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Abréviations

3,4-DCA : 3,4-dichloroaniline ; sous-produit du diuron
2,4-D : acide 2,4-dichlorophénoxyacétique
ACP : Analyse par composantes principales

ALA ESA: Alachlore-ESA ou 2-[2,6-diethyl-N-(methoxymethyl)anilino]-2-oxoethanesulfonic acid;
sous-produit de I'alachlore

ALA OXA : Alachlore-OXA ou 2-[2,6-diethyl-N-(methoxymethyl)anilino]-2-oxoacetic acid; sous-produit
de I'alachlore

ALA : Alachlore

AMPA : Acide aminométhylphosphonique, sous-produit du glyphosate

ANSES : Agence nationale de sécurité sanitaire de |’alimentation, de I'environnement et du travail
B et SB : Eau usée brute et Eau usée traitée (filiere biologique de traitement)

CAH : Classification ascendante hiérarchique

CLC : Corine Land Cover, programme européen d’observation de la terre Copernicus

COD : Carbone organique dissous

COFRAC : Comité francais d'accréditation

CORPEP : Cellule d'orientation régionale pour la protection des eaux contre les pesticides. Réseau de
suivi des concentrations en pesticide dont les stations sont réparties sur la région Bretagne.

COT : Carbone organique total

DBO : Demande biochimique en oxygéne

DCO : Demande chimique en oxygéne

DCPMU : N-(3,4 dichlorophényl)-N-(méthyl)-urée ; sous-produit du diuron

DCPU : N-(3,4 dichlorophényl)-urée ; sous-produit du diuron

DIU : Diuron

DREAL : Direction Régionale de I'Environnement, de I'Aménagement et du Logement
EBsf : Eau brute de surface destinée a la potabilisation

EBst : Eau brute souterraine destinée a la potabilisation

EH : Equivalent habitant
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EN : Eau naturelle

ETsf : Eau de surface traitée (eau du robinet)

ETst : Eau souterraine traitée (eau du robinet)

FD : Fréquence de détection

fDOM : Fluorescence de la matiére organique dissoute. Voir sonde EXO2

FMOC : Chlorure de fluorénylméthoxycarbonyle

GLY : Glyphosate

GPS : Global Positioning System ou Géo-positionnement par satellite

IAV : Institut d’aménagement de la Vilaine — établissement public territorial de bassin

IRSTEA : L'Institut national de recherche en sciences et technologies pour l'environnement et
I'agriculture

LC : Chromatographie liquide

LC-Fluo : Chromatographie liquide couplée a un spectrofluorimeétre

LC-MS : Chromatographie liquide couplée a un spectrométre de masse

LC-MS/MS : Chromatographie liquide couplée a un spectrométre de masse en tandem
LQ : Limite de quantification

M et SM : Eau usée brute et Eau usée traitée (filiere membranaire de traitement)

MESA : Meétolachlore-ESA ou  2-([2-Ethyl-6-methylphenyl][2-methoxy-1-methylethyl]amino)-2-
oxoethanesulfonic acid ; sous-produit du métolachlore

MOXA : Métolachlore-OXA ou Acetic acid,2-[(2-ethyl-6-methylphenyl)(2-methoxy-1-
methylethyl)amino]-2-oxo ; sous-produit du métolachlore

MS : Spectrométrie de masse
MS/MS : Spectrométrie de masse en tandem

MTZ ESA : Métazachlore-ESA ou 2-[2,6-dimethyl-N-(pyrazol-1-ylmethyl)anilino]-2-oxoethanesulfonic
acid ; sous-produit du métazachlore

MTZ OXA : Métazachlore-OXA ou 2-[2,6-dimethyl-N-(pyrazol-1-ylmethyl)anilino]-2-oxoacetic acid;
sous-produit du métazachlore

MTZ : Métazachlore

MECOPROP : acide méthylchlorophénoxypropionique
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MCPA : acide 2-méthyl-4-chlorophénoxyacétique
NH4: Ammonium

