 1996). Or notre surnageant est a pH = 7. A celplaolinite présente une charge de
surface légérement négative, et le glyphosatdwgsfortement chargé négativement, ce qui

pourrait expliquer I'absence d’adsorption.

La montmorillonite SWy-2 présente un phénomeneiqadrer, puisqu’une faible
adsorption de 10 % du glyphosate apparait apréls 86 mise en contact pour le rapport
1/200. Nous n’avons pas eu le temps de multipdisressais, ni de tester I'adsorption pour le

rapport solide/liquide supérieur 1/3.

Comme lors de I'étude de l'adsorption de la mésn#j seules les montmorillonites
KSF et K10 permettent une adsorption du glyphodaéguilibre est atteint immédiatement
qguel que soit le rapport solide/liquide testé. @elamt, il faut noter 'apparition d’'une Iégére
désorption au cours du temps dans le cas de EaikdiD, notamment pour le rapport 1/200 ou
aprés avoir atteint un taux d’adsorption immédat3@ %, ce taux n’atteint plus que 10 %

aprés 5 jours d’incubation.

Le taux d’adsorption du glyphosate pour I'argiledst de 20 % et de 99 % pour les
rapports solide/liquide 1/200 et 1/3, respectivetnapres 24 h d'équilibre. Le taux
d’adsorption pour l'argile KSF est de 80 % et de%5our ces mémes rapports dans les
mémes conditions. Il augmente donc avec le rapgmitie/liquide. Le pH des surnageants
s’acidifie avec la quantité d’argile présente dansilieu : de faiblement (5,7 ; rapport 1/200)
a moyennement acide (3,5 ; rapport 1/3) dans laled&@rgile K10 ; de moyennement (2,8 ;
rapport 1/200) a fortement acide dans le cas dgilkeKSF (1,2 ; rapport 1/3).

L’étude des isothermes d’adsorption du glyphosatiorec été réalisée uniquement
pour les argiles KSF et K10. Un temps d’équilibee 24 h a été choisi pour réaliser les
isothermes d’adsorption.

I.2 Isothermes d’'adsorption

Les trois rapports solide/liquide ont été test&200 (50 mg d’argile pour 10 mL de
solution de glyphosate de 0,2 a 4 mM), 1/10 (1 gsdide pour 10 mL de solution de
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glyphosate de 0,2 a 4 mM) et 1/3 (3,33 g d’argdarplO0 mL de solution de glyphosate de 0,2
a 4 mM). Avant de réaliser les analyses par HPeQyH des surnageants est mesuré. Les
échantillons sont ensuite dilués, filtrés puis ¥&si Les isothermes directs (Cad/m = f(Ce))
sont tout d’abord représentés pour mettre en égaltas mécanismes d’adsorption impliqués.
D’aprés le type d'isothermes obtenus, nous avopscag soit le modéle de Freundlich, soit
le modele de Langmuir (isotherme du type « H ») dfobtenir les paramétres d’adsorption

tels que les capacités d’adsorption maximales.

[.2.1 Etude avec la montmorillonite K10

La Figure 148 présente les isothermes d'adsorptihn glyphosate sur la
montmorillonite K10 selon le modele direct. Le pEl ld solution initiale en pesticide est de
6,9. Le pH des surnageants est représenté endondé la concentration a I'équilibre en

glyphosate.
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Figure 148 : Isothermes d’adsorption du glyphosateur I'argile K10 (A) et évolution du pH en fonctionde
la concentration a I'équilibre (B) pour les rapports solide/liquide 1/200, 1/10 et 1/3.

L’isotherme pour le rapport solide/liquide (1/20pjésente deux domaines; un
premier correspondant a un isotherme du type Ls paur une Ce supérieure a 1,8 mM, le
deuxiéme domaine montre une ré-augmentation derleetitration adsorbée aprés un quasi-
plateau. Ce deuxiéme domaine peut correspondre &ol& constitution de couches
supplémentaires de molécules adsorbées a la sutéatargile sur d’autres sites, soit a un
phénomene d’intercalation du glyphosate dans leailveninterlamellaire, comme cela a déja
été montré par Damontet al. (2006) pour une bentonite par comparaison d’édlar
normaux et calcinés. Pour le rapport 1/10, 'adSonpest du type H, ce qui montre une forte
affinité de I'adsorbant pour I'adsorbat. Ceci suggqu’il n’existe qu’'un nombre limité de
sites d’adsorption. Lorsque ces sites sont remipldgvient de plus en plus difficile pour les
molécules de soluté de trouver un site vacant disgm Enfin pour le rapport 1/3,
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I'isotherme d’adsorption est plus difficile a définil peut étre du type C mais le dernier
point serait, dans ce cas, erroné ; or les résutait dupliqués et identiques. Il peut aussi étre
du type L sans atteinte d’'un réel plateau. Ce tgj@elsorption est caractéristique d’une
diminution de la disponibilité des sites d’adsavptiavec I'augmentation de la quantité de
pesticide présent. Il faut noter que pour I'analg®e cet isotherme, la concentration des
surnageants était tellement faible (tres forte gutsm) que les échantillons n'ont pas été
dilués par 100 comme dans les autres cas. Malgpe® aralyse sans dilution avant dérivation,
les concentrations a I'équilibre trouvées sontlésbChaque échantillon a été dérivé un a un
et analysé immédiatement. Les analyses des dugiglennent des résultats relativement

similaires.

Le Tableau 27 rassemble les constantes de Frehrabiienues pour les isothermes du
glyphosate sur la montmorillonite K10. Pour le rapd/200, le modele de Freundlich a été
appligué pour des Ce < 1,5 mM. L'isotherme du rappolide/liquide 1/3 a été considéré

comme linéaire (le dernier point a été éliminé).

Tableau 27 : Constantes de Freundlich pour I'adsorfion du glyphosate sur I'argile K10

Rapport 1/200 | Rapport 1/3

Kt (mmol/g) 0,05 5,88
N 1,21 1,05
r2 0,966 0,973

Les valeurs obtenues pour les coefficients de ladimé (0,97) montrent que le
modele de Freundlich est juste satisfaisant. Noosv@ns remarquer que la capacité
d’adsorption augmente fortement avec la masse itBarBans ce cas, des agrégats ne
semblent pas se former contrairement a ce qui at@ibbservé dans le cas de la mésotrione.
Cette argile adsorbe fortement le glyphosate. Ledeld surnageants est voisin de 4. Ces

valeurs seront comparées a celles obtenues avgitd’ KSF.

Pour le rapport 1/10, lisotherme est du type Hynmmement modélisé selon

I'équation de Langmuir (Figure 149).
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Figure 149 : Adsorption du glyphosate sur I'argileK10 dans le rapport solide/liquide 1/10 selon lemade
de Langmuir
D’aprés I'équation de la droite, nous obtenons caqgacité maximale d’adsorption de
0,05 mmol/g et une énergie d’adsorption de 24,5md#in(r2 = 0,953). Ces valeurs ne peuvent
pas étre directement comparées aux précédentes die 1'utilisation d’'un modéle différent.

[.2.2 Etude de la montmorillonite KSF

La Figure 150 présente les isothermes d'adsorptibn glyphosate sur la
montmorillonite KSF selon le modéle direct. Le pélld solution initiale en pesticide est de
6,9. Le pH des surnageants est représenté endondé la concentration a I'équilibre en

glyphosate.

279



RESULTATS ET DISCUSSION — Adsorption du glyphosate

03 8
7
0,25 u L
6
| |
n
5 0,2 " 5
3
1/200 % o5 . -
E a® [ I | 3
8 o1 oy = = L] " "
2 4
0,05 N
0 ‘ ‘ ‘ ‘ ‘ 0 ‘ ‘ ‘ ‘ ‘
0 05 1 15 2 25 3 0 05 1 15 2 2.5 3
Ce (mM) Ce (mM)
0,04 8
0,035 | Aa 7
0,03 6
5 0,025 1 Ad 5
o
1/10 E 0021 Al I 4
@ 0,015 A 3
AA
0,011 A 4 A8 21 A AA A AAAA A AA AA AL
0,005 | 1
R
0 ‘ ‘ ‘ ‘ 0 ‘ ‘ ‘ ‘ ‘
0 0,05 01 0,15 02 0,25 03 0 0,05 01 015 02 0,25 03
Ce (mM) Ce (mM)
0,012 8
0,01 "
6 4
*
5 0008 5 ]
©
1/3 £ 0,006 I,
3 0,004 3
2 4
0,002 1990 0 @ es » TR X
0 ‘ ‘ ‘ ‘ ‘ ‘ 0 ‘ ‘ ‘ ‘ ‘ ‘
0 01 02 03 04 05 06 07 0 01 0.2 03 04 05 06 07
Ce (mM) Ce (mM)

Figure 150 : Isothermes d'adsorption du glyphosateur I'argile KSF (A) et évolution du pH en fonctionde

la concentration a I'équilibre (B) pour les trois rapports solide/liquide 1/200, 1/10 et 1/3.

Les types d’isothermes d’'adsorption sont différesgéon le rapport solide/liquide
testé. Le rapport 1/200 montre une adsorption ge ty sur un premier domaine, sans
atteindre toutefois une saturation de I'argile, gsi immédiatement suivi par une deuxiéme
phase d’adsorption de mécanisme différent pouvamtespondre a lintercalation du
glyphosate dans l'argile. L’isotherme du rappofi0lést de type S. L'adsorption selon le type
H correspond a une trés forte affinité du solutérpga surface de I'adsorbant, celle du type S
présente une affinité de la surface pour le sghliié petite que pour le solvant aux petites
concentrations. Cette affinité augmente au fur etedure de I'augmentation de la quantité
adsorbée en raison de I'apparition d'interacticatérbles entre les molécules adsorbées. Le
rapport solide/liquide 1/3 présente une adsorpgiordeux domaines, le premier du type L

caractéristique d'une diminution des sites d'adsonp avec l'augmentation de la
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concentration du soluté. Le second domaine peatditra de l'intercalation ou a la mise en
place de couches supplémentaires de moléculegpleagiate a la surface d’argile. Le pH des
surnageants est trés acide, le glyphosate dansocestions est sous une forme neutre ou

cationique.

Le Tableau 28 rassemble les valeurs des const&ites n issues du modele de
Freundlich pour I'étude de I'adsorption du glyphtessur I'argile KSF dans les rapports 1/10
et 1/3 (pour des Ce < 0,3 mM).

Tableau 28 : Constantes de Freundlich issues desitherme d’adsorption du glyphosate sur I'argile K&

Rapport 1/10 | Rapport 1/3

Kt (mmol/g) 0,18 0,02
N 0,77 1,28
r2 0,967 0,997

La modeélisation de I'adsorption du glyphosate s@iFkest satisfaisante, le coefficient
de corrélation variant de 0,97 a 0,99. La capauiéimale d’adsorption diminue quand la
masse d’argile augmente. Ce phénomene avait éarvébdans le cas de l'adsorption de la
meésotrione pour cette argile. Il serait intéressntonfirmer ces résultats par granulométrie

laser.

Pour l'isotherme du type H, le modéle appropriéaedtii de Langmuir. Les valeurs
pour les capacités maximales d’adsorption et diiaed’adsorption sont respectivement :
0,14 mmol/g et 23,7 L/mmol (r2 = 0,987).

Nous avons vu que le rapport solide/liquide testé jun role non négligeable sur les
valeurs de Ket n obtenues. Pour pouvoir comparer nos valeurs dav€c celles de la
littérature, nous devons nous référer a des étgdésont été réalisées dans les mémes
conditions. Seuls Diort al. (2001) ont testé l'adsorption du glyphosate dansrapport
solide/liquide comparable au nétre (1/10). Ceswastent travaillé sur difféerentes fractions
argileuses extraites de sol, et trouvent, en atitide modele de Langmuir, une valeur dg C
de 87,7 mmol/kg (R2 = 0,991) pour la fraction aggde riche en smectites. Nos résultats sont
en accord avec ceux de Diat al. (2001) puisque la valeur denCobtenue avec la
montmorillonite K10 pure est de 50 mmol/kg (R? 93B).
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Dans le but de mieux comparer les adsorptions gphgksate sur ces argiles, les
valeurs de K ont été calculées comme précédemment d’'une pamesr@ant lorsque cela était
possible la partie linéaire des isothermesgfket d’autre part, en la calculant pour une

concentration particuliere en glyphosate de 1 mi)(Krableau 29).

Tableau 29 : Tableau récapitulatif comparatif des ssais d'adsorption du glyphosate

Adsorbants K10 KSF | SWy-2 | Kaolinite
K1/ Kgz (L/kg) 1/200 60 /50 - 1450 0 0
K1/ Kgz (L/kg) 1/10 1290/1008 90/9 0 0

Ka1 / Kgz (L/kg) 1/3 7730/836(Q 30/30 0 0
% Fe 1,97 2,41 2,41 0,31
% Al 6,98 7,39 8,9 18,06
% Si 31,79 21,19 25,84 22,89
% Na 0,30 0,13 1,03 0,10
% K 1,58 0,60 0,64 1,40
% Ca 0,25 1,20 1,07 0,11
% Mg 0,83 2,00 1,35 0,14

Surface spécifique (m2/g) 220-270 10 25 40

pH du surnageant Acide Acide | Basique Neutre

CEC (meq/100 g) 11,04 168,55 87,49 3,29
% CO 0,52 0,52 0,52 0

L'argile permettant la plus forte adsorption esrdile K10 (rapport 1/3) avec ungK
d’environ 8000 L/kg. Cette valeur est particulieerhimportante montrant une adsorption
extrémement forte. Les principaux facteurs inteavgéndans l'adsorption du glyphosate,
d’apres la littérature, sont la concentration eydes de fer et d’aluminium et le pH. De
nombreux auteurs ont également montré une fortecitépd’adsorption de différentes argiles.
Glass (1987) a classé quelques argiles selondexrd’adsorption en glyphosate décroissant :
montmorillonite > illite > kaolinite. Nos résultatooncorderaient avec ceux de cet auteur.
Toutefois, la montmorillonite SWy-2 ne permet questpeu d’adsorption, mais le pH du

surnageant est dans ce cas neutre.
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En effet, dans notre étude, seules les deux moiltomites acides montrent une forte
affinité pour le glyphosate. Il semble donc quéféepH I'emporte sur la teneur en fer ou en
aluminium, ou encore sur le type d’argile (montritanite ou kaolinite). En effet, I'argile
SWy-2 contient le plus fort pourcentage de fer’atughinium et n'adsorbe que trés peu le
glyphosate dans nos conditions (10 % apres 50 imide en contact). Un pH acide semble
donc favoriser I'adsorption du glyphosate, ce giien accord avec les résultats de Miles et
Moye (1988), qui ont montré que l'adsorption du piigsate augmente lorsque le pH
diminue. Cependant, lorsque le pH est trés acidguet le glyphosate est sous forme
cationique ou neutre (a pH entre 1,5 et 2,5 comames de cas de l'argile KSF), I'adsorption
est moindre qu’a pH moins acide, ou le glyphosateseus forme monoanionique (3,5 < pH <
5, argile K10). Ces résultats sont tout a fait eroed avec ceux de Damorgeal. (2006), qui
ont montré d’'une part que I'espéce monoanioniqa& étlle qui avait le plus tendance a
s'adsorber et d'autre part, qu'a pH < 3, l'adsamptidevenait plus faible du fait de
phénomenes de répulsion entre les deux entitégédmtoutes les deux positivement.

D’aprés nos résultats, le pH du milieu est le faictaajeur influencant I'adsorption du
glyphosate sur les argiles cationiques. Gracetdidation de modeles d’argiles « simples »,

nous avons pu confirmer plusieurs des donnéeslidttature.

I ADSORPTION SUR LE SOL AGRICOLE

Cette étude a été réalisée au cours du stage dercbke de Master 2 de Mohamed
Ettaoussi. Des cinétiques d’adsorption du glypreéstlution a 1 mM) ont été réalisées avec
les deux horizons de sol (0-5 cm et 10-20 cm) dsnsapport solide/liquide 1/10 en utilisant
une solution de pH = 3,6 et une solution ajustédHa= 7,0. Les résultats obtenus avec la
solution non ajustée sont présentés sur la Figbte 1
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Figure 151 : Cinétiques d’adsorption du glyphosatsur les deux horizons (A : horizon 0-5 cm ; B : hazon
10-20 cm) de sol dans le rapport solide/liquide 101

L’allure des cinétiques est identique quel que Bbdrizon de sol testé. Une forte
adsorption du glyphosate est observée dans leprdixieres heures de contact, puis elle
continue a augmenter lentement méme aprés 120 dguilibre ne semble pas atteint.
Sprankleet al. (1975b) ont observé le méme phénomene sur unimohob-sableux : une
adsorption tres rapide pendant la premiére heuns, yme adsorption beaucoup plus lente
mais continue pendant les 96 h de mise en contadiéés. Le pH des surnageants varie

beaucoup de 3,6 (pH de la solution initiale de bgate) a 6,5 (stabilisation rapide a ce pH).

Nous avons renouvelé I'expérience avec une sold®glyphosate a 1 mM, dont le
pH est neutralisé, sur un temps plus long de 1@sjole mise en contact. Il s’agissait de
déterminer le temps d’équilibre, afin de pouvoiliger les isothermes d’adsorption (Figure

152). L’'expérience a été realisée uniquement sorizon 0-5 cm.

0,8 4

0,6 4

Cad/Ci

0,4

0,2

0 2 4 6 6 10
Temps (jours)
Figure 152 : Cinétique d'adsorption du glyphosate I'horizon de sol 0-5 cm dans le rapport
solide/liquide 1/10.
L’équilibre ne semble toujours pas atteint. Comraesdle cas précédent, I'adsorption
est rapide sur les dix premieres heures, puisnelleesse d’augmenter lentement ensuite. Le
pH des surnageants atteint alors une valeur prdeh& La petite différence entre ces deux

essais est le taux d’adsorption du glyphosate vbsaprés 24 h de contact, temps classique
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d’équilibre choisi généralement dans la littératulleest de 60 % dans le cas d’une solution
de glyphosate dont le pH n’est pas ajusté contré3fans le cas ou le pH de la solution est
ajusté. Cette différence peut étre attribuée &fefu pH sur I'adsorption du glyphosate sur le

sol.

Le temps d’équilibre n'ayant pas pu étre détermaugun isotherme d’adsorption du

glyphosate sur le sol n’a été réalisé.

Un fort pourcentage d’adsorption du glyphosateobstnu sur ce sol (jusqu'a 90% au
bout de 10 jours de contact). Plusieurs hypothpeasent étre proposées : (i) Ce sol contient
une forte teneur en fraction argileuse (37 %), trde essentiellement de montmorillonites.
C’est justement sur ce type d’argiles que de fatsorptions du glyphosate ont été obtenues.
(i) La présence d'oxydes de fer et de titane dansol étudié, caractéristiques de cendres
volcaniques, pourrait influencer I'adsorption duypilosate. La littérature montre
'importance de ce type de composés pour les phénemd’adsorption du glyphosate. (iii)
Le pH du milieu joue un rdle, puisqu’un meilleurypcentage d’adsorption est observé dans
les premiéres 24 h lorsque le pH est plus acidewte part, la désorption de certains
constituants du sol par lixiviation au bout de puss heures de contact, libérant ainsi des

sites accessibles au glyphosate, pourrait explidgirre des cinétiques.