NK: Azote Kjeldhal

NO,: Nitrites

NOs: Nitrates

OCD : Détecteur de carbone organique

OND : Détecteur d’azote organique

PAC : Politique agricole commune de I'union européenne
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La présence des sous-produits d’herbicides dans les eaux naturelles, et particulierement les eaux
destinées a la potabilisation, est une problématique récente qui a émergé grace aux progrés de
la chimie analytique qui, désormais, permet I'identification et I'analyse de molécules a I'état de
traces. De nombreuses interrogations de santé publique ont ainsi été faites suite a la détection
de sous-produits d’herbicides dans I'eau. Rappelons tout d’abord le contexte menant a ce
constat. L'utilisation des herbicides s’est généralisée aprés la seconde guerre mondiale, pour
devenir incontournable en agriculture conventionnelle aujourd’hui. Cette forme d’agriculture est
prépondérante en France avec 93,4 % des surfaces agricoles, constituant ainsi un débouché pour
les 72 000 tonnes de pesticides (dont les herbicides) vendues en 2017 (Ecophyto 2+, 2019). La
France fait ainsi partie des 10 plus grands consommateurs de pesticides et d’herbicides dans le
monde, la consommation de ces derniers étant stable, autour de 30 tonnes par an d’apres

I’agence mondiale pour I'alimentation des Nations Unies (FAO STAT, 2018; Zhang, 2018).

Les herbicides sont, aprés les fongicides, la catégorie de phytosanitaires la plus utilisée en
France, ce qui se traduit par leur omniprésence ou celle de leurs sous-produits dans les
ressources en eau, puis fréqguemment dans les eaux de consommation humaine (Botta and

Dulio, 2014; Dreal Bretagne, 2014; Ministere de de la Santé, 2015).

Avec le recul, si le devenir environnemental des herbicides est assez bien connu, ainsi que les
procédés permettant leur élimination dans la potabilisation, ce n’est pas le cas pour leurs sous-
produits dont la spéciation dans I’environnement a été peu explorée et fait I'objet de recherches
depuis les années 2000. La recherche scientifique consacrée a leur élimination dans I'eau de
consommation humaine est portée principalement par les entreprises assurant les missions de

potabilisation et d’assainissement.

Les pouvoirs publics sont néanmoins au fait de la question et ont lancé un plan (Ecophyto) de
réduction d’utilisation des pesticides depuis 2008. Ce plan avait pour objet de diviser par deux
I'usage des pesticides a I'horizon 2018. Cependant les statistiques officielles démontrent au
contraire une augmentation de 12 %, des 2012, du nombre de doses unités (indicateur
d’utilisation des pesticides) sur cette période. Les objectifs de réduction d’usage ont été ainsi
reportés a 2025 par les Ministeres de I'Ecologie et de I’Agriculture en 2015. Cet objectif est

assorti de nouvelles mesures visant a restreindre I'utilisation des pesticides décrites dans le plan
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Ecophyto 2+ paru fin 2018. La loi Labbé (JORF, 2014) vient encadrer la réduction progressive de
I"utilisation des pesticides en les interdisant aux collectivités des 2017, puis aux particuliers en

20109.

De par I'épidémie de cancers dans les sociétés occidentales (Bray et al., 2018), la publication
d’études épidémiologiques alarmantes (Bassil et al., 2007; Gilden et al., 2010), et une
considération environnementale croissante de la population, les chercheurs, comme les pouvoirs
publics, s’interrogent de plus en plus sur I'intérét de I'usage des pesticides dans la société. L'eau
n’est qu’un vecteur parmi d’autres pour I'exposition des populations aux micropolluants, elle est
toutefois le premier maillon de la production alimentaire et le vecteur universel de mobilité des
micropolluants. Dans ce travail nous nous intéresserons aux eaux naturelles en tant que
ressource commune, permettant l'irrigation des cultures et la disponibilité de I'’eau potable de

qualité au robinet.