Apres étude de la littérature, I'adsorption du dlypate semble principalement liée au
pH, & la teneur en fraction argileuse et en oxyleder et d’aluminium. Etudier chaque
fraction du sol purifiée sera nécessaire pour pwuwritablement conclure sur le facteur
majeur impliqué. Des mesures de teneur en phospbenaent également intéressantes,
sachant que le glyphosate se lie préférentiellersanties matrices par I'intermédiaire du

groupe phosphonate et qu’il peut y avoir compétisar les sites avec les phosphates.

[l ADSORPTION SUR DES FRACTIONS ARGILEUSES
NATURELLES EXTRAITES DE SOL

Cette étude a été realisée en collaboration avéeipe du Prof. Juan Cornejo de
I'Instituto de Recursos Naturales y AgrobiologiaS(C, Séville) au cours d'un stage d’'un
mois dans son laboratoire. Les quatre fractionslearges, extraites de différents sols,
nommees Askov, Borris, P2 et Kettering, sont desérax sur lesquels I'adsorption du

glyphosate a été évaluée. Durant ce stage, ddseismés d’adsorption du glyphosate sur
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chaque fraction argileuse ont été réalisées pourapport solide/liquide de 1/100 (Figure
153). Les pH des différentes solutions de glypleosatiales utilisées (0,03, 0,06, 0,150 et 0,3

mM) n’ont pas été ajustés (pH = 4).

286



RESULTATS ET DISCUSSION — Adsorption du glyphosate

P2

KETTERING

BORRIS

ASKOV

Cs (mmol/g)

Cs (mmol/g)

Cs (mmol/g)

Cs (mmol/g)

0,012

0,01

0,008 -

0,006

0,004

0,002

0,018

01

0,15

Ce (mM)

0,2

0,25 0,3

0,016 4
0,014 4
0,012 4

0,01
0,008 4
0,006 4
0,004 4
0,002 4

0 0,05

01

0,15

Ce (mM)

0,2 0,25

0,03

0,025 4

0,015 4

0,01

0,005 -

*

y=0,211x
R?=0,9643

0,02

0,06

Ce (mM)

0,08

01 0,12 0,14

0,018 4
0,016 4
0,014 4
0,012 4

0,01
0,008
0,006 4
0,004 4
0,002 4

y =0,0934x
R?=0,9927

01

0,15

Ce (mM)

0,2 0,25

pH pH
o L, N W A O O N ©

pH

pH

o L, N W A~ O O
T S S

o P N W A~ OO N ©
T S R

~N ™
L

o L, N W A~ O O
T S S

~N ™
L

B
¢ .
L 4
0,05 0,1 0,15 0,25 0,3
Ce (mM)
~» X . o
0,05 0,1 0,15 0,2 0,25
Ce (mM)
¢ .
¢ s . .
0,02 0,04 0,06 0,08 0,1 0,12 0,14
Ce (mM)
.
o » ¢ -
0,05 0,1 0,15 0,2 0,25
Ce (mM)

Figure 153 (A) Isothermes d’adsorption du glyphos& sur quatre fractions argileuses extraites de so(B)
pH des surnageants en fonction de la concentratien glyphosate a I'équilibre

Les isothermes directs obtenus peuvent étre clasdés le type C pour les fractions

argileuses Askov et Borris. Cette adsorption nfest spécifique et il existe une répartition

constante du soluté entre I'adsorbant et la phagedé. Les isothermes d’adsorption du

glyphosate sur les fractions argileuses P2 et Hegiappartiennent au type L. Toutefois des
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points supplémentaires seraient nécessaires potievgu’un palier est bien atteint (preuve
d’'une saturation des matrices P2 et Kettering). tgfe d’isotherme correspond a une
diminution de la disponibilité des sites d’adsasptiquand la concentration de I'adsorbat
augmente. Ce type d’adsorption est caractérisiitjuge sorption de surface. Quelle que soit
la matrice solide testée, le pH des surnageantsientg par rapport a la solution initiale de
glyphosate. Le Tableau 30 résume les constantes-rdendlich obtenues lors de la
modélisation des isothermes d’adsorption du glyateosur chacune de ces quatre fractions
argileuses.

Tableau 30 : Constantes de Freundlich obtenues poles isothermes d’adsorption du glyphosate sur les
fractions argileuses P2, Kettering, Borris et Askov

P2 | Kettering | Borris | Askov

K¢ (mmol/g) | 0,02 0,04 0,17| 0,07
Ny 1,81 1,85 1,11 1,09
r2 0,950/ 0,960 | 0,955 0,935

La modélisation de I'adsorption du glyphosate ss gquatre argiles selon le modele
de Freundlich est satisfaisante, car les coeffisiele corrélation obtenus varient de 0,94 a
0,96. L'adsorption du glyphosate sur ces fractiarggleuses est du méme ordre de grandeur
que sur les argiles cationiques pures testées gegudent. La plus forte adsorption est
obtenue avec la fraction argileuse Borris. Nouspoavons pas cependant comparer ces
quatre argiles entre elles uniquement selon ce laoder I'affinité du glyphosate n’est pas la
méme pour chacune d’elle (ifférent).

Nous avons donc calculé les coefficients de partag€Cs/Ce) de ces différentes
fractions argileuses, uniguement pour une concaorranitiale en glyphosate de 150 uM, le
nombre faible de points de ces isothermes ne ptanmigias les deux approches habituelles.
Quelques caractéristiques de ces quatre fractimilew@ses sont également reportées dans le

Tableau 31, afin de proposer un éventuel mécanisaasorption du glyphosate.
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Tableau 31 : Caractéristiques des quatre fractionargileuses étudiées et constantes d’adsorption du
glyphosate sur chacune d’elles

Adsorbants Carbone Matiere Surface Minéralogie Teneur en Ky
organique (%) organique spécifique fer (%) (L/kg)
0,
(%) (me.g?)
P2 0,99 1,7 109 M (62 %), K (22 2,7 60
%), | (15 %)
Kettering 3,3 5,7 57 K (80 %), | (10 %), 4.4 130
M (10 %)
Borris 23,9 41,2 12 K, Traces de | 2,6 270
Askov 6,4 11 28 K (38 %), | (24 %), 2,1 90
M/V (37 %)
M : montmorillonite, K : kaolinite, | : illite ou mea, V : vermiculite

La fraction argileuse donnant la plus forte adsomptdu glyphosate est Borris,
viennent ensuite par ordre décroissant KetterirgkoX et P2. Borris est la fraction argileuse
possédant la plus faible surface spécifique, messténeurs les plus élevées en carbone
organique et matiére organique. D’autre part, @lée contient pas de montmorillonite
contrairement aux trois autres fractions argileuies été montré que la teneur en matiére
organique n’était pas un des facteurs majeurs atésdrption du glyphosate (Mangy al.,
2005). Ce facteur ne semble effectivement pas Btmique facteur responsable de
I'adsorption du glyphosate, car la fraction Askasgede une teneur supérieure a la fraction
Kettering et pourtant le taux d’adsorption du glggate est |égerement plus élevé en présence
de Kettering. Le seul facteur qui évolue dans lanméens que le taux d’adsorption du
polluant est la teneur en kaolinite, résultats i@mtittoires avec ceux de Glass (1987). Mais |l
est difficile de savoir quelle est la véritable ilrgmpliquée car plus le pourcentage de
kaolinite augmente, plus le taux de montmorilloniteninue, et plus le glyphosate est
adsorbé. Les résultats observés ne sont pas fontéeme désaccord avec les résultats
précédents, car il existe plusieurs montmorillande provenance et de pureté diverses. Selon
les résultats, la présence de fer ne semble pagmaer non plus I'adsorption de I'herbicide,

car l'argile contenant le plus de fer ne permetlpgsus forte adsorption.
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IV ADSORPTION SUR LES COMPLEXES ARGILO-HUMIQUES

Lors du stage dans le laboratoire du Prof. Juam&joyr nous avons également essayé
de mettre en évidence plus spécifiquement le réldadmatiére organique et du fer dans
'adsorption du glyphosate, qui sont considéréssdkn littérature comme des facteurs
majeurs. Pour ce faire, des essais d’adsorptiagiygiinosate sur la montmorillonite Wyoming
SWy-2 différemment chargée en fer, ainsi que sucsmplexes argilo-humiques synthétisés
a partir de cette argile ayant une teneur en f&s pl moins importante ont été effectués. Le
Tableau 32 présente la composition de chaque campletenu selon le protocole décrit par
Celis et al. (1998). Les acides humiques sont extraits de laoferrihydrite est un oxy-

hydroxyde de fer et la montmorillonite est brutendriche en ions sodium.

Tableau 32 : Composition des différents complexegrgthétisés a partir de la montmorillonite Wyoming

Adsorbants Teneur en Teneur en Teneur en
montmorillonite (%) | ferrihydrite (%) | acides humiques (%)

SWy-2 100 0 0

SW-Fey 100 0 0

SW-Feyq 70 30 0

SW-HA, 100 0 0

SW-HA, 96 0 4
SW-Fe-HA, 85 15 0
SW-Fe-HA, 81 15 4

Les deux complexes SW--et SW-HA constituent des témoins pour la préparation
des complexes SW-Eget SW-HA,.

Les matrices étant disponibles uniquement en gegjtentités, seuls les coefficients
de partage (K= Cs/Ce) ont été calculés pour une solution dphgigate a 150 uM (pH = 4)
dans un rapport solide/liquide (1/200). La FiguBel Yfassemble les coefficients de partage

obtenus, afin de comparer I'adsorption du glyph®sat chaque matrice.
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Figure 154 : Coefficients de partage du glyphosatur chaque complexe argilo-humique

Comme il a été préecédemment observe lors de I'étiedéadsorption du glyphosate
sur les argiles cationiques commerciales, I'adsmmptiu glyphosate sur la montmorillonite
Wyoming brute (SWy-2) est tres faible (k= 6 L/kg). Ce taux augmente fortement en
présence de fer, les complexes SWykt SW-Fe-HA donnant une valeur degk€gale a
4000 L/kg. Nous pouvons aussi remarquer que laitezrefer dans ces deux complexes (SW-
Fesyo: 30 % et SW-Fe-HA: 15 %) ne semble pas augmenter le pourcentagisatigtion du
glyphosate qui est égal dans les deux cas a 95 éé. dcides humiques semblent,
contrairement au fer, ne jouer aucun réle dansdtgation du polluant. En effet le complexe
SW-HA, nous a permis de calculer un coefficient de partagpl a 6 L/kg, qui est tres faible
et égal a celui obtenu pour l'argile brute. Cep@mndan comparant I'adsorption du polluant
sur les complexes SW-Fe-HAKy = 4000 L/kg) et SW-Fe-HA(Kq = 400 L/g), contenant la
méme teneur en fer soit 15 %, nous pouvons remaque la valeur est multipliée par 10
pour le complexe SW-Fe-HAqui ne contient pas d’acides humiques. La présdfa@des
humiques semble donc empécher 'adsorption du glypte. Les mesures de pH de chaque

surnageant apres 24 h de mise en contact avegligssssont présentées Figure 155.
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Figure 155 : Evolution du pH des surnageants lorsab essais d’adsorption du glyphosate sur chaque
matrice
Le pH des solutions initiales de glyphosate n'adtasajusté a 7 (pH = 4). Quelle que
soit la matrice testée, nous pouvons remarquetegple du surnageant a fortement augmente.
La gamme de pH mesurée est relativement étrogeend de 5,3 (SW-Fe30) a 6,7 (SWy-2).

Dans cette gamme de pH, le glyphosate est sousraa finionique.

Afin de comprendre le mécanisme d’adsorption duylghgate sur les complexes
contenant du fer, nous avons comparé certains garasncaractéristiques de chaque matrice
(Tableau 33).

Tableau 33 : Quelques caractéristiques des complexargilo-humiques synthétisés

Adsorbants pH Surface spécifique
(m2.g")
SWy-2 7,0 25
SW-Fey 6,3 25
SW-Fes 6,0 83
SW-HA, 6,5 43
SW-HA, 5.2 4
SW-Fe-HA, 5,2 82
SW-Fe-HA, 5,8 57
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Le pH de la matrice contenant un pourcentage etefplus élevé (SW-kg pH = 6)
est d’'une unité plus faible que celui de l'argilaute initiale (montmorillonite Wyoming,
SWy-2, pH = 7), mais il diminue davantage aveolajd’acides humiques (SW-HApH =
5,2). Le pH ne semble pas responsable de I'adsorphi glyphosate, car le complexe SW-
Fe-HAy présente en solution un pH de 5,2 qui est le méneecelui des complexes argile-
acides humiques (SW-HApH = 5,2) et pourtant, le taux d’adsorption dypdlosate observé
est de 95 %.

La surface spécifique de I'argile brute est de 25jim Elle augmente fortement quand
des oxydes de fer sont ajoutés (83 M2t diminue en présence d’acides humiques, qui son
des macromolécules bloquant tous les sites d’atienr# m2.g"). Des études par diffraction
des RX ont permis de constater que le fer, commadales humiques, ne pénétrent pas dans
I'espace interlamellaire de l'argile durant la $y@ge des complexes. L’'augmentation de la
surface spécifigue en présence de fer (S\W-F@ SW-Fe-HA) semble expliquer
'augmentation du taux d’adsorption du glyphosdes :sites d’adsorption sont plus nombreux
et ils sont plus attractifs. De plus, la préseneded engendre des charges de surface positives
et le polluant, dans ces conditions, est sous famenique. L’adsorption du glyphosate est
donc favorisée sur ces complexes et pourrait Sgxet par des interactions électrostatiques.
Plusieurs travaux sont en accord avec ces donRé&xmloet al. (1994) ont mis en évidence
I'influence de la présence des oxydes de fer étiaienium sur I'adsorption du glyphosate par
un meécanisme qui peut étre réversible. Geratsa. (1996) ont, eux, montré que I'adsorption
de cet herbicide augmentait avec la teneur enreatigétalliques, et diminuait quand la teneur
en matiere organique augmentait. D’aprés nos aisulhous avons pu constater que les
acides humiques empéchent I'adsorption du polluanteffet, les acides humiques peuvent
former des complexes avec les oxydes de fer. Wsindient ainsi le nombre de sites
d’adsorption disponibles pour le glyphosate qupeat plus interagir avec les oxydes de fer.
En absence de fer et en présence de 4 % d'acideghes (SWHA), il est raisonnable de
conclure a un effet répulsif des charges négativeglyphosate et des acides humiques, d’ou
une diminution de I'adsorption. Etant donné que demplexes préparés ont pu étre lavés
(purifiés), ils ne comportent pas (ou peu) de meétwi pourraient servir de « pont ionique »
et accroitre I'adsorption. Ces expériences donagmgi une image relativement fidéle de
I'effet des acides humiques sur I'adsorption, cantément aux études sur des sols entiers,

riches en différents ions métalliques potentielletepromoteurs » d’adsorption.
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Nous avons ensuite étudié le complexe SW-Fe30é&atuglyphosate (permettant une
trés bonne adsorption de I'herbicide), séché av@&tpour réaliser des analyses du solide par
spectroscopie IR afin de connaitre quelle estihation chimique responsable des interactions
glyphosate-fer. Malheureusement, aucune différemtee le spectre IR du complexe pur et
du complexe saturé en glyphosate n’a pu étre nmiswviglence. Ces deux solides ont aussi été
analysés par diffraction des RX pour savoir siliglgosate était intercalé entre les feuillets
de largile, mais une fois de plus, nous n'‘avons pdoservé de difference. Le taux
d’adsorption du glyphosate est élevé (95 %), maissite encore faible pour nous permettre
des analyses par spectroscopie IR ou par diffrastaes RX, la capacité d’adsorption de ce
complexe pour le glyphosate n’étant que de 0,03 kgnsoit 5,1 mg/g.

V ADSORPTION SUR UNE ARGILE ANIONIQUE (HDL)

En collaboration avec le Prof. Claude Forano du okatoire des Matériaux
Inorganiques (Université Blaise Pascal, Clermontdfal), nous avons testé I'adsorption du
glyphosate sur une argile anionique de type HDL AMgNO3), matrice synthétisée et
caractérisée dans ce laboratoire. Le choix de oaditeice a été motivé par la faible affinité
des ions nitrates pour les HDL, permettant, leécdeant, un échange total avec le glyphosate
lors de I'adsorption. A des pH proches de ceuxviéswdans des sols (pH = 4-6), le glyphosate
se trouve sous forme anionique. Par conséquens, pmuvons envisager une adsorption forte
sur des argiles anioniques en favorisant I'interttah de ce pesticide par substitution avec les

anions présents dans I'espace interlamellaire.

Nous avons réalisé uniqguement les isothermes dptigo du glyphosate et de la
formulation commerciale (Roundtip sur cette matrice. Le temps d'équilibre avait été
déterminé précédemment : l'adsorption étant immédike temps d’équilibre a été fixé
comme dans les autres cas, a 24 h. Le protocdiscutist different de celui utilisé jusque la.
Le rapport solide/liquide testé est tres éloigng clenditions environnementales : 1/1000 (50
mg d’argile sont mis en contact avec 50 mL d’unkitam de glyphosate ou de Roun&up
contenant 68 % de matiére active). Ce rapport alééi afin de minimiser les phénomenes
d’agrégation de colloides ; sur d'autres phased'aitres polluants organiques, de fortes
adsorptions ont été observées facilitantpriori les analyses et la modélisation. Les
concentrations des solutions de glyphosate (pdaes la formulation) couvrent une gamme
de 0,2 a 4 mM, le pH des solutions est ajusté @e7mélange est versé dans un godet de
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centrifugation en verre de 100 mL, installé dansaim thermostaté a 24 °C et agité a l'aide
d’'un barreau aimanté sur un agitateur magnétiqpeesicentrifugation, les surnageants sont
récupérés, leurs pH sont mesurés, puis ils soys@sapar HPLC. Les solides sont séchés a
'étuve a 60 °C et analysés par RMN du solide. igufe 156 rassemble les résultats des
isothermes d’adsorption du glyphosate pur et entisol dans le produit commercial, ainsi
que I'évolution du pH des surnageants en fonctienlal concentration a I'équilibre du
polluant.
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Figure 156 : Isothermes d'adsorption du glyphosateur et formulé (Roundup®) (A) et évolution du pH
des surnageants en fonction de la concentration &@duilibre du glyphosate (B)

Les deux isothermes directs obtenus sont de typénHbalier est atteint dans le cas du
glyphosate pur. Dans le cas du produit formulé (Rioy®), des points supplémentaires
seraient nécessaires pour confirmer l'allure en éHl'sotherme direct. L'adsorption du
glyphosate semble plus facile quand la concentraéip soluté augmente dans la phase
liquide. Ce type d’adsorption (H) est observé pdes molécules de soluté ayant une grande
affinité pour la matrice. Suite a cette premiéraezola capacité d’'adsorption augmente
fortement pour les concentrations les plus éleeéeglyphosate (pur ou en formulation). Ceci
pourrait traduire un phénomene d’intercalation dstigide. En effet, l'intercalation du
glyphosate a partir de Ce = 2 mM a été confirmée ypee augmentation de la distance
interlamellaire par diffraction des RX. Apres cantavec les HDL, le pH des surnageants est
voisin de 9. Ces argiles ont un caractéere basicpigui explique cette valeur. Le glyphosate
est alors sous forme dianionique. Le Tableau 34rtedes valeurs des constantes obtenues
d’aprés le modéle de Langmuir approprié pour agherme jusqu’a une Ce inférieure a 1,5
mM.
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Tableau 34 : Constantes de Langmuir obtenues poues isothermes d’adsorption du glyphosate pur et
commercial sur les HDL.

GLYPHOSATE PUR | GLYPHOSATE (ROUNDUP ®)

Cnn (mmol/g) 1,01 1,23
L (L/mmol) 206,3 35
r2 0,998 0,974

La modélisation par I'équation de Langmuir estsatsante (R2 = 0,97-0,99). La
capacité maximale d’adsorption {Cest légéerement plus élevée pour le glyphosate en
formulation (1,23 mmol/g) que pour le produit parOQ1l mmol/g), I'adjuvant de formulation
semblant donc intervenir dans I'adsorption et jouerréle positif. Ce phénomene peut étre
problématique, car cela signifie que sur certaimegrices, le Round({ppeut avoir un
caractére rémanent dans I'environnement. Ces isodse modélisés par le modéle de
Langmuir avec une tres bonne corrélation permettentdire que: (i) la fixation du
glyphosate se fait en couche monomoléculaire paarge des anions de surface. (ii)
L’adsorption est réalisée en sites localisés attol@gse pas la fixation d’autres solutés sur un
site déja occupé. (iii) L'énergie d’adsorption deg les sites est identique et indépendante de
la présence de particules adsorbées sur les siesny (surface homogéne et pas
d’interactions entre les particules adsorbées)plDs, I'observation des isothermes permet de
constater que pour les fortes concentrations grhglsate, la quantité de glyphosate adsorbée
augmente. Il ne peut pas y avairpriori formation de plusieurs couches de glyphosate
supplémentaires a la surface de l'argile, cecstaidonc supposer qu'il y a un phénoméne
d’intercalation qui se produit. Des analyses suppldaires telles que la spectroscopie IR, la
diffraction des RX ou la RMN du solide seraientessaires pour confirmer cette hypothese.
Li et al. (2005) ont étudié I'adsorption du glyphosate pures matrices. Ills ont obtenu des
isothermes similaires aux notres (de type H). Rew ahalyses complémentaires, telles que
I'IR, ils ont pu constater qu’aux faibles concetitras, le glyphosate s’adsorbe a la surface de
la matrice tandis qu’aux plus fortes concentratig@e = 2,9 mM), il S’intercale entre les

feuillets de I'argile (diffraction des RX).

Aucune comparaison n’est possible avec les argiéd®niques, car les conditions

expérimentales ne sont pas les mémes.
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Afin de tenter au mieux d’expliquer les mécanismés en jeu dans I'adsorption de
chaque polluant sur chaque matrice, nous avonsééds analyses par RMN de chacun des
solides obtenus a partir des isothermes. La teaknigr RMN HR-MAS'H est tout d’abord

évaluée dans cette application, puis quelquesrgsgear RMN du solide sont présentés.
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LA RMN, UN OUTIL POUR ETUDIER LES INTERACTIONS
SOL — PESTICIDE ?

Le nombre de travaux publiés faisant appel a la Rptdr des problématiques
environnementales ne cesse de croitre. Ceci estnraablement dd au fait que la RMN
présente plusieurs avantages : i) elle donne wiernva I'échelle moléculaire des phénomeénes
d’adsorption/désorption et ii) elle peut étre gtk de fagon quantitative sous certaines
conditions. La plupart des études relatant I'wtiisn de la RMN en chimie environnementale
concernent I'étude des substances humiques. Lepgrde Schmidt-Rohr est relativement
actif dans ce domaine (Mat al, 2001 ; Mao et Schmidt-Rohr, 2003). Dans cetteqapt la
RMN a été beaucoup employée pour corréler les pitdsr d’adsorption de polluants
organiques avec la teneur et la composition dedtieme organique des sols (Goldiegal,
2005). Pour cela, les analyses ont été effectieptuts souvent sur des échantillons solides
secs par RMN du carbone 13 et au moyen de la ségueross Polarization Magic Angle
Spinning (CP-MAS). En ce qui concerne le comportaenae polluants organiques dans des
modéles de sol, la plupart des travaux publiés &ppiel & des composés enrichis’dn*>C
etou N (Nanny et al, 1998:; Delortet al, 2004 ; Combourieuet al, 2005).
L’enrichissement permet de pallier en partie augqoande sensibilité relative de la RMN. Le
groupe de Maciel a beaucoup ceuvré dans ce domXimeg(et al, 1999 ; Seger et Maciel,
2006). Nous citerons également pour exemple lemiwrade H. Knicker sur les interactions
entre le TNT enrichi e°™N et des substances humiques marquéeS'GuKnicker et al,
1999 ; Knicker, 2003).a formation d’une liaison covalente entre une famcnitro (réduite
en amine) et une fonction méthoxy de la matiereamiggue a été mise en évidence par des
expériences de double polarisation croisé&X*C>N). Mais cette approche séduisante
nécessite un double enrichissemén€, N souvent trés onéreux dans le cas des
xénobiotiques. Quelques articles de synthése exister les interactions « sols-polluants
organiques » vues par RMN (Nanetyal, 1998 ; Deloret al, 2004).

D’autre part, plusieurs équipes ont montré qualtgbossible de différencier par RMN
des fractions de polluants adsorbés sur les matsickdes en fonction de leur mobilité dans
le solide (éventuellement hydraté) (Kadtlal, 2000; Combourieet al, 2005 ; Fenget al,
2005). L'utilisation de la RMN du proton (ce noyest celui le plus « facilement » déteaté
priori par RMN) s’est avérée particulierement promettelsses cette approche (Combourieu
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et al, 2001 ; Simpsoret al, 2001 ; Fenget al, 2005). On s’affranchit ainsi du probléme
d’enrichissement isotopique de xénobiotiques, rarégncommercialisés marqués ou alors a

des prix prohibitifs.

Nous nous sommes ainsi intéressés a la RMNAS pour I'analyse d’échantillons
solides et/ou hydratés, mais aussi a la RMN duorertd3 pour I'analyse d’échantillons non
hydratés. Nous avons évalué le potentiel de la RilNs les cas de la mésotrione et du

glyphosate sur quelques argiles cationiques ehaqes présentées précédemment.

| LA TECHNIQUE MAS (MAGIC ANGLE SPINNING) ET LES
PROBLEMATIQUES ENVIRONNEMENTALES

Les différentes interactions anisotropes inhérerdeda RMN, principalement
I'anisotropie de déplacement chimique et les imtitwas dipolaires homo et hétéro-
nucléaires, sont a 'origine d’'un élargissementonignt des raies sur un spectre de poudre. A
titre d’exemple, la largeur des signaux en phageide atteint au maximum 200 Hz
(interactions scalaire$H-*C) contre 40 & 50 kHz en phase solide (valeur mugetes
interactions dipolaires homonucléaires). Ces ictavas dépendent d'un anglé plus
précisément d’'un facteur en (3dbs? 1) entre la direction du champ magnétiqueeB le

vecteur directionnel inter spins (Figure 157).

Figure 157 : Angle® entre le champ magnétique Bet le vecteur inter spins.

Pour éliminer l'anisotropie de déplacement chimigieles interactions dipolaires
homonucléaires, ce facteur doit étre nul. Par aquesét, 'angled doit étre égal a 54,7°,
appelé I'angle magique. L’échantillon, placé dams ‘totor’ en oxyde de zirconium, est
positionné a I'angle magique (54,7°). De surci@@thantillon doit étre mis en rotation a une
vitesse tres rapide pour moyenner les interactemsotropes qui ne sont pas totalement

supprimées par la mise en place de I'échantillbargle magique.
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Nous verrons dans ce manuscrit que l'un des praddémmajeurs des matrices
environnementales est qu’elles ne sont pas dupmparées pour des analyses par RMN.
Outre la présence de composés paramagnétiquegsibses de détruire le signal de RMN),
d’hétérogénéités et d’anisotropies importantesniasrices environnementales (sols entiers,
fractions argileuses, etc.) comportent des « baids protons trés importants, provenant a la
fois de la MO présente dans le solide, mais surttmutprotons de structure des argiles
(hydroxydes métalliques) et de I'eau physi et chorlbée. La présence de cette quantité de
protons importante entraine des interactions dipggehomonucléaires qui nuisent a la qualité
(résolution) des spectres de RMN MAS. Des vitesses de rotation & I'angle extrénmeme

élevées ne suffiraient pas a compenser ces effets.

Aussi, méme si I'enregistrement de spectres de RMNMAS sur des échantillons
solides peut fournir des informations intéressanffbgdratation des matrices solides peut
s’avérer étre une alternative séduisante. En effet,« gonflant » la matrice solide, les
distances entres spin sont augmentées et lesdtiters dipolairesa priori minimisées. De
plus, I'hydratation des échantillons peut, dandates cas, mimer davantage des conditions
environnementales. On parlera dans ce cas de RMMWIAR pour High Resolution Magic
Angle Spinning. En résumé, par HR-MAS et contragat la RMN du solide, c’est la partie
liquide d'un milieu hétérogéne solide/liquide qusteanalysée, donc une fraction de
I’échantillon naturellement plus mobile. Aussi,eista priori possible de différentier des
fractions de polluants organiques selon leur m@b{{Combourietet al, 2001 ; Simpsoret
al., 2001 ; Fengpt al, 2005). Il est préférable de noter que les sodéamesure peuvent étre
identiques, ce qui facilite la comparaison desltéts

Enfin, lorsqu’on souhaite enregistrer un specf@ en abondance naturelle sur des
échantillons solides, il est souhaitable d’utiliskss séquences de RMN les plus sensibles,
I'abondance naturelle du carbone 13 n’étant que, té6. La séquence de polarisation croisée
associée a la rotation de I'échantillon a I'anglagmue (CP-MAS) permet de transférer une
partie de I'aimantation (signal) du proton (noyatplus sensible) vers le carbone 13, d’ou une
augmentation de sensibilité. Cette technique éativement robuste et ne nécessite que peu

de réglages.

Fenget al. (2005) ont utilisé a la fois la RMN sur des échiemmts solides et des
échantillons hydratés, en paralléle a la réalisatitsothermes, afin d’étudier le mécanisme

d’adsorption d’acides humiques extraits de tourhgsdes argiles cationiques : une kaolinite
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et une montmorillonite. lls ont pu constater queygee d'adsorption est sélectif en fonction
de l'argile testée. Ces acides humiques se fixggfépentiellement sur la kaolinite grace a la
présence des chaines aliphatiques, tandis quelelaras de la montmorillonite, ce sont les
groupements aromatiques qui favorisent cette atlearg/NVang et Xing (2005) ont démontré
(pas par RMN) des résultats partiellement conttaili&s : les chaines aliphatiques des acides
humiques sont responsables de leur adsorptionrseumontmorillonite et une kaolinite. En
fonction de la composition de la fraction argilepsésente dans un sol, ces résultats peuvent
servir a prédire le comportement d'un polluant oigae dans ce sol, il sera
préférentiellement retenu s'’il posséde un noyamatimjue et si I'argile prédominante est une
montmorillonite. Toutefois, il est clair que la RMhe permettra pas de s’affranchir des

problemes liés a la diversité des caractéristiggsssols, etc.

Notre principal objectif en utilisant ces approcipes RMN MAS est de les évaluer
dans I'étude de la mobilité de polluants organiq(ragsotrione et glyphosate) au contact
d’'une matrice solide (argiles cationiques et amjaas), puis de quantifier la fraction de
polluant libre ou faiblement adsorbé par compara@eec une technique plus classique qui

est I'isotherme d’adsorption.

1 SUIVI DU COMPORTEMENT DE LA MESOTRIONE ET DU
GLYPHOSATE DANS LES MATRICES MINERALES. APPROCHE
QUALITATIVE.

L'objectif de ce chapitre est tout a fait explora¢o Nous n’avons pas pu, faute de

temps, tester toutes les matrices minérales étadiée des études d’adsorption.

[I.1 Mise en place du protocole expérimental

La quantification par RMN MAS et plus particulierem par HR-MAS sur des
échantillons hydratés dépend naturellement du nerdbrspins par unité de volume soit, en
d’autres termes, de la quantité d’échantillon denotor. Avant de quantifier la fraction de
pesticide présente réellement en solution, nousiawmmmenceé a réaliser des mises en
contact entre des solutions de mésotrione ou dehgbate et une matrice solide
(montmorillonites K10, KSF et kaolinite). D’'une mare générale, la mise en contact a été
réalisée dans un eppendorf pour différents rappsmiise/liquide. Lors des premiers essais,

16 puL de ce mélange hétérogene ont été préleviggreduits directement (et rapidement)
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dans le rotor. Au-dessus de I'échantillon, un inest positionné de maniére a ce que la cavité
contenant I'échantillon soit réduite a 12 pL. Lfimduction d’un volume supérieur permet de
s’assurer qud priori la cavité est pleine. Nous avons ensuite rédksguisition d’'un spectre
de RMN'H & I'angle magique de ce mélange, en introduisaet étape de présaturation en
début de séquence pour éliminer la résonance de.l'E'ensemble de la séquence a été

synchronisé avec la vitesse de rotation du robogefau départ arbitrairement a 5 kHz.

Dans ces conditions, nous avons tout d’abord vealider le volume d’échantillon a
introduire dans le rotor, a la fois pour s’afframakes problemes éventuels de fuites et évaluer

les limites de détection, le tout avec une résotusiatisfaisante.

Ces essais ont été effectués sur un échantillordigen absence d’'une matrice solide.
La Figure 158 présente les spectres de RiMNIu glyphosate (4 mM), enregistrés dans un

rotor, en fonction du volume d’échantillon introdui

0 b a
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/P H COOH
o™\
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Figure 158 : SpectresH HR-MAS du glyphosate 4 mM

Les deux groupements méthylene du glyphosate résbrin 3,09 et 3,81 ppm. La

constante de couplag%a]lH_mP est également observée. Les différentes résonatares la
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gamme 0,8-1,2 ppm correspondent a la fois aux psotésiduels du téflon des inserts et a
certains constituants de la sonde. Ces « pollutomontrent d’'ores et déja les difficultés a
observer de faibles concentrations par cette tgolenét a étudier des polluants possédant des
protons aliphatiques dans cette zone de déplacertantique. En dessous de 10 pL
d’échantillon dans le rotor, le rapport signal bruit diminue de fagon importante, le nombre
d’acquisitions (scans) étant constant par ailleues.rapport signal sur bruit risque d’'étre
encore plus faible en présence de matrices mirer&le volume ne doit donc pas étre
inférieur a 10 pL. Au-dessus de 10 pL, la qualéé dpectres est satisfaisante. Le volume de
10 pL, inférieur au volume nécessaire pour remplirotor permet de minimiser les fuites.
Par la suite toutes les expériences seront réalsgéntroduisant ce volume dans le rotor qui
constitue un bon compromis entre une résolutiomsfaggante sur les spectres et une

minimisation des fuites.

Nous avons ensuite déterminé la vitesse de rotafjimale pour nos échantillons,
compte-tenu du volume d’échantillon introduit. Bifénts essais ont montré qu’entre 3 et 6
kHz, il n’y avait pas d’amélioration du signal. Bessous de 3 kHz, les raies deviennent de
plus en plus larges au fur et a mesure que lasétds rotation de I'échantillon diminue, pour
atteindre des largeurs de raies proches de cdisrvées par RMN du solide (soit plusieurs
ppm !). Au-dela de 6 kHz, des problemes d’échauéfeimde I'échantillon et de fuites au

niveau des inserts en Téflon peuvent se produire.

Deux méthodes permettant de quantifier la fractienpesticide en solution peuvent
étre envisagées. Une nécessite l'introduction d'référence chimique interne, subissant de
fait les mémes contraintes que I'échantillon a ys®l (point positif et négatif a la fois),
I'autre nécessite I'envoi d’un signal de référegtartronique, il s’agit de la méthode ERETIC
(Electronic REference To access In vivo Concemmiti Dans le cadre de cette premiére

approche, nous n’avons utilisé que la méthode tadoréinterne.

[1.2 Application au cas de la mésotrione

Deux argiles ont pu étre testées avec une sold®mésotrione a 3,7 mM: la
montmorillonite K10 et la kaolinite. Différentes $eis en contact ont été effectuées selon les
rapports solide/liquide suivants : 1/5, 1/10, 1/5,00 et 1/200. Le rapport 1/5 est le rapport
le plus proche des conditions environnementalesngues avons pu effectuer. Les mélanges
sont réalisés en eppendorf, la référence interddSO a 2 mM) est rajoutée puis 10 pL du
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mélange sont introduits dans le rotor. Le DMSO é &toisi pour différentes raisons. Il
résonne dans une zone de déplacement chimiqueegpdeshsignaux du glyphosate, sans qu'il
n'y ait de superpositions avec les signaux de Blodde ou des « pollutions » dues aux inserts
et a la sonde. De plus, il est suffisamment visgusur étre prélevé précisément. Enfin, des
études préalables ont montré que des référenaradstcommunément utilisées en RMN du
liquide, telles que le TSRdétaient susceptibles de s’adsorber sur les reatsolides. Toutes
les acquisitions ont été réalisées au moyen d’uneulsion simple précédée d'une
présaturation, I'ensemble étant synchronisé avecitesse de rotation de I'échantillon (5
kHZz).

[1.2.1 Montmorillonite K10

La Figure 159 présente les spectres obtenus lols ohése en contact d’'une solution

de mésotrione 3,7 mM et de la Montmorillonite KIdhd différents rapports solide/liquide.

DMSO ROTOR +

15
\‘k_‘_/\x, 1/1¢

Hs4He
CH,
Hc He Hf H5
L |"| 1/5C

Figure 159 : SpectresH HR-MAS de mise en contact de la mésotrione avealgile K10 dans différents
rapports solide/liquide

Pour les rapports solide/liquide 1/200 a 1/50, depaux de la mésotrione et du
DMSO sont aisément observables. Pour des rappert$/% et 1/10, seul le DMSO est
(objectivement) visible. Notons un élargissemenpantant de la résonance de I'eau et du
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DMSO d0 a la présence massive de protons ‘moinsilesdlde I'argile dans ces faibles

rapports.
Plusieurs résultats peuvent étre extraits de Esgs.