Le territoire étudié est le bassin versant de la Vilaine, plus grand fleuve Breton, drainant une
surface d’environ 10 500 km?, disposant de faibles ressources en eaux souterraines, du fait d’un

Ill

sol granitique peu perméable. 80 % de I”alimentation en eau potable est donc assurée a partir
d’eau de surface, soumise aux aléas climatiques et aux pressions agricoles comme urbaines.
Plusieurs projets de recherche menées au Laboratoire d’Etudes et de Recherche en
Environnement et Santé (LERES) ont démontré la vulnérabilité de ce bassin versant aux
pollutions issus du lessivage rapide des sols (azote et phosphore, pesticides ; Delpla, 2011; Piel,
2013), mais aussi envers les résidus pharmaceutiques humains comme animaux (Charuaud,
2018; Mompelat, 2011). Ce travail quant a lui, vise a étudier la contamination des eaux due aux
sous-produits d’herbicides ; c’est-a-dire des composés ayant été créés dans I'environnement,
principalement par I'action des microorganismes sur les herbicides. Les sous-produits les plus

stables seront finalement lixiviés vers les ressources en eau, ou des molécules-filles comme

I'atrazine, interdite en 2003, sont encore retrouvées dans les rivieres de France, 16 ans apreés.

Cette thése prend donc place dans le contexte décrit ci-dessus et a pour but :

- d’améliorer les connaissances sur la contamination en sous-produits d’herbicides du
bassin versant de la Vilaine ;

- d’en étudier la variabilité spatiale et temporelle ;
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- de définir les origines de certains sous-produits, et d’en estimer les importances
respectives ;

- d’anticiper la pollution pour in fine améliorer la qualité de I'eau de consommation
humaine ;

- d’explorer les performances de d’élimination d’un procédé de potabilisation sur un sous-

produit de dégradation réfractaire.

Ce manuscrit est présenté en trois parties :

i) Une syntheése bibliographique portant sur: les usages des herbicides ; leur occurrence dans
I’environnement et dans les eaux usées ; leur devenir environnemental ainsi que celui de leurs
sous-produits ; I'état de I'art concernant les traitements de potabilisation de ces herbicides et

sous-produits ; et enfin leurs impacts sanitaires.

ii) Les matériels et méthodes utilisés pour : sélectionner les composés les plus pertinents dans le
contexte du bassin versant de la Vilaine ; étudier I'occupation des sols; définir la stratégie

d’échantillonnage des eaux ; analyser les composés sélectionnés.

iii) La présentation des résultats obtenus lors de I'étude du bassin versant et de dégradation,

suivie des interprétations qui en découlent.

Enfin, cette thése est achevée par une conclusion synthétisant les informations et savoirs acquis
guant aux sous-produits d’herbicides dans le bassin versant de la Vilaine, puis propose des

ouvertures pour de futures recherches pouvant compléter ce travail.
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1. Etat de I’'art - contexte

1.1. Usage et devenir environnemental des herbicides

1.1.1. Généralités sur l'usage des herbicides

Les herbicides sont des composés ou des mélanges de composés dont le role est de détruire les
végétaux considérés comme nuisibles. Les herbicides font partie de la famille des pesticides (ou

préparations phytosanitaires), eux-mémes étant inclus dans la famille des biocides (ANSES, 2018).

Les herbicides ont de nombreux modes d’action sur les végétaux: ils peuvent (i) perturber la
photosynthese (Toscano et al., 2018), (ii) inhiber la synthése d’éléments essentiels tels que les lipides
(Bernat et al., 2018), les acides aminés (Grogg et al., 2018; Lonhienne et al., 2018) et les caroténoides
(Majewska et al., 2018), (iii) induire un stress oxydatif (Bernat et al., 2018 ; Agostinetto et al., 2016)

ou encore (iv) perturber la croissance du végétal (Duke, 1990 ; Ustiiner et al., 2018).

Diverses pratiques sont associées aux herbicides. En agriculture, les herbicides sont utilisés en pré-
levée des semis et en post-levée, dite « de contact ». En pré-levée, I'action des herbicides est assurée
par leur disponibilité dans la solution du sol, permettant leur absorption par les racines des jeunes
adventices ou par les téguments des graines en germination (Brainard et al., 2008 ; Costa et al., 2013
; Singh et al., 2018). En post-levée, les herbicides agissent sur I'adventice levée, principalement en
traversant la cuticule et en nécrosant les parties chlorophylliennes autour des points d’impact sans
migration importante dans la plante. Certains herbicides agissent de maniére systémique en migrant

dans la plante jusqu’au point d’action (Mathukia et al., 2018).