» Les déplacements chimiques de la mésotrione etulipticité des différents signaux
sont quasiment identiques a ceux observés en @olatix mémes pH. Ceci suggére que la
forme tautomére de la mésotrione agtriori identique au contact de I'argile et en solution

pour une gamme de pH comprise entre 3,5 et 9 ppm.

* L’intensité relative des signaux de la mésotriora@ papport au signal du DMSO

décroit avec le rapport solide/liquide.

» Le signal du DMSO est toujours visible pour despmats de 1/10 et 1/5. Ceci suggére
gue le volume de liquide dans le rotor est toujaufisant pour observer des résonances.
Toutefois, aucun des signaux de la mésotrione nisdile. L’herbicide n’est plus présent en
solution et est en majorité adsorbé sur la matired autres termes, l'intensité des signaux
de la mésotrione diminue alors que celle du DMSOnelge quasiment constante

relativement.

D’aprés les cinétiques d’adsorption, nous avionsgustater que cette argile permet
une forte adsorption de la mésotrione atteignarg theix de 99 % pour un rapport
solide/liquide 1/3. Ces résultats concordent cam pe rapport 1/5, nous ne distinguons plus
de mésotrione en solution alors que les signaua dé&férence ont toujours la méme intensité
relative. Ces résultats confirment 'adsorptionl@enésotrione et montre que le DMSO n’est
pas ou peu absorbé. Enfin, la surface spécifiqukadgile ne semble pas étre réduite par la

formation d’agrégats pour les rapports solide/liguélevés.

Le pH des échantillons analysés varie de 6 a 3¢k de rapport solide/liquide testé.
Plus la quantité d'argile est forte et plus le p#t &ible. Ceci conforte une fois encore les
résultats de I'adsorption montrant une adsorptius pmportante de la mésotrione quand le
pH diminue. D’autre part, nous avons vu au chapitde I'étude bibliographique que le pH
local a la surface de I'argile pouvait varier deurdtés par rapport au pH de la solution,
entrainant une protonation accrue de la mésotridboatefois, les déplacements chimiques
des différents signaux de la mésotrione en présaad¢€l0 ne sont pas modifiés par rapport a
ceux obtenus en liquide. (La matrice solide n’ieffias sur les déplacements chimiques de la

mésotrione). Ceci semble indiquer qu’a I'échelle tdmps de la RMN, il n'y a pas de
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modification significative du pH a la surface dartjile par rapport au pH mesuré pour la
suspension. Le Tableau 35 résume les taux d'adsorgé la mésotrione sur K10 en fonction

du rapport solide liquide.

Tableau 35 : Taux d’adsorption de la mésotrione sufargile K10 d’aprés les spectredH HR-MAS

Rapport solide liquide | Taux d’adsorption (%)
1/200 175+15
1/100 49,5 + 25,8
1/50 54,6 +8,3
1/10 /
1/5 /

Nous retrouvons des informations obtenues lorsétiedes en batch a savoir, plus la
masse de solide augmente et plus le taux d’adsarptigmente. Toutefois, il est difficile de
les comparer aux résultats des isothermes d’adsorgar les concentrations initiales ne sont
pas identiques. De plus, I'erreur relative est iraportante pour le rapport solide/liquide

1/100. Nous n’avons pour I'heure pas d’explicattoncernant ce manque de reproductibilité.

[1.2.2 Kaolinite

La méme expérience est réalisée pour des misesrgact entre la mésotrione (3,7
mM) et la kaolinite (Figure 160).
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Figure 160 : SpectresH HR-MAS de mise en contact de la mésotrione aveg kaolinite dans différents
rapports solide/liquide

Quels que soient les rapports solide/liquide, igsaaix de la mésotrione sont toujours
visibles. Il semble donc que ce pesticide soit heobt ait peu d’affinité pour ce solide. Le

Tableau 36 rassemble les taux d’adsorption de kotriéne sur la kaolinite.

Tableau 36 : Taux d’adsorption de la mésotrione surargile kaolinite d’aprés les spectresH HR-MAS

Rapport solide liquide | Taux d’adsorption (%)
1/200 8,8
1/100 8,7
1/50 12,4
1/10 15,4
1/5 15,3

La mésotrione semble s’adsorber, méme faiblemaniakaolinite contrairement aux
résultats issus des techniques d’adsorption classigexplication la plus plausible concerne

la vitesse de rotation du rotor. En effet, il essonnable de penser qu’en rotation a lI'angle
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magique (5000 tours par seconde), un phénomeneifflssioch pourrait permettre a la
mésotrione d’atteindre des sites non accessibledapméthode en batch préconisée par
I'OECD.

Nous pouvons également remarquer que pour les nappches en solide, I'allure du
spectre n'est pas modifiée (méme nombre de sigmadre multiplicité). En revanche, par
rapport au spectre de la mésotrione en solutionHa 7gb, de légéres variations de
déplacements chimiques sont observées en préseromitd matrice. Le pH des échantillons,
situé entre 7 et 8, n'est donc pas a l'origine de eariations. La kaolinite semble donc

interagir avec ce pesticide, méme si 'adsorptippaaait comme faible.

[1.2.3 Saturation de 'argile KSF par une solution ~ de mésotrione

Des expériences de saturation de la montmorillokB& ont été effectuées a partir
d'une solution de mésotrione a 8 mM. Deux cycleg été réalisés afin de saturer
complétement l'argile. L'objectif était d’obtenired matrices avec les plus fortes teneurs
possibles en mésotrione afin d’enregistrer destede RMN**C CPMAS. La Figure 161

présente les spectres de RMIS CPMAS de la mésotrione pure et de I'argile s&uré
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Figure 161 : Spectres de RMN*C CP-MAS (a) de la mésotrione pure sous forme sokidet (b) de la
mésotrione saturant la surface de la montmorillonié KSF.

Les données révelent qu'il n'y a pas de modificgsionotables des déplacements
chimiques, donc pas de modification de la structhenique de I'herbicide. Toutefois,
I'élargissement des signaux d( & une distributiensides (cette anisotropie est due a la
présence de plusieurs «espéces de mésotrionesa &uilface du solide) limite
considérablement l'interprétation des résultatsitalless commentaires peuvent néanmoins
étre faits. Il n'y a pas de modification des déptaents chimiques des fonctions carbonyle
(~194,5 ppm) par rapport au composé pur en phdgke seariations qui auraient pu signifier
la formation de complexes organo-métalliques awesurface. La perte de résolution ne
permet toutefois pas de distinguer les différefi@stions carbonyle et énol dans cette zone.
Entre 120 et 145 ppm, la zone des carbones aramestig’est que peu modifiée suite a
I'adsorption. Sur le spectre de I'herbicide adspréé moins trois C-H aromatiques sont
visibles, suggérant une fois encore la présengaudgeurs types de mésotrione, positionnés
différemment a la surface du solide. En effet, demivements de rotation de groupements
phényle sont assez fréquents en phase solide, magements correspondant a une contrainte

thermodynamique et cristallographique majeure imiser I'occupation de I'espace.

Les mémes remarques pourraient étre faites popariée aliphatique entre 18 et 50

ppm. Toutefois, la présence des six signaux trienges a 23,5, 26,0 et 43,5 ppm est assez
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surprenante. Ces signaux pourraient correspondrgraupements méthyle de deux types de

molécules de mésotrione, mais cette hypothesewné&irp vérifiée.

D’une maniere générale, la présence de signauxcbapiplus intenses que les autres
permet d’émettre deux hypothéses concernant le adempent des fonctions

correspondantes :

» ces fonctions sont plus proches de la surface atgile, le transfert d’aimantation

inhérent a la séquence CP-MAS étant alors favéeiséntensité du signal plus importante),

» ces fonctions sont moins mobiles, car en interacéivec la surface. En effet, plus les
molécules étudiées seront mobiles, moins le transl&imantation sera efficace (et
I'intensité du signal moins importante). Ceci s’kgpe par le fait qu’'une molécule mobile est
soumise a des mouvements de rotation globaleméatoales. Cette distribution aléatoire
d’orientation pour les molécules va générer uneukation (minimisation) des interactions

dipolaires hétéronucléaires a I'origine du trarntsfiéG@imantation en CP-MAS.

Des expériences bidimensionnelles en phase salidecue des études de dynamique
du polluant (mesures de temps de relaxation, s&xdnt nécessaires pour confirmer ou

infirmer ces hypothéses et mieux appréhender l&@akes interactions mises en jeu.

Dans la suite du chapitre, nous ne présenteronsop&i de lisibilité, que les résultats
obtenus par RMNH HR-MAS, méme si des résultats similaires ontoftienus par RMN*C

CP-MAS sur le glyphosate et d’autres matrices.

En conclusion, il apparait que la RMN du carbone al3abondance naturelle
n'apporte aucune information nouvelle sur le corgraent de I'herbicide a la surface de
I'argile. Compte-tenu du manque de sensibilité iehé a la détection de ce noyau, nous

n'avons pas poursuivi dans cette voie.
[1.3 Application au cas du glyphosate

Trois argiles cationiques (K10, KSF et kaolinite)t cgété testées dans les mémes

conditions que précédemment avec une solution gphgbate a 4 mM. Le mélange
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glyphosate, argile et référence interne (DMSO a 4rad préparé dans un eppendorf, puis 10

uL sont introduits dans le rotor.

[1.3.1 Montmorillonite K10

La Figure 162 présente les spectres obtenus aveorémorillonite K10.

DMSO ROTOR

J( / 1/5
GLYPHOSATE

N NN
S U S N

1/100

“A 1/20C

"7~~~ r—+—"—7rr -7 77T
4.0 3.5 3.0 2.5 2.0 1.5 1.0 0.5 ppm

Figure 162 : SpectresH HR-MAS de mise en contact du glyphosate avec I'gile K10 dans différents
rapports solide/liquide
Comme dans le cas de la mésotrione, seuls lespimisiers rapports sont exploitables
pour réaliser la quantification de la fraction namfsorbée. Pour les rapports 1/5 et 1/10, le
glyphosate semble peu mobile et par conséquentrtassur K10. L'intensité relative
importante du signal du DMSO, méme pour le rappfrt confirme qu'’il ne s’adsorbe pas ou
peu. Nous avions remarqué que le glyphosate s’bdgosur cette argile lors des essais

d’adsorption classique, 99 % du glyphosate étabdze pour le rapport 1/3.

Le Tableau 37 rassemble les taux d’adsorption gohgisate sur cette matrice.

312



RESULTATS ET DISCUSSION — La RMN, un outil poutiéties interactions sol — pesticide ?

Tableau 37 : Taux d’adsorption du glyphosate sur Hrgile K10 d’aprés les spectredH HR-MAS

Rapport solide liquide | Taux d’adsorption (%)
1/200 13,2+ 18,9
1/100 17,0+6,4
1/50 32,4+52
1/10 /
1/5 /

Le taux d’adsorption du glyphosate pour le rapdd200 est voisin de celui obtenu
pour I'essai des cinétiques d’adsorption (10 %).r&sultat similaire avait été obtenu sur les
isothermes d’adsorption. Les résultats obtenuscpte approche RMN sont donc vérifiés
pour ce rapport. Le taux d’adsorption augmente d&eapport solide/liquide, au point de ne
plus pouvoir détecter les signaux du glyphosate fmrapport 1/5 (méme de faible intensité,
les signaux du glyphosate sont visibles pour I@oepl/10 mais pas quantifiables). Une fois

de plus, I'erreur relative est élevée.

Le pH des échantillons varie entre 3,5 et 6 setonapport solide/liquide testé. Le
déplacement chimique du G (proche de 3 ppm) varie avec le rapport soigigfe. Ce
signal est déblindé, suggérant que I'adsorptioglgphosate se fait par I'intermédiaire de la
fonction phosphonate. Des expériences par RENsur les échantillons solides permettraient

peut-étre de confirmer ou d’infirmer cette hypothes

[1.3.2 La montmorillonite KSF

La Figure 163 présente les spectres obtenus aveorémorillonite KSF.
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Figure 163 : SpectresH HR-MAS de mise en contact du glyphosate avec I'gile KSF dans différents
rapports solide/liquide

Tous les rapports testés permettent de constatelequiyphosate est trés peu mobile.
Le rapport 1/5 a été réalisé mais les signaux géstlarges, proche d’'un spectre solide. Par
conséquent, aucun des signaux de I'herbicide wisdtle. Le glyphosate serait donc bien
adsorbé sur l'argile, ce qui a été vérifie pardewtiques d’adsorption. En effet, lors de la
cinétique d’adsorption dans le rapport 1/200, 80d&bglyphosate s’adsorbait, ce qui est
confirmé d’apres les spectres de RMN. La diminutielative de lintensité des signaux du
glyphosate par rapport a celle du DMSO confirmessanbiguité I'adsorption de I'herbicide.
Les interactions entre 'argile et I'herbicide samdisemblablement trés fortes car l'intensité
des signaux du glyphosate est tres faible, méme esurapports solide/liquide 1/100 et
1/200. Enfin, une légere adsorption du DMSO n’'emt p exclure cette fois, I'intensité du
DMSO semblant diminuer relativement pour des ragspétevés. Des liaisons hydrogene
entre I'argile et la fonction sulfone du DMSO paient expliquer cette observation.

Le Tableau 38 rassemble les taux d’adsorption gpihglsate sur cette matrice.
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Tableau 38 : Taux d'adsorption du glyphosate sur krgile KSF d'aprés les spectredH HR-MAS

Rapport solide liquide | Taux d’adsorption (%)
1/200 70,8+24
1/100 75,9+57
1/50 78,1
1/10 /
1/5 /

Ces résultats sont proches de ceux obtenus lomsdass d’adsorption. La cinétique et
I'isotherme d’adsorption montraient un taux d'agdmm proche de celui observé par RMN

(80 %). Nos résultats RMN sont vérifiés pour lenpier rapport.

Le pH des échantillons varie de 1,3 a 2,8 selomdpports testés, c'est-a-dire dans des
zones encadrant la valeur du pKa de la deuxiendit@aiu groupement phosphonate du
glyphosate. Ces valeurs sont trés inférieures aa @k I'acide carboxylique, qui est de fait
majoritairement sous sa forme acide. Des variatides déplacements chimiques du
glyphosate sont imputables a ces variations deTpldtefois, le singulet a 3,7 ppm (&)
subit de plus grandes variations que le doublet apf (CH-P). La fonction acide
carboxyligue pourrait également, dans ces conditi@ire impliquée dans le mécanisme
d’adsorption du glyphosate sur la montmorillonit8K Il est également possible d’envisager
que la forte teneur en métaux de cette argile,mmotent le fer, le calcium et le magnésium
joue un réle dans I'adsorption. Soit une simple plExation des métaux relargués en solution
suffit a faire varier le déplacement chimique duthgi&ne adjacent au groupement acide
carboxylique, soit les métaux permettent I'adsonptdu glyphosate par les deux fonctions
acides, les métaux jouant le réle pont ioniqueteCderniere hypothése est moins probable
car a ces pH, la charge nette globale du glyphasitpositive. Des analyses supplémentaires
seraient nécessaires pour vérifier ces différemgpsthéses.

Pour tenter de mieux appréhender les problemesudeti€jcation et les mécanismes
mis en jeu, nous avons enregistré les spectrewrprabes différents points de I'isotherme
réalisé dans un rapport solide/liquide 1/200 (Fégl64). Les spectres des échantillons

hydratés (200% w/w) ont été comparés a ceux obtemudes échantillons solides par RMN
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'H MAS et une séquence d’écho de Hahn synchronisée & vitesse de rotation de

I'échantillon (Figure 164).

0
HOOC” " " “on

Glyphosate

CH,-C CH,-P

eau physisorbée

W

argile + insert

Figure 164 : SpectresH MAS du glyphosate adsorbé sur la montmorilloniteK SF pour un rapport
solide/liquide de 1/200. Spectres d’écho de Hahnregistrés sur des échantillons secs : (a) KSF purég-d)

aprés adsorption du glyphosate, (e-h) spectres HR-M5 obtenus aprés hydratation (200 % w/w)

(fréquence de rotation : 3 kHz). Du bas vers le hau Cs = 0,12 ; 0,16 et 0,29 mmol/g
L’avantage de la séquence d’écho de Hahn est deopoabtenir des spectres de

RMN 'H MAS de relative haute résolution (par rapport aMpériences d’impulsion simple,
dans lesquelles une seule résonance d’environ IipR0est observée en raison des fortes
interactions dipolaires homonucléaires). Différentaleurs d’écho ont été testées pour au
final retenir une valeur de 1 ms. En-dessous, igsasx ne sont pas résolus et au-dela,

l'intensité des signhaux risque de ne plus étre tizive.

Les spectres obtenus sur les échantillons solidetapséquence d’écho de Hahn sont
présentés sur les Figure 164a, b, c et d pouralesins de Cs de 0,12, 0,16 and 0,29 mrifol g
respectivement. Pour une valeur d’écho de 1 mapjlarait que la composante large des
spectres a fortement diminué, laissant apparaifférehtes résonnances. Ces spectres sont
dominés par la résonnance relativement fine dei l{ggysisorbée. On retrouve ici la relation
entre largeur de raie et « mobilité » moléculdiegu physisorbée étant relativement mobile.
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Plusieurs résonnances larges ont été attribuéess &speces de type hydroxyde. D’autres
travaux effectués au laboratoire ont permis derdéter les signaux du glyphosate en phase
solide. Le CH-C résonne vers 3,8 ppm et est masqué sur la Fidi#tepar la présence de
nombreux signaux provenant de l'argile. Le £ZMHest observable vers 1,6 ppm. Cependant,
méme s'il apparait que l'intensité des signaux bplpsate augmente avec le Cs, la faible
résolution des spectres ne permet pas une quatitificprécise.

Aussi, chaque échantillon a été hydraté & 200% assenet analysé par RMN HR-

MAS selon le méme protocole que celui décrit précguient. Les spectres correspondant
sont présentés sur les Figure 164e a h. La premlaservation est une largeur de signaux
fortement réduite par rapport aux analyses deslesliL’augmentation des degrés de liberté
du glyphosate est a l'origine de ce résultat, p&ane d’observer précisément les deux
résonances du glyphosate & 3,24 et 3,82 ppm. Lstarie de couplagéd->'P est toujours
visible, comme dans le cas des mises en contatie @éble largeur de raies est compatible
avec une forte mobilité du glyphosate. Contrairenaeix spectres de la Figure 163, le rapport
solide/liquide est constant, seul le Cs varie. lggectres montrent clairement une
augmentation de l'intensité des deux résonanceglyphosate avec le Cs. Ces résultats
complétent et confortent ceux obtenus pour diffés@apports solide/liquide : I'intensité des
sighaux observés par RMM# HR-MAS est bien proportionnelle & la quantitépddluant en
interaction avec la surface du solide, seule latifva suffisamment mobile pouvant étre
observée par cette technique. Les composantes ebites » ne peuvera priori qu'étre
observées par RMN sur des échantillons solides candition exclusive que la résolution soit
suffisante ce qui, nous l'avons vu, est difficilatheenvisageable sur des matrices

environnementales.