En zones urbaines, les herbicides sont utilisés pour I'entretien des parties communes telles que les
routes, trottoirs, stades et cimetiéres (Van Stempvoort et al., 2014), mais également pour I'entretien
des voies ferrées (Torstensson et al., 2005). L'usage des herbicides par les particuliers est également
répandu, pour le désherbage des jardins et terrasses (Tang et al., 2015). En France, la loi Labbé
prévoit que les collectivités ne pourront plus utiliser de pesticides (incluant donc les herbicides) au 1%
janvier 2017, a I'exception du désherbage des cimetiéres et stades. La loi prévoit la méme restriction

pour les particuliers dés 2019 (JORF, 2014).

En France, les herbicides sont les seconds produits phytosanitaires les plus utilisés (Ministére de la
transition écologique et Solidaire, 2018), aprés les fongicides (produit phytosanitaire inhibant ou
limitant le développement des champignons parasitant les végétaux). La consommation d’herbicides

est stable depuis 2011, a environ 30 000 tonnes par an.
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La consommation annuelle d’herbicides est présentée dans le Tableau 1 de 2011 a 2016 par pays (les

5 premiers consommateurs plus la France), exceptés pour les Etats-Unis et la Chine qui ne

communiquent pas régulierement le détail de leur consommation a la FAO.

Tableau 1 : Usages d’herbicides a I'échelle mondiale. Source FAO.
1 Brésil 188 745 23,6 1 Brésil 215725 24,2
2 Argentine 73172 9,2 2 Argentine 194 257 21,8
3 Thailande 67 608 8,5 3 Canada 58 437 6,6
2011 4 Ukraine 50678 6,3 2014 4 Ukraine 49 953 5,6
5 Canada 50 257 6,3 5 Malaisie 41061 4,6
TOTAL 798 834 TOTAL 890 791
8 France 29 209 3,7 7 France 30965 3,5
Chine, USA* Chine, USA*
1 USA 255 826 24,3 1 Brésil 220 186 37,7
2 Brésil 214 201 20,4 2 Canada 54 285 9,3
3 Ukraine 62 187 5,9 3 Australie 35161 6,0
2012 4 Thailande 60 231 5,7 2015 4 France 30575 5,2
5 Canada 58 198 5,5 5 Colombie 21074 3,6
TOTAL 1052 022 TOTAL 583 821
9 France 27713 2,6 ) )
Chine* Chine, USA, Argentine*
1 Brésil 213 244 29,1 1 Brésil 234 384 46,3
2 Canada 64 570 8,8 2 France 30043 5,9
3 Malaisie 53515 7,3 3 Mexique 21883 4,3
2013 4 Ukraine 52 493 7,2 2016 4 Colombie 20 400 4,0
5 Australie 31195 4,3 5 Bolivie 19 656 3,9
TOTAL 732 392 TOTAL 506 065
7 France 27 834 3,8
Chine, USA, Canada et Argentine*
Chine, USA, Argentine*

* données manquantes

En 2017 plus de données sont disponibles, les pays utilisant la plus importante quantité de pesticides

sont la Chine (1 806 000 t), les Etats-Unis (386 000 t), I’Argentine (265 000 t), la Thailande (87 000 t),

le Brésil (76 0001t), I'ltalie (63 000 t), le Canada (54 000 t), le Japon (52 000 t), I'Inde (40 000t) et

enfin la France (32 000 t)(FAO STAT, 2018).

Les herbicides représentent 25,1 % des pesticides utilisés mondialement. Le développement

d’organismes génétiquement modifiés (OGM), résistants aux herbicides, a mené a une augmentation
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des usages des herbicides sur la période 1990 — 2007 mais est stable depuis lors (Zhang, 2018 ; FAO
STAT, 2018). La famille des amides est de plus en plus utilisée, au détriment des triazines, urées,
uraciles et bipyridines. La moyenne mondiale d’usage des herbicides est de 0,69 kg par hectare

(Zzhang, 2018).