[1.3.3 La kaolinite

Aprés cette analyse de l'isotherme d’adsorption laumontmorillonite KSF, nous
avons repris notre étude comparative par les neiseontact du glyphosate et de la kaolinite.

La Figure 165 présente les spectres obtenus.
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Figure 165 : SpectresH HR-MAS de mise en contact du glyphosate avec laklinite dans différents
rapports solide/liquide

Quel que soit le rapport solide/liquide, les signau glyphosate sont parfaitement

observables. Le glyphosate semble mobile et dosoopapeu adsorbé sur l'argile. Lors des

essais d’adsorption en batch du glyphosate sue c¢eéttrice, nous n’avions pas constaté

d’adsorption du glyphosate.

Le Tableau 39 rassemble les taux d’adsorption gphglsate sur cette matrice.

Tableau 39 : Taux d’adsorption du glyphosate sur l&aolinite d’aprés les spectresH HR-MAS

Rapport solide liquide | Taux d’adsorption (%)
1/200 0
1/100 0
1/50 0
1/10 45+24
1/5 6,4+34
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Ces résultats obtenus par RMN indiguent qu'une faése adsorption est possible.
Or, aucune adsorption n'avait été mise en évidgrawzela méthode batch. Il ne peut s’agir
d’'un probleme de limite de détection différentegouie I'analyse effectuée en batch consistait
a dériver le glyphosate et a le quantifier par rilmetrie dont les limites de détection sont au
minium 1000 fois plus basses que celle envisagegdde RMN. A nouveau, I'explication qui
peut étre avancée est le phénoméne de diffusioorié#y dans le rotor par la vitesse de
rotation. Ceci confirme que tous les sites d’adsompne sont pas atteints par la méthode
batch, ne donnard priori qu’une vision minimale des capacités d’adsorptiame matrice
solide. Toutefois, I'erreur relative lors de laeh@ination du taux d’adsorption est beaucoup
trop élevée pour que cette méthode puisse étiséatitle facon exclusive.

D’autre part, le pH des échantillons varie entet 8. Les déplacements chimiques du
glyphosate ne devraient donc pas vaai@riori, ce qui est le cas. Ceci suggere qu'’il n’y a que

de tres faibles interactions (voire pas du toenfre le glyphosate et cette matrice.

11.3.4 Phase HDL Mg >AINO3

Afin de mieux appréhender le potentiel de la RMN $A8ans ce type d’approche,
nous avons ensuite opté pour des matrices modef@®ori plus simples : des hydroxydes
doubles lamellaires (HDL), et plus particulieremané phase MAINO3;. Ce travail s’inscrit
dans la continuité d’études commenceées il y a g@sl@nnées au laboratoire sur ces matrices.
Plusieurs points ont motivé notre choix pour cettgile : i) il s’agit, nous l'avons vu,
d’'argiles de synthése dont la pureté peut étre rtaga contrdlée que celle d'argiles
naturelles, méme purifiées. Nous pouvions aiaspriori espérer nous affranchir des
problemes de résonances parasites attribuéesimplesetés ; ii) de forte capacité d’échange
anionigue, cette matrice montre une trés fortanadfipour le glyphosate avec des Cs proches
du milli mole par gramme d’argile (cf. Tableau 34% qui doit faciliter I'observation par
RMN d’especes de glyphosate quel que soit le p@ritisotherme analysé.

Nous avons donc repris I'analyse d’échantillonsrhigbs (200 % w/w) par RMRH
HR-MAS. Ces études ont été menées parallelementesgiyphosate pur et sa formulation
(Rounduf), les résultats étant quasiment identiques. Lestsps de RMN'H HR-MAS
correspondant a deux points de I'isotherme d’adsorpdu glyphosate formulé réalisé dans
un rapport solide/liquide 1/200 sont présentés ieid66.
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Figure 166 : Spectres de RMNH HR-MAS d'échantillons hydratés (200 % w/w) correpondant a deux
points de l'isotherme (a) Cs = 0,5 mmol/g et (b) Cs 1,0 mmol/g. Les spectres (c) et (d) correspondeaux

mémes échantillons hydratés par une solution de gifiosate en lieu et place d’eau. La fleche indiqua |

position des signaux du glyphosate, les astérisques résonances de la formulation
Nous voyons clairement qu’a 0,5 mmol/g, aucune nésoe du glyphosate n’est

observée. Seules les résonances de la formulatioh vésibles. Les isothermes montrent
(Figure 156) que pour une telle valeur de Cs, téasa n’est pas saturée. Le glyphosate doit
interagir fortement avec la surface, devient beapanoins mobile (voire immobile) et n’est
donc pas observable par RMN HR-MAS pour des raistendynamique (échelle de temps).
Pour des Cs voisins de 1 mmol/g, les isothermestnarainclairement une saturation de tous
les sites d’échanges. Les différents modéles dédans la littérature suggérent la formation
d’édifices multicouches. Il devient alors raisonieatbe penser que les espéces constituants les
couches les plus éloignées de la surface inteegisaoins avec celle-ci et sont donc plus
mobiles, donc observables par RMN HR-MAS.

Lorsque les échantillons sont hydratés non plusdpdfeau mais par une solution de
glyphosate a 100 mM et de pH 7,2, la résonance éthylene CH-P apparait pour
I’échantillon de Cs = 0,5 mmol/g et augmente paluicde Cs = 1,0 mmol/g. Ceci s’explique
si I'on considere qu’'une hydratation a 200 % enseasvec une solution a 100 mM sature
approximativement tous les sites d’échange préselasurface. Ainsi, sur de la Figure 166b,
nous nous retrouvons pratiquement dans le caslkiguae 166d.
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Un travail réalisé par ailleurs dans I'équipe RMMtisbolique et Environnement par
RMN du *!P tend & confirmer ces hypothéses. Plus partiemiént, la présence d’espéces
interagissant plus ou moins fortement avec la matfet donc plus ou moins contraintes a la

surface de l'argile) suivant la valeur du Cs ad&éontré.

En conclusion, la RMNH HR-MAS permet de retrouver les mémes comportesnent
en terme d’adsorption, que ce soit pour le glypteoea la mésotrione, que ceux observeés par
les méthodes d’adsorption en batch et quantifingtar HPLC. Ceci est particulierement vrai
pour la matrice KSF et le glyphosate, ou nous meoas les mémes taux d’adsorption. La
méme conclusion peut étre faite pour la montmariteo K10. Cependant, dans le cas de la
kaolinite, une adsorption tres faible a été obsemar RMN, alors qu'aucune adsorption
n'était mesurable par la méthode en batch. Il sergbk la rotation a I'angle magique force la
diffusion des pesticides et leur permette d’atteendes sites inaccessibles par les méthodes
d’'agitation classiquement utilisées en batch (geesoit agitateur orbital ou agitateur
magnétique). Il est a noter que la différence &kl 15 %) ne remet aucune des approches en
cause, d’autant plus que I'approche par RMN soufften manque de reproductibilité. Une
des raisons a ce manque de reproductibilité ediffigulté a prélever des échantillons par
nature hétérogénes. De nouveaux rotors ont étésomsle marché fin 2006. lls nous
permettraient de réaliser la mise en contact dirent dans I'insert et d’introduire ce dernier
dans le rotor, sans avoir de fait a prélever d’atihan hétérogéne (liquide+solide). L’autre
raison (non exclusive de la précédente) pourraitvgmir des interactions (adsorption,
diffusion moléculaire, relaxation RMN, etc.) enteeréférence et la matrice solide. Il nous a
donc semblé opportun d’approfondir ces aspectwudatdication et d’essayer de trouver une

autre référence que I'étalon chimique interne.

Il APPROCHE QUANTITATIVE DES PHENOMENES D’ADSORPTI ON
PAR RMN MAS.

I11.1 Référence interne

Note importante : cette étude comparative de diffees références internes a été

effectuée de maniere préalable aux expériences RN HR-MAS. Sa place dans ce
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paragraphe est censée faciliter la comparaison aleaeuxieme méthode de référence

interne évaluée.

Comme évoqué précédemment, la référence interhaylecdans I'eau, ne doit pas
s’adsorber sur les matrices testées ; de plusesmreinte ne doit pas chevaucher celle du
pesticide étudié. Les signaux de cette référenaeedbaussi étre éloignés du signal de I'eau
et de ceux du rotor de maniere a éviter des errdlimgégration et par conséquent de

quantification.

Nous avons choisi trois références dont les emi@®iprotons satisforat priori a ces
criteres : l'acétone, le diméthylsulfoxide (DMSO) le TSPd. Nous avons Vérifié leur
adsorption sur les montmorillonites KSF, K10 ekdmlinite. Seules ces trois matrices ont pu
étre testées pour la mésotrione et le glyphosatae fde temps. Afin de vérifier 'adsorption
de ces trois références sur ces solides, nous aviilie® le méme protocole que celui
employé pour la réalisation d’'isotherme d’adsomptidous avons mis en contact durant 24 h
les solutions de chaque référence (10 mL a 2 mMg des argiles (rapports solide/liquide :
1/200 et 1/5) dans un tube de centrifugation. Ldange est ensuite centrifugé puis les
surnageants ainsi que les solutions initiales dtaet DMSO et TSRdsont analysés par
COT-metre. Les concentrations initiales théoriqu#acétone, DMSO et TSRdsont
respectivement : 72,07, 48,04 et 144,13 mg/L (aaekotal). Des blancs constitués de 10 mL
d’eau avec chaque argile selon le rapport solgigitie testé sont réalisés et analysés. En
soustrayant la concentration en carbone organige@surée dans le témoin, a celle obtenue
pour I'échantillon constitué de la référence a &udvec I'argile, nous devons retrouver les
concentrations théoriques. Ceci est valable unigmérsi aucune adsorption de la référence
n'est observée. Le Tableau 40 rassemble les taadsdiption calculés pour chaque référence
sur chaque matrice.

Tableau 40 : Taux d’adsorption de chaque référencsur chaque argile dans les rapports solide/liquide
1/200 et 1/5

ARGILE % adsorption acétone o adsorption DMSO 9%jadsorp  tion TSPd4
Rapport solide/liquide 1/200

KSF 6,2 0 6,9
K10 0 0 0

Kaolinite 0,3 7 59

Rapport solide/liquide 1/5

KSF 54,6 47,5 51,6
K10 22,9 16,2 28,9
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Dans le rapport solide/liquide le plus faible (1020seul le DMSO ne s’adsorbe que
sur une argile, le TSRds’adsorbant sur deux des trois argiles avec ur thi 6-7 %.
L’acétone s’adsorbe sur la montmorillonite KSF awet taux de 6,2 %, et le DMSO

s’adsorbe sur la kaolinite avec un taux de 7 %.

Dans le rapport le plus éleve, chaque référenasstéae sur les deux matrices testées.
Le DMSO reste la référence permettant le plus daidlix d’adsorption.

L’acétone et le DMSO donnent des résultats prochestefois nous avons choisi de
travailler avec le DMSO pour des raisons pratiglias¢tone étant difficilement manipulable
en raison de sa forte tension de vapeur. Or, kredte choisie doit étre fiable, car elle va
nous permettre de doser la fraction non adsorbékasgile.

[11.2 Référence électronique : ERETIC (Electronic R  Eference To access
In vivo Concentration)

Cette technique a été concue afin d’éviter I'ajontitraignant d’'une référence interne.
Le choix de cette référence interne est difficNejre impossible dans I'absolu, si I'on
souhaite répondre a tous les criteres nécessages me référence idéale. La méthode
ERETIC consiste a générer électroniquement un kigdafréquence (rf) qui peut étre utilisé
pour déterminer des concentrations de produits déasantillon. Ce signal radiofréquence
est émis soit par une antenne (bobine rf) annesi, par la méme antenne que celle
permettant I'excitation et la détection des noyddans les deux cas, le signal rf est recueilli
lors de l'acquisition de la FID de I'échantillon.eGignal de référence correspond a une
pseudo-FID qui a toutes les caractéristiques d'ignadé RMN classique (fréquence,
amplitude, phase, T2). Ces caractéristiques peldtemtréglées et modifiées par I'opérateur
sur la console électronique du spectrometre. Lalgaar lequel transite le signal ERETIC est
différent de celui de I'observation ; il est pamséquent important que les deux types de
sighaux soient « synchronisés » ou en phase du peinvue électronique, car le signal
ERETIC et les signaux RMN sont simultanément détectDans notre cas, lors de
I'acquisition des spectre¥H, le signal ERETIC est émis & la sortie du synseér de
fréquences vers le canal X°¢) par lintermédiaire d'un coupleur directionnedlié a
I'amplificateur. Ce signal ERETIC est émis pendante la durée de I'acquisition. A la fin de
I'acquisition, la transformation de Fourier est lgppée (a la fois sur les signaux provenant de

I'échantillon et sur le signal ERETIC), le signaRETIC donne alors naissance a un pic
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supplémentaire sur le spectre. Cette techniqueuaigplrs avantages par rapport a une
guantification par référence interne :
» Pas d’adsorption de la référence sur le solidedhiit dans I'’échantillon.

 Pas de chevauchement de signaux car nous chowsiddwament la fréquence a
laguelle nous souhaitons que le signal ERETIC apgse sur le spectre. Nous choisissons
également I'amplitude de ce signal (ce qui équivaahoisir la concentration de la référence

interne).
» Pas de probléme de solubilité de la référence kdamslieu.

« Pas de probleme de temps de relaxation de la né&mgui, dans le cas d’'une référence
interne, doit étre proche voire inférieur a celwi domposé a doser pour permettre la

quantification.

Avant d'utiliser cette méthode il faut calibrerdginal ERETIC de maniére a définir la
« concentration » de cette référence. Pour cdkautl réaliser des spectres de standards pour

résoudre I'équation suivante :

[ERETIC] = [REF] X @eretic/ Arep)

* [ERETIC] est la “concentration du signal ERETIC”
* [REF] est la concentration de I'’échantillon stamdanalysé
* Acgreticest la surface du signal ERETIC

* Agrerest la surface du pic du standard

Aprés avoir réalisé cette calibration, la concdamrade n'importe quel composé est
obtenue par cette seconde équation :

[Comp] = k X [ERETIC] X Acomp/ AereTic)

* [Comp] est la concentration du composé a déterminer
* k estle nombre de proton du signal RMN étudié

* Acompest la surface du signal RMN étudié
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Le groupe de Serge Akoka a Nantes, concepteur dIEREAkoka et al, 1999), a
évalué cette méthode en RMN du liquide par rapport & I'utilisation d’'une réé@ce interne.
lls ont constaté que la différence entre la comedinn réelle d’un produit et celle trouvée par
la méthode ERETIC est plus faible que celle troyvael’emploi d'une référence interne. De
plus, ils ont démontré que cette technique estiestetbqu’elle ne nécessite une calibration
gu’'une fois par mois. Cette méthode peut aussiétrployée en RMN du solide avec une
précision de l'ordre de 1 % (Ziarelli et CaldarelR006). Toutefois, de nombreuses
précautions doivent étre prises en phase solide agesysteme, telles qu’une calibration
rigoureuse des impulsions radiofréquences utiliséesdans une moindre mesure, la
température des échantillons (les propriétés daiosrhétéronoyaux sont trés sensibles a des
variations de température). La méthode ERETIC galiegnent employée dans les expériences
2D homo et hétéronucléaires en phase liquide (Miehé&koka, 2004). Cette méthode peut
étre appliquée sur des échantillons biologiquesngupermettent pas toujours l'introduction

d’'une référence interne.

Nous souhaitons quantifier la fraction de pesticide adsorbée par la technigtié
HR-MAS. Avant d’évaluer le potentiel d'ERETIC polHR-MAS, nous avons souhaité
valider cette approche (non commerciale) sur lesesesondes de mesure que celles utilisées
par le groupe d’Akoka (sondes pour la RMN en phiggede). Nous avons réalisé ces essais
avec différentes solutions de glyphosate (1 — 4\f) ®t de mésotrione (1 — 4 mM) et nous
avons comparé nos résultats avec la méthode d@ssigr introduction d’'une référence
interne (TSPga 5 mM). La concentration équivalente pour le aighRETIC a été calculée

par rapport a la plus forte concentration de chaghgtion de pesticide.

Pour le glyphosate, nous avons raisonné arbitranersur le signal a 3,73 ppm. Nous
avons trouvé une valeur de concentration pour ¢masi ERETIC de 3,13 mM. Les
pourcentages indiqués dans le Tableau 41 résureertalix d’erreur moyens obtenus avec
chaque méthode et la méme séquence (impulsion esiprptédée d’'une présaturation pour
éliminer le signal de I'eau) pour les concentratianesurées en glyphosate par rapport a la

valeur réelle.
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Tableau 41 : Pourcentage et écart type pour les coentrations en glyphosate mésurées par les deux

méthodes
Valeurs réelles| % erreur par rapport | Concentrations mesurées écart type (mM)
a la valeur réelle
TSPd ERETIC TSP ERETIC
4,59 mM 11,30 0,01 5,12 + 0,06 459+ 0,17
3,68 mM 13,90 1,22 4,21+ 0,28 3,72+ 0,15
2,30 mM 10,33 2,22 2,53+0,10 2,35+0,01
1,15 mM 17,02 -2,57 1,34 + 0,04 1,12+ 0,01

L’écart type comme le pourcentage d’erreur par oap@ la valeur ‘vraie’ sont
beaucoup plus faibles en utilisant la référencetédaique. La méthode ERETIC apparait

comme fidéle mais surtout plus juste que la méthmateréférence chimique. Ceci confirme
les résultats de Akoket al.(1999).

Nous avons réalisé les mémes essais avec la noésoen raisonnant sur le signal a
8,7 ppm. Nous avons trouvé une valeur pour la €@atnation du signal ERETIC » de 7,48
mM. Le Tableau 42 rassemble les résultats obtenus.

Tableau 42 : Pourcentage et écart type pour les coantrations en mésotrione mésurées par les deux

méthodes
Valeurs réelles| % erreur par rapport | Concentrations mesurées écart type (mM)
a la valeur réelle
TSPd ERETIC TSPgd ERETIC
4,05 mM -5,12 1,66 3,84 £ 0,06 4,12 + 0,04
3,24 mM 5,18 2,38 3,41 +0,08 3,32+ 0,08
2,03mM -4,82 1,13 1,93 +0,08 2,05+ 0,09
1,01 mM -4,86 3,28 0,96 + 0,01 1,04 £ 0,05

Une fois encore, nous pouvons constater que laadétBRETIC est plus juste que la
méthode classique par introduction d’'une référentagne. Les pourcentages d’erreur comme

I'écart type sont beaucoup plus faibles en emplbgatie référence électronique.

326



RESULTATS ET DISCUSSION — La RMN, un outil poutiéties interactions sol — pesticide ?

En résumé, la méthode ERETIC apparait comme undéouétquasi idéale pour
quantifier des métabolites par RMN en phase liquide

Nous I'avons ensuite appliqué aux échantillons yaés par RMN'H HR-MAS. 10

puL des échantillons précédents ont été prélevés iptroduits dans un rotor. Aucun solide
n'est présent, I'objectif étant uniquement de valith méthode avec notre sonde HR-MAS.
La vitesse du rotor est fixée a 5 kHz. La séqueritisée est toujours une impulsion simple
précédée d’'une présaturation, le signal ERETIC tésmpliqué durant toute la durée de
I'acquisition. Toutefois, il ne nous a pas été fuesde synchroniser la séquence avec la
vitesse du rotor pour des raisons d’électronique.méme séquence a été utilisée avec les
contréles utilisant une référence interne (TS&®8 mM).

Remarque le Tableau 43 présente les résultats obtenusirseirréférence interne a

I'aide d’'une séquence synchroniseée.

Tableau 43 : Pourcentage et écart type pour les coentrations en glyphosate mésurées par la présence
d’une référence interne avec une séquence synchreée avec la vitesse du rotor en RMN HR-MAS

Valeurs réelles| % erreur par rapport | Concentrations mesurées écart type (mM)

a la valeur réelle

4,59 mM -10,92 4,09+0,17
3,68 mM -4,05 3,53+0,43
2,30 mM -23,22 1,76 £0,22
1,15mM -3,83 1,10 + 0,06

Comme dans le cas précédent, nous avons raisopagiadu signal a 3,73 ppm. La
valeur de la « concentration du signal ERETIC »desB,44 mM. Le Tableau 44 rassemble
les résultats obtenus.
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Tableau 44 : Pourcentage et écart type pour les coentrations en glyphosate mésurées par les deux

méthodes en RMN HR-MAS

Valeurs réelles| % erreur par rapport | Concentrations mesurées écart type (mM)
a la valeur réelle
TSPd ERETIC TSPy ERETIC
4,59 mM -18,45 1,13 3,75+0,34 4,65+0,71
3,68 mM -14,03 -16,98 3,16 + 0,27 3,05+0,17
2,30 mM -15,20 -15,80 1,95+0,20 1,93+0,25
1,15 mM -22,37 22,15 0,89+0,41 1,40 £ 0,02

De maniére générale, les résultats sont beaucoupsrbons qu’avec l'autre sonde,
quelle que soit la référence utilisée. Les conedioins mesurées sont trés éloignées des
valeurs réelles. La référence électronique dansasen’est pas plus précise que la référence
interne. Nous pouvons remarquer que les concemsatnesurées sont toujours plus faibles
que les concentrations réelles. Ceci pourrait digupr par des fuites du liquide qui
s'échapperait de la cavité. Cette ambiglité devaitvoir étre levée par I'utilisation de

nouveaux rotors plus adaptés.

Remarque les concentrations mesurées sont plus précassde I'acquisition de

spectres avec une séquence synchronisée aveedaevidu rotor (Tableau 43).

Toutefois, il est important de noter qu'il existeeudifférence majeure entre les deux
sondes testées. La sonde liquide dispose de debirdsorf physiquement distinctes, une
dédiée aux signaux des protons « réels », 'auresignal ERETIC. La sonde HR-MAS,
qguant a elle, ne dispose que d’'une seule bobingarflaquelle transitent simultanément les
signaux du canal proton et ceux du cdn@l dédié dans notre étude & ERETIC. Or, le signal
ERETIC dépend de facon tres importante de I'acdordircuit électronique, donc de chaque
échantillon. Avec la sonde liquide, seul I'accord B bobine’H est ajusté & chaque
échantillon, il n’y a donc pas (ou trés peu) deyréations au niveau de I'autre bobine dédiée
a ERETIC. Avec la sonde HR-MAS, l'accord du cir¢cugffectué sur chaque échantillon,

perturbe de facon inévitable le signal ERETIC. Gueirrait en partie expliquer les résultats.
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Nous n'avons pas eu le temps de reproduire cetérince avec les solutions de

mésotrione.

En conclusion, la référence électronique constilechoix quasi idéal pour les
mesures réalisées par RMN du liquide, avec uneeségdipée de deux bobines rf distinctes.
Pour la RMN (et la sonde) HR-MAS, la quantificatiest beaucoup plus problématique. Tout
d’abord, les fuites éventuelles au niveau des fssdu rotor peuvent entrainer une
modification du signal ERETIC. En contre partie,pig@sence de la référence électronique
peut constituer un moyen idéal de déceler dessfultans le rotor. Mais surtout, la présence
d’'une bobine rf unique pour I'émission des chanfdestinés a exciter I'échantillon et celui
du signal ERETIC, entraine une erreur importantesda calibration du signal ERETIC a
chaque accord de sonde, donc a chaque échantilo@.solution, en apparence simple,
consisterait a inverser le coupleur directionneh éttroduire le signal ERETIC directement
au niveau du préamplificateur, dans le sens deureta signal RMN. Le signal de RMN
(FID) et le signal ERETIC seraient donc couplésssgue le signal ERETIC n’ait transité par

la sonde (donc par les bobines rf).

Faute de temps, nous n'avons malheureusement pas tmps de valider cette
approche. Tant que ces différents problemes nepamtéglés, il ne semble pas opportun de
tester la méthode ERETIC en présence des matraees Mais, si le nouveau montage
s’avere opérationnel et fiable, I'approche ERETIQuipait étre d’'une aide précieuse pour

appréhender les mécanismes d’adsorption par RMN.
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PARTIE Il

Biodégradation de la mésotrione en presence de
matrices solides
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BIODEGRADATION DE LA MESOTRIONE EN PRESENCE
D’ARGILES CATIONIQUES

La décomposition par voie biologique d’'un polluarganique dans un sol est fonction

de trois facteurs :

* la quantité et la diversité de microorganismesgntsdans le sol.

» ['activité microbienne indigene, qui est fortemdiée aux caractéristiques du sol : le
taux d’humidité, la teneur en matiére organiquérattion argileuse, la température, le pH, le
potentiel rédox, l'aération, la teneur en nutringenTous ces parameétres vont moduler

I'activité microbienne.

* la biodisponibilité du polluant. La biodégradatidan polluant organique dans les sols
est couramment associée a sa biodisponibilité, ogtc dd son adsorption sur les sols.
Cependant, quelques études ont mis en évidencebiodégradation du polluant adsorbé
(Parket al, 2003 ; Huesemanret al, 2004). D’autre part, I'adsorption de certains abélites
pourrait également entrainer des phénoménes déatiégude I'activité microbienne ou des
modulations de vitesse de biodégradation de lacntdéparent.

L’existence de micro et macroporosité dans les, spissont rarement homogenes, va
également pouvoir moduler I'effet de chacun dess tfacteurs, en créant par exemple, des

niches riches en microorganismes ou au contrasedees complétement inaccessibles.

Y

Afin d’'essayer de répondre a la question «la Isipohibilité limite t-elle la
biodégradation ? », nous avons comparé des cimstiqle biodégradation obtenues en
présence et en absence de matrices solides. Let@r@adhomogéne des matrices solides
étudiées permet de plus priori de s’affranchir des problémes d’hétérogénéité optrés
dans les sols. Compte tenu des problémes analgtigbservés avec le glyphosate lors des
études de biodégradation par les souches fongigjuessimple » milieu aqueux, nous avons
réalisé nos études uniquement avec la mésotriamaolLnaturel étudié est riche en fraction
argileuse (37 %), contenant principalement des moritionites, ainsi que des traces de
kaolinite. Par conséquent, les argiles choisies datte étude ont été la kaolinite et les deux
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montmorillonites qui avaient montré une adsorptiia-vis de la mésotrione : la KSF et la
K10.

Les expériences ont été réalisées en deux étdjpesl’essayer de bien dissocier les
deux processus d’adsorption et de biodégradatiarpremiéere étape consiste en la mise en
contact de la matrice solide et d’'une solution désotrione pendant 24 heures. Elle
correspond a I'étape d’adsorption du pesticidelaunatrice (notée phase de pré-incubation).
La deuxiéme étape correspond a I'addition de lpaesusion bactérienne dans le milieu et donc

véritablement, a I'éventuelle biodégradation dmé&sotrione (phase d’incubation).

Les cinétiques de disparition de la mésotrione &gt suivies, ainsi que celles des
différents métabolites, et ceci d’'un point de vumlgatif et quantitatif, afin d’obtenir une

image globale du devenir de la mésotrione.

| CINETIQUES DE BIODEGRADATION DE LA MESOTRIONE EN
PRESENCE DE KAOLINITE

Deux rapports solide/liquide ont été testés poaressais : 1/10 et 1/3, de maniére a se
rapprocher le plus possible des conditions enveamntales. Par contre, la technigue RMN
du *H apparaissant comme un outil analytique trés iméif, notamment pour le suivi des
métabolites, nous avons travaillé avec une solui®@mésotrione a une concentration de 1
mM.

La premiére matrice solide testée a été la kaelifth effet, aucune adsorption de la
mésotrione n'a été observée sur cette argile lerdinétique d’adsorption. La mésotrione
devrait donc étre biodisponible et étre dégradéka deéme facon que dans les conditions de
biodégradation standard. D’autre part, le pH demageants mesuré lors des essais
d’adsorption est voisin de 7 — 7,5. Ces valeurpldesont optimales pour une bonne activité
microbienne de la souclBacillussp. 3B6.

Nous avons suivi le pH des échantillons, prélevémdieu d’incubation, au cours des
cinétiques de biodégradation de la mésotrione,résepce et en absence de kaolinite, ainsi

que ceux des témoins cellules dans les mémes mmml{Figure 167).
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Figure 167 : Suivi du pH des échantillons des cinéues de biodégradation de la mésotrione par la sohe
Bacillus sp. 3B6 : A) en absence de kaolinitm) et le témoin cellulest) ; B) en présence de kaolinite dans
le rapport 1/10 (e) et le témoin cellules¢), C) en présence de kaolinite dans le rapport 1{3A)

et le témoin cellules p)

Le pH des échantillons, réalisés en présence dinkapdevient basique un peu plus

rapidement que celui des échantillons en absenamild. Il est voisin de 9 aprés 31 h
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d’incubation, alors qu’en I'absence d’argile, ce pHst atteint qu'aprés 100 h d’incubation.
Cependant, les pH dans tous les cas sont trées180isi

Nous avons ensuite comparé les cinétigues de hiadaggon de la mésotrione en
présence et en absence de kaolinite (Figure 168).
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Figure 168 : Cinétiques de biodégradation de la métione par la soucheBacillus sp. 3B6 en absence de

kaolinite (o) et en présence de kaolinite dans les rapports stg/liquide 1/10 ) et 1/3 (A)

La concentration initiale de mésotrione observéwifen 1 mM) est bien en accord
avec une absence compléte d’adsorption. Le suila @encentration en mésotrione pendant
les 24 h de la phase de pré-incubation ne montoeinachangement. Quelle que soit
I'expérience, la mésotrione disparait aprés 5 Imcdbation. La présence de kaolinite ne
modifie pas significativement la cinétique de bigd&lation de la mésotrione. Les cinétiques
de disparition de la mésotrione peuvent étre ce@nées comme étant dordre 1
(exponentielle). Le calcul de la constante de siede disparition de la mésotrione montre un
léger ralentissement, d’'autant plus important qaequiantité d'argile dans le milieu est
important (k = 0,90 fir = 0,9807 ; kaginite (1/10)= 0,86 K'r = 0,9955 ; Kagiinite (1/3)= 0,78 A'r =
0,9957).

Cependant, les différences sont minimes. La faiblleience de la kaolinite sur la
mésotrione était attendue, puisque aucune adsorpti@ été observée sur cette argile:
I’herbicide est donc biodisponible.
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En paralléle, nous avons observé 'apparition daaix, absents des témoins cellules,
a la fois sur les chromatogrammes HPLC et sur pestees de RMNH. Nous avons tout
d’abord comparé la cinétique de biodégradatioradmésotrione dans les conditions standard

avec celle obtenue en présence de kaolinite danappert solide/liquide 1/10 (Figure 169).

97 h

48 h

27h

8h

2h

Figure 169 : Cinétique de biodégradation de la mésione 1mM par la soucheBacillus sp. 3B6 en
présence de kaolinite dans le rapport solide/liquiel 1/10
Les métabolites formés sont les mémes que ceuxnasset identifiés dans les
cinétiques précédentes de biodégradation dansteltions standard. M2 et M3 apparaissent
dés le début de la cinétique et disparaissent apBest 27 h d’incubation. M1 et M4
apparaissent aprés quelques heures d’incubatislaatumulent dans le milieu. La cinétique
de biodégradation de la mésotrione en présencaalaite dans le rapport solide/liquide 1/3

est également présentée (Figure 170).
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97 h

48 h

27 h
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8.8 8.6 8.4 8.2 8.0 7.8 7.6 7.4 7.2 7.0 6.8 Ppm

Figure 170 : Cinétique de biodégradation de la mésione 1mM par la soucheBacillus sp. 3B6 en
présence de kaolinite dans le rapport solide/liquigl 1/3

Les cinétiques de biodégradation de la mésotrion@résence de kaolinite dans le

rapport solide/liquide 1/3 et 1/10 donnent des ltagutrés similaires. Les métabolites M2 et

M3 apparaissent et disparaissent aux mémes tenmpsubdation ; de méme les métabolites

M1 et M4 sont présents dans les surnageants awem@mps d’incubation et s’accumulent

dans le milieu.

L’évolution de la concentration de chaque métaboht également été suivie et

comparée de maniére quantitative au cours du tempmEbsence et en présence de kaolinite

(Figure 171).
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Figure 171 : Suivi quantitatif des métabolites M1M2, M3 et M4 au cours des cinétiques de
biodégradation de la mésotrione par la souchBacillus sp. 3B6 sans kaolinitex(), en présence de kaolinite
dans le rapport solide/liquide1/10 ¢) et 1/3 (A)

Les métabolites M2 et M3 se forment dés le débdadénétique en présence comme

en absence de kaolinite, et sont majoritaires. bee \principale de dégradation de la
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mésotrione, correspondant a la réduction du groepémitro en fonction hydroxylamine,
semble donc conservée. Les concentrations maxinodiEsues sont identiques quelle que
soit I'expérience : 40 % de la mésotrione sont dfameés en M2 et 30 % en M3. Une
différence est toutefois a noter : une concentnapilus élevée en M2 et M3 est observée en
début de cinétique (jusqu’a 5 h d’'incubation pol8 & 22 h pour M2) lorsque l'incubation a
lieu en présence de kaolinite. Quelles que soient donditions, M3 est dégradé plus
rapidement que M2 du fait de sa plus grande ing&abiLa présence d’argile va accélérer la

disparition de M2 et au contraire, stabiliser M3.

La transformation de M3 en M4 n’est pas signifieatnent modifiée par la présence
d’argile. M4 est toujours minoritairement forménet représente que 4 % de la transformation
de la mésotrione. Comme précédemment, la conciemrdti métabolite M1 (AMBA) est
triplée dans le milieu d’incubation a la disparnitidu métabolite M3. En présence d’argile, la
concentration de M1 augmente aprés 27 h, tempaueéspond a la disparition de M3,
contre une quinzaine d’heures dans les conditidasdard. M3, en se dégradant, se
transforme donc en M1, en présence comme en abgindeolinite. La concentration
maximale de M1 dans toutes les expériences estigden indiquant que 30 % de la

mésotrione est dégradée en M1.

La cinétigue de biodégradation de la mésotrionelpaoucheBacillus sp. 3B6 ne
semble donc pas fortement modifiée par la présdadeolinite. Il ne semble pas non plus y
avoir de modifications majeures des voies métabheBgempruntées, notamment de la voie
majoritaire conduisant a M2 et M3, métabolites dégs ensuite en M1 et M4. Seul
I'équilibre de M2 et M3 semble |égerement modifiee@ une disparition plus rapide de M2
(31 h contre 68 h sans argile) et plus lente de(B¥3h contre une quinzaine d’heures sans
argile). L’hypothése d'une possible adsorption siemire des métabolites sur l'argile,
empéchant leur dégradation abiotique, semble peloapie, car il n’y a pas de raison qu’elle
ait lieu uniqguement en fin de cinétique, et les aamtrations optimales observées sont du
méme ordre de grandeur en présence ou en absanrgided'La présence d'ions libérés par
I'argile dans le milieu, déplacant I'équilibre M2M3, ou le pH du milieu Iégérement plus

basique pourraient expliquer ces Iégéres différence
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I BIODEGRADATION EN PRESENCE DE MONTMORILLONITES

1.1 La montmorillonite K10

Les cinétiques d’adsorption de la mésotrione suméntmorillonite K10 nous ont
montré une adsorption de 99,5 % pour un rappoteitifuide 1/3, I'équilibre étant atteint
immédiatement. Nous avons réalisé des cinétiqguebiaégradation de la mésotrione (1
mM) par la soucheBacillus sp. 3B6 en présence de K10 avec les mémes rapports
solide/liquide que précédemment. Il est rappelé lgugeH des surnageants mesuré lors des
isothermes d’adsorption variait de 3,5 a 3,9 sééorapport solide/liquide testé, conditions
relativement acides pour la souche bactérienne-igare 172 présente le suivi du pH des
différents échantillons réalisés lors de la biodégtion de la mésotrione en présence d’argile
K10.
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Figure 172 : Suivi du pH des échantillons des cinéues de biodégradation de la mésotrione 1 mM paal
soucheBacillus sp. 3B6 en absence d'argilem] et le témoin cellulest), en présence de K10 dans le
rapport 1/10 (e) et le témoin cellules¢), en prése?ze) de K10 dans le rapport 1/3A() et le témoin cellules
Lors de la phase de pré-incubation (mésotrionegieakK10), le pH du milieu est

acide (3,45 — 3,9). Aprés addition de la suspenbgwxtérienne, le pH augmente lIégérement
pour les échantillons contenant I'argile K10 daesrdpport solide/liquide 1/3 aprés 48 h
d’'incubation, et atteint un pH de 4,5. Par conttans le cas du rapport 1/10, le pH des
échantillons augmente fortement apres une périedaténce d’'une dizaine d’heures, pour
atteindre, en fin de cinétique, une valeur de paleég celle obtenue sans argile (pH = 9). Les
cellules sont donc capables dans une certaine mesiréguler le pH du milieu d’'incubation.

Ces résultats vont donc dans le méme sens queobsexvés lors de I'étude de I'influence du
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pH sur la biodégradation. Les deux tampons tegptésshate et borate) ne permettaient pas de

compenser 'effet tampon des la suspension cell@omme c’est ici le cas en présence
d’argile.