Depuis plus de 20 ans, les herbicides a base de glyphosate sont les plus utilisés dans le monde, avec
plus de 825 000 tonnes vendues en 2014, dont 90,4 % sont utilisées pour I'agriculture (Benbrook,
2016; Duke and Powles, 2008; Baylis, 2000). La majorité des cultures recevant les herbicides a base
de glyphosate sont des OGM, ayant été créés pour résister au glyphosate (Benbrook, 2016). En

France, ce sont 8 000 tonnes de glyphosate qui ont été vendues en 2016 (EauFrance, 2018).

De par l'utilisation mondiale massive des produits phytosanitaires, certains gouvernements ont
encadré la vente (Figure 1 et Figure 2), l'usage et les concentrations de pesticides dans
I’environnement (et par extension de certains herbicides). Les herbicides ne sont pas
systématiquement ciblés par la législation, et sont régulés par I'utilisation de seuils, notamment dans

I’"Union Européenne (EU Parliament, 2013).
Les compartiments de I'environnement les plus régulés vis-a-vis des pesticides sont :

- le sol avec 19 400 législations dans 54 pays, dont principalement des pays développés du
nord, ainsi que la Chine et le Brésil, grands consommateurs de produits phytosanitaires
(Figure 1) (Li and Jennings, 2017),

- et I'eau potable avec 5400 législations dans 102 pays Européens, des Amériques, d’Asie

centrale, la Chine, et I’Australie principalement (Figure 2).

Les ressources en eau souterraine et de surface sont également surveillées, mais il est plus difficile
d’y contréler les entrées de pesticides (et de sanctionner les pollutions), de par la multiplicité des
sources. En France la qualité des eaux naturelles est encadrée par la Directive Cadre sur I'Eau, qui fixe
des objectifs de bon état chimique et écologique, par l'intermédiaire local des SDAGE (schémas

directeurs d'aménagement et de gestion des eaux).

Parmi les composés les plus régulés dans les sols et les eaux de consommation humaine, se trouvent
14 substances largement utilisées, dont 8 herbicides, plus 11 substances classées polluants
organiques persistants (POP — tous des insecticides) par la convention de Stockholm (Programme des

Nations unies pour I'Environnement (PNUE), 2009), en vigueur depuis mai 2004 :
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Les herbicides: le diuron, le glyphosate, I'atrazine, le MCPA (acide 2-méthyl-4-
chlorophénoxyacétique), le métolachlore, Ila trifluraline, le 2,4-D (acide 2,4-
dichlorophénoxyacétique) et le dicamba ;

Les insecticides : le malathion, I’aldicarb, le chlorpyriphos et le diazinon ;

Les fongicides : le mancozebe et le chlorothalonil ;

Les POP selon la convention de Stockholm entrée en vigueur en Mai 2004 : I'aldrine, le
chlordane, le DDT (dichlorodiphényltrichloroéthane), la dieldrin, I’endrin, I’heptachlore, le

toxaphene, le lindane, I’endosulfan, le pentachlorophenol et le bromométhane.

Ces composés sont interdits ou I'utilisation est restreinte dans la plupart des pays (Li and Jennings,

2017).

Figure 1 : Distribution géographique des pays régulant les 25 pesticides sélectionnés, dans les sols (Li et Jennings, 2017).

L’échelle de couleur indique le nombre de pesticides régulés.
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Figure 2 : Distribution géographique des pays régulant les 25 pesticides sélectionnés, dans I'eau potable (Li et Jennings,
2017). L’échelle de couleur indique le nombre de pesticides régulés.

Le Tableau 2 présente les seuils réglementaires pour les sols et les eaux, en France (territoire étudié
dans cette thése), aux Etats-Unis, en Chine, et au Brésil, grands consommateurs de pesticides, et
enfin aux Etats-Unis I'état d’Oregon présentant un climat semblable a I'Ouest de la France (donc

potentiellement les mémes pratiques agricoles).

Les seuils réglementaires fixés de par le monde sont variables d’un pays a I'autre et ne sont pas
nécessairement justifiés par des données toxicologiques sur I’'humain (Li and Jennings, 2017). Le
meilleur exemple est la France qui fixe une limite a la concentration de tout micropolluant dans I'eau
potable a 0,1 pg/L (Tableau 2), et 0,5 pg/L pour la somme de toutes les substances détectées (JORF,
2007a). En conséquence la législation francaise (et par extension Européenne) est 'une des plus
restrictives sur les pesticides dans I'eau potable. A l'inverse les Etats-Unis, la Chine et le Brésil
disposent d’un seuil maximum acceptable par substance dans I'eau de consommation humaine, basé
sur les potentiels effets a long terme (Brazil Ministry of Health, 2004; Ministry of Health of China and
Standardization Administration of China, 2007; US EPA, 2018).

Les pesticides controlés dans les sols sont moins nombreux que dans les eaux, et ce sont surtout les
POP définis par la convention de Stockholm qui sont surveillés. Certaines structures comme I'état
d’Oregon appliquent des législations plus strictes et étendues a plus de molécules que les normes

nationales.
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Tableau 2 : Seuils réglementaires des pesticides les plus contrélés (selon Li et Jennings (2017)) dans les sols et les eaux : en France, aux USA au niveau national et dans un état au climat
océanique similaire a I'Ouest de la France, en Chine, et au Brésil.

Herbicides
Diuron - - 12 - 2 - - -
Glyphosate - - 610 700 - 700 500
Atrazine 3 - 2,1 3 - 2 2
MCPA - - 2,1 - - . - . 3
) 0,1 2 POP uniquement POP uniquement
Métolachlore - - 920 - - - 10
Trifluraline - - 4,6 - - - 20
2,4-D - - 610 70 - 30 30
Dicamba - 180 - - - -
Insecticides
Malathion - 1000 120 - 0,10 250 -
Aldicarb - - 6,1 - - . - . -
. 0,1 2 POP uniqguement POP uniguement
Chlorpyriphos - 50 6,1 - 0,08 30 30
Diazinon - 40 4,3 - 0,17 - -
Fongicides
Mancozebe - - 180 - - . - . -
X 0,1 2 POP uniguement POP uniquement
Chlorothalonil - - 92 - - - -
Référence a b b c d e f g h i J k

Note : a (EU, 2011); b (JORF, 2007b); c (Agency of Toxic Substance and Disease Registry, 2008); d (Oregon Department of Environmental Quality, 2018); e (US EPA, 2016); f (State of Oregon,
2000); g (US EPA, 2019); h (Ministry of ecology and environment of the people’s republic of China, 2000); i (Ministry of Health of China and Standardization Administration of China, 2007);

j (Brazil Ministry of the Environment, 2009); k (Brazil Ministry of Health, 2004).
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1.1.2. Cas particulier de la Bretagne

La région bretonne est caractérisée par une activité agricole et agroalimentaire intensive,
principalement tournée vers |'élevage (Draaf, 2016). Des sols peu perméables et de mauvaises
pratiques agricoles ont entrainé des pressions majeures sur les ressources en eaux, que ce soit par
les exces de nitrates, comme les pollution diffuses dues aux pesticides. Pendant plusieurs décennies,
la pollution par les nitrates a conduit a des épisodes de blooms algaux alimentés par I'exces de
nutriments (Chevassus-au-louis et al., 2012), cette tendance est néanmoins a la baisse, la situation
s’améliorant depuis 2010 (Causse, 2015). En revanche, la pollution due aux pesticides, et en
particulier aux herbicides, est invisible ; les herbicides et leurs sous-produits sont pourtant les
molécules les plus souvent retrouvées (et dans les plus grandes concentrations) dans les eaux de

surface depuis leur surveillance réguliere au début des années 2000 (Bardon et al., 2017).

L'utilisation des herbicides dans ce contexte est en constante augmentation depuis le début des
années 2000 (Agreste Draaf, 2016). Les pratiques agricoles recensées par la DRAAF démontrent une
augmentation du nombre de traitements annuels par les herbicides, sur tous types de cultures,
comme I'a rapporté Soleilhavoup (2016). Cette tendance commune a tout le pays est néanmoins plus

marquée en Bretagne.