Nous avons ensuite comparé les cinétigues de hiadaggon de la mésotrione en
présence et en absence d’argile K10 (Figure 17&te@omparaison n’'a pu étre réalisée qu’'a
partir des résultats HPLC, car les analyses par RMMe sont pas suffisamment sensibles

dans le cas d’une forte adsorption de la mésotriapport solide/liquide 1/3).
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Figure 173 : A) Cinétiques de biodégradation de lenésotrione 1 mM par la souchdacillus sp. 3B6 en
absence de K10x(), en présence de K10 dans le rapport 1/16) par RMN *H ; B) Cinétiques de
biodégradation de la mésotrione 1 mM par la souchBacillus sp. 3B6 en absence de K1&), en présence
de K10 dans le rapport 1/101) et 1/3 &) par HPLC
Pendant la phase de pré-incubation, une forte ptisnorde la mésotrione est observée

sur l'argile K10: 80 % de la mésotrione initialst eadsorbée dans le cas du rapport
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solide/liquide 1/10 et 99,5 % dans le cas du rapp(3. Ces valeurs sont en accord avec
celles enregistrées lors des cinétiques d’adsarptio

L’étape d’incubation montre que la mésotrione nijgas totalement transformée en
présence d’argile K10, méme aprés 120 h d’incubatioreste environ 30 % de mésotrione
dans le milieu d’'incubation contenant I'argile awat rapport solide/liquide 1/10 et 1,5 %
dans le cas du rapport 1/3. La Figure 174 présamiegrandissement de la cinétique obtenue
en présence de l'argile K10 dans le rapport sdiglede 1/3.
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Figure 174 : Cinétiques de biodégradation de la méfione 1 mM par la soucheBacillus sp. 3B6 en
présence de K10 dans le rapport 1/3K)

Quelle que soit la teneur en argile dans le milieme augmentation de la
concentration en mésotrione est observée immédamempres l'ajout de la suspension
bactérienne, augmentation qui se poursuit pendanptemieres 48 h, et qui ne peut que
correspondre a une désorption. Cette désorptiongteuliée a une augmentation de pH dans
le milieu, puisque nous avons montré que l'adsorptiiminue lorsque le pH augmente.
Cependant, le pH n'augmente significativement qowr gles temps plus longs (Figure 172).
Plusieurs hypotheses peuvent étre émises : (i)lemitellules vont relarguer plus ou moins
rapidement des métabolites intrinseques, qui vatree en compétition avec la mésotrione
sur les sites d’adsorption et vont donc entraimedésorption de I'herbicide ; (ii) soit les
échanges ioniques créés par les cellules poureasdayétablir leur pH vont changer la force
ionique du milieu et donc modifier les interactiomsésotrione-argile ; (iii) soit la
biodégradation a effectivement lieu. L’éliminatidn milieu de la mésotrione va entrainer un
déplacement de I'équilibre mésotrione en solutiomésotrione adsorbée, entrainant une

désorption progressive. Ses différentes hypothésesont pas exclusives et pourraient
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expliquer les différentes variations observées.tdn cas, les cellules jouent bien un réle,
direct ou indirect, sur le relarguage de la mésngj puisque sans cellules, I'équilibre
d’adsorption est atteint immédiatement et qu’il a'ypas de désorption observée, méme apres
cing jours de contact entre l'argile K10 et la nésoe.

Apres les premiéres 48 h, la concentration de mégetsemble décroitre avant de se
stabiliser. Une dégradation semble donc bien alieu. Le plateau observé en fin de
cinétique, qui correspond a une concentration sexp@r ou €gale a la concentration initiale,
pourrait correspondre soit a un « épuisement »cedlgles, soit au fait que la vitesse de
dégradation est alors égale a la vitesse de désorpt

Nous avons ensuite cherché a suivre les éventustizbolites formés en présence de
cette argile, afin de savoir si véritablement uiedégradation de la mésotrione avait lieu.

Seule la cinétique réalisée en présence d’argile ¢dns le rapport 1/10 a pu étre suivie par
RMN *H (Figure 175).
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Figure 175 : Cinétique de biodégradation de la mésione 1mM par la soucheBacillus sp. 3B6 en
présence de K10 dans le rapport solide/liquide 1/10

Contrairement aux conditions standard, sur cettéticjue, seul le métabolite M1
(AMBA) est visible. Il apparait dés le début deciaétique et s’accumule dans le milieu
d’'incubation. Il faut noter qu’en présence d'argita vitesse de formation est fortement
accélérée dans les 10 premieres heures d’'incubatiaue sa concentration reste plus élevée
pendant les 30 premiéres heures par rapport angnbation sans argile. En fin de cinétique,
M1 atteint une concentration maximale de 0,27 mM mésence d'argile K10, la
concentration maximale de ce composé lors desiguest de biodégradation de la mésotrione
sans argile étant de 0,30 mM (Figure 176). Les entnations maximales obtenues sont donc
tres proches, alors que la mésotrione n’est padetoent transformée (20 % restante) en

présence d’argile.
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Figure 176 : Suivi par RMN *H de la concentration du AMBA (M1) produit lors descinétiques de
biodégradation de la mésotrione sans argilej et en présence d'argile K10 dans le rapport solaliquide
1/10 @)

Nous pouvons donc envisager soit que les métabdiite2 et M3 ont été formés et
transformés en AMBA tres rapidement; soit que lsievde dégradation majoritaire
correspond a une dégradatiia le MNBA en AMBA. Les résultats obtenus par HPLQupo
cette expérience concordent avec ceux de RMN.

Nous avons donc suivi cette cinétique, ainsi quie cetalisée avec le rapport
solide/liquide 1/3 par HPLC. Les métabolites M2M2 sont présents mais en tres faibles
concentrations (estimées a enviromuM), permettant d’expliquer I'absence des signaux de
M2 et M3 sur les spectres de RMN du fait du manque de sensibilité de cette teakmiq
Nous avons suivi I'évolution de l'aire des pics respondant a ces produits au cours des
différentes cinétiques (Figure 177). M1 est égal@nobservé dans les deux cinétiques de
biodégradation de la mésotrione en présence de a3 pour le rapport solide/liquide 1/3,

sa concentration est tellement faible qu’il a ébsesvé uniquement avec le détecteur a
fluorescence.
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Figure 177 : A) Suivi quantitatif des métabolites M et M3 au cours des cinétiques de biodégradatioreda
mésotrione par la souchdacillus sp. 3B6 sans K10x(), en présence de K10 dans le rapport 1/1@) et 1/3
(A) ; B) Agrandissement de la figure A pour le suiviles métabolites M2 et M3 en présence de K10 dans le

rapport 1/10 (e) et 1/3 (A)

Sur ces cinétiques contrélées par HPLC, nous aponsbserver la formation des
métabolites M1, M2 et M3. Les métabolites M2 et BI@t présents des le début de la
cinétique, M2 disparait aprés 9 et 31 h d'incubratiour les rapports solide/liquide 1/10 et
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1/3, respectivement. M3 s’accumule dans le miliéacdbation pour le rapport 1/3 et
disparait aprés 120 h d’incubation pour le rapfét0. Les concentrations de ces métabolites
sont bien plus faibles, et ont été estimées, pawperaison des aires HPLC observées dans les
conditions standard avec les concentrations obtepaeRMN, a 2QuM (1/10) et 3uM (1/3)

pour M2et 25uM (1/10) et 7uM (1/3) pour M3 en présence d’argile K10. M2 disitar
beaucoup plus vite alors que M3 reste présent Iphugtemps dans le milieu. Toutefois, la
concentration maximale de M1, atteinte au bout @@ t d’incubation, est la méme en
absence ou en présence d'argile, et la vitessaleide formation de M1 est beaucoup plus
importante en présence d’argile.

Il semble donc que la vitesse initiale de biotransftion de la mésotrione soit
beaucoup plus rapide en présence d'argile K10 rapwlide/liquide 1/10). Une premiere
hypothése pourrait étre la mise en place, danscoaditions, d’'une voie majoritaire de
dégradation directe mésotrione — AMBA sans pass®r lps métabolites M2 et M3.
Cependant, ceux-ci sont bien formés. Cette acdiarpourrait étre alors due soit a une
transformation beaucoup plus rapide de M2 et M3t &oune adsorption de ces deux
métabolites, qui seraient relargués petit a petitsdle milieu. M4 n’est pas observé par
HPLC.

Pour le rapport 1/3, la concentration maximale deddns le milieu est extrémement
faible puisqu’il n’a été détecté que par fluores@ene qui suggere que la mésotrione resterait
préférentiellement adsorbée et ne serait que aibdement dégradée (environ 0,01 mM de
dégradation observée sur la Figure 174). L'actidiééla bactérie doit étre fortement inhibée

par le pH du milieu, tres acide.

Pour confirmer toutes ces hypotheses, des extractie la matrice solide devraient
étre réalisées, au moins en fin de cinétique, pssayer de contrdler sa teneur en mésotrione
et AMBA, les autres métabolites n’étant pas suffiseent stables pour résister a un tel
protocole. Il serait également possible d’envisagdin de suivre point par point les
concentrations de mésotrione et d’AMBA, d'utilisemn systeme miniaturisé de

biodégradation dans des piluliers, chaque piluéant sacrifié a un temps d’incubation

donné.
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I1.2 La montmorillonite KSF

Les cinétiques d’adsorption ont montré que la mié&st a une trés grande affinité
pour la montmorillonite KSF : 97,5 % d’adsorptiams obtenus en quelques minutes pour un
rapport solide/liquide de 1/3. Cependant, le pH slemageants varie avec cette argile entre
1,5 et 1,7 selon le rapport solide/liquide testé.pEl est trés acide. Nous avons cependant
testé la biodégradation de la mésotrione (0,9 mMprésence de cette matrice avec les deux
rapports solide/liquide 1/10 et 1/3. Le pH des étiHlans prélevés au cours de la cinétique de

biodégradation de la mésotrione a été suivi (FidTi®).
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Figure 178 : Suivi du pH au cours de la cinétique & biodégradation de la mésotrione 0,9 mM par la
soucheBacillus sp. 3B6 en présence de la montmorillonite KSF dares rapports solide/liquide 1/10 %) et
1/3 @)

La suspension obtenue lors de la phase de préationb(mésotrione + argile KSF)
est tres acide (pH 1,5-1,8). L'addition de la suspen bactérienne n’a provoqué aucun
changement de pH du milieu d’'incubation, qui esiche de 1,3 pour le rapport 1/3 et de 1,8
pour le rapport 1/10. Dans ces conditions, lesutadl sont incapables de réguler le pH.
Aucune cinétique témoin de biodégradation de laotnése par la souchBacillus sp. 3B6

en milieu aqueux n’a été réalisée dans ces mémmakitioms acides.

Les résultats de la biodégradation de la mésotramm@résence de montmorillonite

KSF sont présentés sur la Figure 179.
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Figure 179 : Cinétiques de biodégradation de la métione 0,9 mM par la soucheBacillus sp. 3B6 en
présence de KSF dans les rapports solide/liquide1ll @) et 1/3 )

La concentration initiale observée, trés faiblet @s accord avec le pourcentage
d’adsorption attendu. Apres la phase de pré-incoibail ne reste en solution que 7 % et 5 %
de mésotrione pour un rapport solide/liquide de) X1 1/3 respectivement. Au cours de la
phase d’incubation, la concentration de mésotriceste relativement stable au cours du
temps. L'activité bactérienne semble completememibiée a ce pH. Ces cinétiques n'ont pas
pu étre analysées par RMM vu les faibles concentrations de mésotrione. &ealyses
HPLC montrent un seul pic d’intensité tres faiblerespondant au AMBA (M1). Cette
observation pourrait signifier qu'une faible adtvimicrobienne est possible dans ces
conditions extrémes. Cependant, il est égalemessiiple qu’'il s’agisse d’'une dégradation
chimique partielle de la mésotrione. Des spectfiédNRIu 'H de la mésotrione, réalisés a ce
pH, ont montré sa stabilité dans de telles conaticCependant, un possible effet catalytique
de l'argile acide pourrait exister. Ce paramétrerdé@tre vérifie.
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BIODEGRADATION DE LA MESOTRIONE EN PRESENCE
DU SOL NATUREL

Nous avons réalisé le méme type d’expériences lagetdeux horizons (0-5 cm et 10-
20 cm) du sol testé. Chaque fraction correspondam horizon du sol a été séchée a lair,
tamisée a 1 mm et utilisée comme les argiles partéd. Ces deux sols n‘ont pas été
autoclavés, mais l'incubation avec une suspens&ésidense en cellules 8acillus sp. 3B6
et un temps d’incubation relativement court (5 g)ure devraient pas permettre une activité
des microorganismes autochtones. Pour s’en assl@®témoins ont été réalisés en incubant

uniquement le sol et la mésotrione.

Ces deux horizons de sol n'ont montré aucune atisorde la mésotrione. Lors des
essais d’adsorption, le pH des surnageants étainvide 7,1-7,6. Cette gamme de pH devrait
permettre une biodégradation optimale de la méswriDes cinétiques de biodégradation de
la mésotrione en présence de sol des deux hor@tndonc été réalisées uniguement dans le
rapport 1/10. La Figure 180 présente le suivi dudeld échantillons au cours des cinétiques.
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Figure 180 : Suivi du pH des échantillons des cinues de biodégradation de la mésotrione 1 mM paal
soucheBacillus sp. 3B6 @) et témoin cellules correspondant() en absence de sol, en présence de sol pour
I'horizon 0-5 cm (e) et le témoin cellules ¢), en présence de sol pour I'horizon 10-20 crm()
et le témoin cellules {)

Quelles que soient les conditions d’incubation, mpouvons remarquer que le pH
augmente de maniéere relativement similaire en paseomme en absence de sol pour

atteindre une valeur limite de 9. Il n’y a pas tféédence notable entre les deux horizons.
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Les cinétiques de biodégradation de la mésotriengyrésence et en absence sol, ont
été comparées (Figure 181).
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Figure 181 : Cinétiques de biodégradation de la méfrione 1 mM par la soucheBacillus sp. 3B6 en
absence de sol(), en présence de sol (horizon 0-5 cré) et (horizon 10-20 cm) &)

Aucune différence significative dans la cinétiqeeddgradation de la mésotrione n’est
observée en présence de ces deux horizons deesa@altul des constantes de vitesse, en
admettant une cinétique d’'ordre 1, montre un #&gsi ralentissement de la biodégradation en
présence de sol {k= 0,59 A" r = 0,9918 ; kuns sor 0,70 ' r = 0,9584).

Les métabolites formés ont également été suivis paitre en évidence d’éventuelles
modifications qualitatives ou quantitatives. Desuttats similaires ont été obtenus pour les
deux horizons de sol choisis. Leur compositions fpéoche, ne permet pas d’observer de
différence. Nous présentons donc ici plus en detaiquement les cinétiques obtenues lors

de l'incubation de la mésotrione en présence difbn 0-5 cm (Figure 182).
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Figure 182 : Cinétique de biodégradation de la mésione 1 mM par la soucheBacillus sp. 3B6 en
présence de I'horizon 0-5 cm du sol.

La mésotrione disparait apres 8 h d’incubation.pgralléle, M2 et M3 sont formés
dés le début de la cinétique, puis disparaissenéisaf3 et 55 h d’'incubation respectivement.
M1 est présent dés le premier préléevement et staatidans le milieu d’incubation. M4,
quant a lui, apparait aussi dés le début de laigired mais reste en quantité tres faible, et

s’accumule dans le milieu.

Nous avons suivi la concentration de chaque métabali cours du temps pour les

différentes cinétiques (Figure 183).

353



RESULTATS ET DISCUSSION - Biodégradation de la tm@se en présence du sol naturel

Concentration (mM) Concentration (mM)

Concentration (mM)

Concentration (mM)

0,35

o
w

0,25

0,2

0,15

0.1
005 | g

HO

SO,CH,

M1

0,5

60 80
Temps (h)

100

120

(AMBA)

140

0,45

o
~

OH O NHOH

0,35

o
w

0,25
0,2 A

0] I

SO,CH;

0,15
0,1
0,05

M2

Temps (h)

140

0,4

0,35 | #im

0,3
025/

| ]
0,2 41
0,15 -s%4

0,1
h
0,05 -

0,12

Temps (h)

120

140

OH

O—N

0,06

A

0,04 ¥

0,02

o) SO,CHj

M4

0 20

40

60 80
Temps (h)

100

120

140

Figure 183 : Suivi quantitatif des métabolites M1M2, M3 et M4 au cours des cinétiques de
biodégradation de la mésotrione par la souchBacillus sp. 3B6 sans sol(), en présence de sol dans
I'horizon 0-5 cm (e) et I'horizon 10-20 cm (A)

Quelles que soient les conditions d’incubation,ctancentration maximale de M1

(AMBA) observée est la méme. 30 % de la mésotriesietransformée en AMBA. Cette
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concentration augmente fortement a la disparitieonMB, soit aprés 22 h d’incubation en
absence de sol, et 55 h en présence de sol. LdofiegaM2 est présent plus longtemps dans
le milieu d’incubation a sa concentration maximatele métabolite M3, stable lui aussi plus

longtemps, est présent en tres faible concentratigorésence de sol.

Le métabolite M3 est en concentrations plus fadaas le milieu en présence de sol
sans modification de la concentration maximale étalwolite M2. Leur transformation en
M1 (AMBA) ne semble pas pouvoir expliquer cette uhiation, puisque la concentration de
M1 reste faible jusqu’a la disparition totale de .NP&r contre, la concentration maximale de
M4 est doublée en présence de sol (0,11 mM aud&,055 mM dans les conditions
standard) : cette voie semble donc privilégiée.ebdpnt, cette transformation n’explique pas
totalement la différence de concentration du méi@bM3 entre les différents essais. Deux
hypotheéses peuvent étre envisagées : (i) I'éqeilMd2-M3 est déplacé, dans ces conditions,
en faveur de M2, et M2 est rapidement transforméM&n(métabolite non suivi du fait de
probleme analytique); (ii) le métabolite M3 s’adsepartiellement sur le sol. Cette derniére
hypotheése peut étre étayée par le fait que l'auggtien de concentration du métabolite M1
augmente fortement (environ 0,2 mM) a la dispamitsle M3, qui n’est présent, dans le
milieu, qu’a environ 0,1 mM. Il semblerait donc glee métabolite M3 ait été formé en
guantité plus importante que celle visible dansiiéeu. Nous pouvons également remarquer
que la concentration de M4 diminue plus rapidenetnplus fortement en présence de sol,
montrant une activation de sa dégradation. D’apad, au contact de la surface du sol,
I'oxygénation pourrait étre moindre et expliquensiila plus grande stabilité des métabolites
M2 et M3 dans le milieu (cf. essais précédentsnat@bie).