La production céréaliere et oléagineuse de la région est orientée vers le blé tendre (300k ha), le mais
de fourrage (294k ha) puis le mais grain (166k ha), dans une moindre mesure I'orge (83k ha), la
triticale (46k ha) et enfin le colza (39k ha). La production légumiére est principalement consacrée aux
pommes de terre (323k tonnes-surface non précisée) et vers les divers choux (250k tonnes pour
14k ha) (Agreste, 2015). Il n’est pas possible de connaitre précisément les herbicides utilisés sur ces
cultures majoritaires, car plusieurs centaines de préparations herbicides sont autorisées pour chaque
culture. Cependant un examen des chiffres de ventes des pesticides dans les 4 départements bretons
en 2017 permet d’observer 'omniprésence du glyphosate (468 t), suivi du prosulfocarbe (292 t), et

du métolachlore (160 t) (Tableau 3).
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Tableau 3 : Ventes de pesticides en Bretagne en 2017. Données INERIS (INERIS, 2018).

Glyphosate 468
Prosulfocarbe 292
s-Métolachlore 160
Diméthénamide-p 96
Pendimethaline 79
Métazachlore 30
Dicamba 28
2,4-d 25
Diflufénicanil 24
2,4-mcpa 23
Acide pélargonique 19

Ces herbicides les plus vendus sont des molécules a large spectre utilisables sur tous types de

cultures comme le précise 'ANSES (https://ephy.anses.fr/).

Consciente de cette problématique, la région et les décideurs locaux des politiques sur I'eau se sont
dotés de réseaux de surveillances tels que CORPEP (Cellule d'orientation régionale pour la protection
des eaux contre les pesticides. Réseau de suivi des concentrations en pesticide dont les stations sont
réparties sur la région Bretagne), qui regroupe 10 stations de mesures réparties sur le territoire, et
réalise environ 15 mesures par an en déclenchant les prélevements a la suite de pluies substantielles
(>10 mm/24 h). L'agence de l'eau Loire Bretagne et la DREAL (Direction Régionale de
I'Environnement, de I'Aménagement et du Logement) complétent le réseau de surveillance avec
leurs propres stations portant le nombre de sites surveillés a 255 en 2017, et 495 substances
recherchées. La fréquence de prélevement varie en fonction des stations et des organismes, mais ce
sont 2743 prélevements qui ont été réalisés en 2017, soit une moyenne de 10,8 analyses par station

et par an.

La centralisation des données ainsi recueillies, ainsi que la mise a disposition au public, sont

effectuées par I'observatoire de I'environnement en Bretagne.

Enfin, il n’est pas possible d’aborder la problématique des herbicides en Bretagne sans souligner que
I'alimentation en eau potable de la région est assurée a 80 % par des eaux superficielles (Piel, 2013).
Plusieurs retenues ont été créés pour sécuriser I'alimentation en eau de la population, mais des
étiages estivaux forts et répétés conduisent régulierement la région dans une situation de stress
hydrique (Caillaud and Salles, 2012), aggravée par la concentration des pollutions allant de pair avec

|'étiage.
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1.1.3. Devenir environnemental des herbicides

1.1.3.1. Dégradation des herbicides [et formation de sous-produits stables]

Le Tableau 4 présente les données relatives a la dégradation des herbicides les plus populaires et de
certains de leurs sous-produits. De maniere générale, les herbicides sont des composés rapidement
dégradés dans les sols: 14 a 40 jours de demi-vie pour les chloroacétamides, 4 a 15 jours pour le
glyphosate, 4 a 20 jours pour le 2,4-D et 8 a 15 jours pour son proche parent le mecoprop. Les azines
sont moins rapidement dégradées, avec une demi-vie de 75 a 146 jours pour l'atrazine, 131 jours
pour la propazine, 60 a 110 jours pour la simazine et enfin seulement 20 jours pour la bentazone. Le
diuron quant a lui est nettement moins dégradable, avec une demi-vie estimée a 146 jours, tandis

que l'isoproturon a une demi-vie plus faible de 24 a 50 jours.

Ces valeurs sont souvent raccourcies lorsque I’herbicide se trouve dans les couches superficielles
aérées du sol (Kanissery et al., 2015). Le type de sol, la présence de vie micro-organique, la
température, I'"humidité, la teneur en carbone organique, le pH sont également des facteurs
influencant la rapidité et 'ampleur de la dégradation des herbicides (Kanissery et al., 2015; Kools et

al., 2005).