En résumé, nous avons pu constater que lorsquédatrione est fortement adsorbée,
elle n’est pas totalement transformée aprés 5 j@imsubation, au pH imposé par la présence
du solide. Celui-ci n'est cependant pas toujourmmatible avec une activité biologique
optimale. En tout cas, lorsqu’il y a biodégradatites voies métaboliques ne semblent pas
modifiées. En présence de matrices n’'ayant aucotegaction avec cet herbicide, aucun
changement significatif dans la cinétique de biodégtion de la mésotrione n'a été observé.
Biodisponible, elle est biodégradée. Des modulatisont, par contre, constatées sur les
vitesses d'apparition et de disparition des diffiése métabolites, ainsi que sur leur
concentration relative. Les équilibres chimiques2{M3), ainsi que les mécanismes

biologiques, peuvent étre perturbés en fonctionpHuou des composés relargués par les
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matrices. D’autre part, des interactions entreni@sabolites et la matrice semblent pouvoir
exister.

Pour confirmer ces hypotheses, des expériencesléoraptaires seraient nécessaires
comme des extractions de la matrice solide au cdesscinétiques de biodégradation de la
mésotrione pour connaitre son contenu et mett@vitence I'existence de possibles résidus
liés, ainsi que des essais d’adsorption des métabalur les différentes matrices testées. Ces
expériences nécessiteraient la synthese préalaslangtabolites M2 et M3, en travaillant

dans des conditions ou ils pourraient étre stables.
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CONCLUSIONS

L'objectif de notre travail de thése était d'étudies interactions sol-herbicide
(mésotrione, glyphosate) et d'évaluer leurs consgges sur la biodégradation de ces
herbicides. Pour mener a bien ce projet, il nodalla, dans un premier temps, étudier la
biodégradation de ces herbicides en milieu aqueuxs leur adsorption sur différents
constituants du sol ainsi que sur un sol entieanade réellement évaluer qualitativement et
guantitativement l'effet de ces interactions surbladégradation de I'herbicide et de ses

métabolites.

Conclusion sur I'étude de la mésotrione : Aspect bdégradation et adsorption

e Un large criblage de souches nous a permis de anettrévidence pour la premiére
fois, une souche bactérienne capable de dégradienoefment la mésotrione dans nos
conditions de laboratoire : il s’agit de la soucBacillus sp. 3B6, isolée de l'eau de
condensation des nuages au sommet du Puy de Daman(@®t al.,2006a). Au cours de ce
criblage, nous n'avons trouvé que 9 bactéries dapalde dégrader complétement la
mésotrione dans nos conditions (dont plusieurs elargBacillus), soit 6 % des souches

testées.

e L'utilisation d’outils analytiques complémentairefHPLC-UV, LC/MS, RMN,
LC/RMN) nous a permis de réaliser le suivi quafitat quantitatif de la mésotrione et de ses
métabolites au cours des cinétiques. En effetpdaisiéemes analytiques, liés sans doute a la
matrice biologique, nous ont donné, dans le casceltains métabolites, des résultats
contradictoires avec les différentes techniqudsséés, qui auraient pu nous conduire a des
conclusions erronées si nous n'avions utilisé oe'useule technique. Seule la
complémentarité des techniques HPLC et RMNn situnous a permis de réaliser des suivis

quantitatifs de facon fiable.

» Plusieurs métabolites formés au cours de la bi@dkgion de la mésotrione ont pu étre
identifiés et un schéma métabolique de la mésarar la souchBacillussp. 3B6 a pu étre
proposé (Figure 184). Il s'agit du premier schémaainolique complet pour cet herbicide, 5
des métabolites n’ayant jamais été identifiés aangart (Duranckt al.,2006b).
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Figure 184 : Schéma métabolique proposé pour la kdégradation de la mésotrione par la souchBacillus
sp. 3B6

Deux voies métaboliques ont pu étre mises en évaleta premiére voie, majoritaire,
débute par une réduction du groupement nitro dedaotrione en fonction hydroxylamine
donnant le métabolite M2. Un équilibre s’établitren’hydroxylamine (M2) et I'isoxazol-3-
ol (M3), formé par addition nucléophile intramoléite de la fonction OH de
I'hnydroxylamine sur la fonction carbonyle exocycley M3, relativement instable, conduit &
I'isoxazole (M4) par perte d’une molécule d’eau. [Earalléle, le métabolite M2 peut subir
une rupture oxydative de la partie cyclohexanedlgBe pour former M5. Cependant, M2 et
M3, relativement instables en conditions aérobsesdégradent principalement en AMBA
(M1). La deuxiéme voie, minoritaire, correspondn& uupture oxydative de la mésotrione en
MNBA, ce composé subissant ensuite une réductiomrdupement nitro pour donner le
AMBA (M1). La formation de glutarate a pu aussieétnise en évidence. Sa provenance peut
étre multiple, elle est sans doute essentiellemeata la rupture oxydative de la cyclohexane-
1,3-dione « modifiée » libérée lors de la dégramhatie la mésotrione et/ou de M2 et/ou de

M3, mais également éventuellement a partir de M5.
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Les bilans quantitatifs nous ont permis de metmeégidence une minéralisation
partielle de la mésotrione, méme si les métaboMéset M4 s’accumulent dans le milieu.
D’autre part, des essais en conditions anaérolmas ant montré que la soucBacillus sp.
3B6 possede une nitroréductase de type | capableédigre le groupement nitro de la

mésotrione en fonction hydroxylamine (M2).

» Les essais d'adsorption de la mésotrione sur difté&s matrices naturelles (argiles,
sol) nous ont permis de mettre en évidence quackedir majeur, responsable de I'adsorption
de la mésotrione, est le pH du milieu. En effaisge pH est acide plus I'adsorption est forte,
ce qui avait déja été observé par Dysaral. (2002). La présence de fer dans la matrice
semble également jouer un rdle mais l'influencecdeparameétre devra étre confirmé. La
plupart de ces résultats ont été confortés pamaneelle approche analytique par RMN
HR-MAS, réalisée directement sur les matrices sslidydratées. Cette méthode, dont nous
devions évaluer le potentiel, nous a permis de tifieanla fraction mobile de la mésotrione
dans différentes argiles. L’intensité et la fornes daies semblent bien corrélées avec la force
de l'interaction entre le pesticide et la matrioéide. Il est & noter que cette approche conduit
a une adsorption légérement supérieure a celle néesan batch par des méthodes
chromatographiques. La diffusion moléculaire dulyzoit vers des sites non accessibles en
batch, du fait de la rotation rapide de I'échaatil I'angle magique, a été envisagée. Enfin,
I'utilisation d’'une référence électronique (en réagement d’'une référence interne) pourrait
s'avérer trés intéressante pour quantifier la foactmobile de polluant adsorbée sur la

matrice.

Conclusion sur I'étude du glyphosate : Aspect biodgadation et adsorption

* Aucune norme de dosage du glyphosate n’existejauceet les méthodes issues de la
littérature sont nombreuses. L'optimisation de latmode de dosage par dérivation pré-
colonne par un dérivé fluorophore, le chloroformdée9-fluorényle méthyle, a été réalisée.
Cependant, des problémes analytiques, liés a laicmabiologique, nous ont permis de

montrer les limitations de la méthode.

» Les capacités dégradatives vis-a-vis du glyphodatdeux souches fongiques ont été
testées apres croissance sur différents milieugudterre: Fusarium solaniPB1 etTrametes

versicolor T2. Le milieu de culture influe beaucoup sur lextale disparition du glyphosate,
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alors que nous travaillons avec des cellules awsrapétabolique. Seul le champignon
Trametes versicolof2 permet une dégradation quasi-totale du glypleoszependant, nous
n'avons pas pu mettre en évidence de maniéere ger@as voies métaboliques empruntées du

fait de problemes analytiques liés a la matricéolgigue.

» L’analyse de nos résultats d’adsorption du glypteosar les différentes matrices
testées montre que le principal facteur régissarfgrocessus est, une fois encore, le pH. Ce
parameétre est un de ceux cités dans la littéraawex la teneur en oxydes meétalliques.
Comme dans le cas de la mésotrione, la RMNHR-MAS a été évaluée comme moyen
complémentaire d’investigation des interactions-psticide. Méme si certains résultats
obtenus par RMN sont en accord avec ceux obtenusbanh par des méthodes
chromatographiques, des différences dans les paages d’adsorption ont été observées.
Outre le phénomene de diffusion moléculaire memgoprécédemment, qui modulerait de
quelques pourcents les taux d’adsorption par ramnot expériences en batch, il semble que
la méthode ne soit pas pour le moment totalemegmbdeictible, quelle que soit la matrice
minérale testée. L'utilisation de la référence EREPermettrait, a terme, d’améliorer cette
reproductibilité, comme I'utilisation de nouveawtars HR-MAS pour pallier aux problémes

éventuels rencontrés lors de I'échantillonnage.

La derniere partie, correspondant en quelque softéesynthése des deux premieres,
portait sur les effets de I'adsorption d’'un herbdecisur sa biodégradation. Ces travaux n’ont
pu étre réalisés que sur la mésotrione, suite aaklémes analytiqgues rencontrés avec le

glyphosate.

Deux cas de figure ont pu étre mis en évidencaoit)la mésotrione ne s’adsorbe pas
sur la matrice (kaolinite et sol, pH alcalin) : anachangement n’est observé dans la cinétique
de biodégradation de la mésotrione, mais des mbonga sont observées dans celles
d’apparition et de disparition des différents métabs, ii) soit la mésotrione s’adsorbe sur la
matrice (K10): la mésotrione n’est alors plus cagtgrnent dégradée et des changements sont
observés dans les concentrations des métabolisgeendant, dans ce cas, les conditions de
pH du milieu peuvent également expliquer une aétibiologiqgue moins efficace. Quel que
soit le cas, aucun changement de voies métaboligi@zegté observé par rapport a celles
identifiees en milieu aqueux. Cependant, I'évolutites métabolites (temps d’apparition et de

disparition, concentration maximale atteinte) aveod été modifiée par la présence d’'une
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matrice solide. Des conditions de pH différentes ben une possible adsorption d'un
métabolite sur la matrice peuvent expliquer cefedifices.

Certes cette étude est réalisée en conditionstaedtnire et ne reflete peut-étre pas
exactement ce qui pourrait se produire dans 'emviement mais elle permet d’obtenir des
informations sur les éventuels métabolites pousarformer. Ceci permet ensuite d’avoir une
idée de leur toxicité. Ce paramétre n'est pas digergeétant donné que les sous-produits ont

un risque d’étre plus toxiques que la molécule mere

L’ensemble de ces résultats ouvre de nombreusepquives.
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PERSPECTIVES

Les perspectives envisagées pour compléter moailtrde thése concernent les trois
grands thémes abordés : la biodégradation de latn@® et du glyphosate, leur adsorption

sur différentes matrices et enfin leur biodispditii

L’étude du métabolisme de la mésotrione par d'autseuches capables de la
transformer totalement nous permettra d’obtenir viseon plus large du comportement de
I'herbicide dans [I'environnement. L’utilisation deonsortia de microorganismes est
également envisagée dans cette optique. Ces aggroohpour but de se rapprocher d’études
en mésocosmes @t situ actuellement en cours au laboratoire. Les prengssais réalisés
conjointement avec le laboratoire de Biologie destiftes de notre Université (these
d’Olivier Crouzet) indiquent une transformation ldemésotrione (2 mg/kg de sol) d’environ
40 % en 40 jours par les microorganismes autocktalien horizon superficiel du sol
agricole de la Plaine de Limagne. Ces premiersltegswnt été obtenus pour une humidité
relative de 40%. L’'analyse des populations micnobés responsables de cette activité

dégradative est en cours.

Des études sur le phénoméne de biosorption debltide par la souchBacillus sp.
3B6 devraient aussi étre envisagées afin de vibiest' responsable de la transformation de la

mésotrione.

D’un point de vue analytique, les effets de la iatbiologique rencontrés lors des
analyses par HPLC des cinétiques de transformatéoita mésotrione, nous ont amenés a
nous focaliser davantage sur les résultats obteauRMN*H. Méme si cette technique nous
a permis de proposer un schéma relativement condpletégradation de la mésotrione, il
serait intéressant de développer une approchetanedypermettant d’atteindre des limites de
détection et de quantification plus basses. L'égiprogrammeée d’une plateforme de criblage
LC-RMN-MS au laboratoire devrait nous permettre déceler et d'appréhender plus
rapidement des effets de matrice éventuels. L&atiion de méthodes d’extraction solide-

liquide (SPE) en ligne est également envisagée.

Concernant I'étude de la biodégradation du glyptegskes nombreux problémes

analytiques rencontrés ne nous ont pas permis dgoper un schéma métabolique. Les
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résultats issus de la RMM et de la HPLC sont difficilement exploitables.sDanalyses par
LC/MS, technique trés sensible, sont envisagées atveans dérivation des échantillons. Ce
développement analytique assez contraignant condii 'obtention de résultats fiables dans
des matrices biologiques. Comme dans le cas deékotmone, l'utilisation de cartouches
SPE est envisagée. Elle permettrait I'éliminatioes dsucres présents dans le milieu
d’incubation, facilitant les analyses par RMIN in situ. Une fois ce travail analytique achevé,

il sera intéressant de réaliser un large criblagenitroorganismes capables de dégrader le

glyphosate, comme nous I'avons fait pour la mésoéi

Enfin, que ce soit pour la mésotrione ou le glyphes 'étude de I'impact des
herbicides sur le métabolisme central des microvsgaes isolés permettrait de mieux
comprendre les parametres biochimiques a lorigohes capacités dégradatives des
microorganismes. A long terme, cette vision intégdé&l métabolisme de microorganismes
permettrait peut-étre d’identifier des biomarquegeractéristiques d’'une pollution a la

mésotrione ou au glyphosate.

Le second theme, consacré aux études d’adsorpiamrait é&tre complété, dans le cas
de la mésotrione, par l'utilisation d’autres magaminérales ou d’autres sols naturels plus
riches en fer, tout en imposant un pH acide afirvéldfier si ce facteur est responsable de
I'adsorption de ce polluant. L'étude de la formidatcommerciale Callisfd pourrait aussi
étre envisagée, ceci permettrait d'observer l'ieflce de I'adjuvant sur I'adsorption. Dans le
cas du glyphosate, il faudrait aussi envisageraiaitiler sur des complexes argilo-humiques.
Nous avons vu que cette approche permet de disminpas a pas les effets de chaque
constituant d’'un sol sur I'adsorption de I'herbieidTous les essais d’adsorption seront a
nouveau réalisés en présence d'un électrolyte uel QaCj. En effet, les données de la
littérature sur la sulcotrione ont montré que cppart d’'ions (présents le plus souvent

naturellement dans les sols) modulait 'adsorptarpolluant.

Il sera nécessaire de travailler sur chaque fradiio sol purifiée si nous souhaitons
comprendre les mécanismes d’interaction sol-pegtial niveau moléculaire et interpréter les
résultats obtenus sur le sol agricole. Que cesoitdes matrices « commerciales » ou des
fractions purifiées, des essais de désorption sonisagés pour évaluer la persistance des

deux herbicides dans I'environnement.
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Du point de vue analytique, I'approche par RM# HR-MAS couplée & I'utilisation
de la référence électronique ERETIC semble promsdtel’'évaluation et le développement
de cet outil seront donc poursuivis pour approfofe mécanismes d’adsorption/désorption
des pesticides et conforter les résultats obtenuslaboratoire sur d’autres polluants

organiques.

Le dernier theme est consacré aux études de bardis[ité. Les résultats obtenus
avec la mésotrione seront poursuivis par des gués de biodégradation en milieu aqueux
dans les conditions standard ou a pH légeremede gpH = 4-5) voire trés acide (pH = 1,5-

2). Les objectifs de ces études sont de voir :

* siune activité bactérienne est possible en pHatréte.

» si des modifications sont apportées au schéma wié&ab de la mésotrione.

Enfin, des études de biodégradation sur chaquadnade sol purifiée devraient nous
permettre de mieux appréhender le devenir de libieida De plus, des essais d’adsorption
des métabolites identifiés sur les matrices tesiégsaient aussi étre réalisés pour conforter
nos hypotheses (les cas de lisoxazol-3-ol et deydfoxylamine sont difficilement
envisageables du fait de leur instabilité). En teffeeci permettrait de comprendre les
différences observées sur leur cinétique en préseadaolinite et du sol naturel. Ces études
seront ensuite étendues a d’autres matrices ma®rtl aux différentes fractions du sol
purifiées. Une fois encore, il sera nécessaireédeudre les différents problemes analytiques
rencontrés avec le glyphosate avant d’envisageaeme les études d’adsorption a d’autres
matrices. Ce travail devrait nous permettre, a égrrde mieux interpréter I'impact
écotoxicologique des herbicides sur différents y¢st@snes par une ré-évaluation de la

‘biodisponibilité’ des herbicides.
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RESUME

Ce travail porte sur I'étude des conséguences mtesactions sol-herbicide sur la
biodégradation de deux herbicides: la mésotriodeemment mise sur le marché et le
glyphosate (RoundUp®). En effet, phénomeénes d’gdwor et de biodégradation vont influer
sur le devenir des herbicides dans les sols.

L'utilisation d’outils analytiques complémentairélsC/UV, LC/MS, RMN) nous a
permis de proposer le premier schéma métaboliqmpled de dégradation de la mésotrione
par une souche pure Bacillus sp. 3B6.

Des études d’adsorption des deux herbicides swargligonstituants du sol (argiles
cationiques et anioniques, fractions argileusd$,os montré le réle majeur du pH du milieu
sur ce phénomene.

La biodégradation de la mésotrione en présencesdhatrice solide n’entraine pas de
modifications des voies métaboligues mais peut, pantre, moduler les cinétiques
d’apparition et de disparition des métabolites xeeiypouvant interagir avec la matrice.

Mots clés: herbicides, mésotrione, glyphosate, métabolidaeillus sp., adsorption, argiles,
sol, RMN, LC/MS

ABSTRACT

This study deals with the consequences of soilibieid interactions on the
biodegradation of two herbicides: mesotrione, wtielk recently been marketed as Callisto®
and glyphosate (RoundUp®). Indeed, sorption-desorgthenomena and biodegradation can
influence the fate of herbicides in the soil.

The use of complementary analytical tools (LC/UNG/MS, NMR) allowed us to
propose the first complete biodegradative pathwlagnesotrione by a pure bacterial strain
Bacillus sp. 3B6.

Sorption studies of both herbicides on various somponents (cationic and anionic
clays, clay fractions, soil) showed the major r@i¢he medium pH on this phenomenon.

Biodegradation of mesotrione in the presence oblal snatrix did not lead to any
change in the metabolic pathway but could, nevertisemodulate the kinetics of appearance
and disappearance of metabolites. These metaboditesteract with the matrix.

Keywords : herbicides, mesotrione, glyphosate, metabolisraddgradationBacillus sp.,
sorption, clays, soil, NMR, LC/MS
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