Les sous-produits formés dans I'environnement, et principalement dans les sols, sont en majorité
plus stables que leur molécule mére, comme c’est le cas de '’AMPA (demi-vie 25 — 121 jours), de la
DCPU (7,7 jours) et de la 3,4-DCA (33,4 jours), du métolachlore ESA/OXA (demi-vie 70 — 164 jours ; et
50 — 127 jours) et du métazachlore ESA (demi-vie 123 jours). Dans la famille des azines, les
métabolites ont une demi-vie plus proche de celle de leurs molécules méres: 120 jours pour
I'atrazine déisopropyl, 45 — 120 jours pour l'atrazine déséthyl, et 164 jours pour I’hydroxyatrazine

(Tableau 4).

La dégradation dans I'eau, par photolyse ou hydrolyse, est beaucoup plus longue, voire négligeable,
pour de nombreuses molécules. Mathon et al. (2016) ont démontré que la photolyse des
micropolluants (dont plusieurs herbicides : diuron, atrazine, simazine, isoproturon) en lagune,
s’effectue principalement dans les 15 cm sous la surface de I'eau, pour devenir nulle dans les couches
inférieures de la colonne d’eau. Certains auteurs ont noté linfluence de catalyseurs dans la
photolyse du glyphosate, tels que les ions métalliques (Ascolani et al., 2014) ou la birnessite —un

oxyde de manganese (Barrett and McBride, 2005; Li et al., 2013).

Les herbicides et leurs sous-produits peuvent étre stockés dans les sédiments qui recouvrent le fond

des cours d’eaux et des retenues, ou les molécules peuvent étre dégradées.
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Tableau 4 : Données de dégradation des herbicides et de leurs sous-produits, dans les matrices eau, sol (aérobie), et

sédiments.
Atrazine déisopropyl 1007-28-9 76° 120°
Atrazine desethyl 6190-65-4 60° 45 -120™
Simazine 122-34-9 28° 60-110a’ 33’
Bentazone 25057-89-0 stable® 20° 716°
Propazine 139-40-2 stable' 131 77
Atrazine 1912-24-9 30-86™ 75 - 146™ 80"
Hydroxyatrazine 2163-68-0 164"
Alachlore 15972-60-8 0,5-30" 14 - 40°" 2"
Hydroxyalachlore 56681-55-1
Alachlore ESA 140939-15-7
Alachlore OXA 171262-17-2
Metolachlore 51218-45-2 200 - stable® 26 -30™ 365"
Metolachlore ESA 171118-09-5 stable” 70 - 164™°
Metolachlore OXA 152019-73-3 stable’ 50-127,5%
Métazachlore 67129-08-2 stable® 8,6° 20,6°
Métazachlore ESA 172960-62-2 123°
Métazachlore OXA 1231244-60-2
Acétochlore 34256-82-1 stable’ 14 19,7f
Hydroxyacétochlore 60090-47-3
Diuron 330-54-1 stable® 146,6° 488
DCPU 2327-02-8 7,7
DCPMU 3567-62-2
3,4-DCA 95-76-1 stable” 33,4" 28,0"
Isoproturon 34123-59-6 4,4-11,5 24-50"¢ 120"
Glyphosate 1071-83-6 69 - stable™” 4-15,0" 74,5¢
AMPA 1066-51-9 151" 25-121" 132,0
2,4-D 94-75-7 4-20™ 18,2"
Mecoprop 7085-19-0 8-20" 50°
Carbetamide 16118-49-3 stable® 12,4° 55,5°
Ethofumesate 26225-79-6 stable” 21,6° 5911

Notes : SPD : sous-produit de dégradation ; Zones grisées : données manquantes; a (Bono-Blay et al., 2012); b (PPDB MESA,
2018); c (PPDB MOXA, 2018); d (PPDB METAZACHLOR, 2018); e (PPDB MTZ ESA, 2018); f (PPDB ACETOCHLOR, 2018); g
(PPDB DIURON, 2018); h (PPDB 3, 2018); i (PPDB DCPMU, 2018); j (PPDB DCPU, 2018); k (PPDB GLYPHOSATE, 2018); | (PPDB
AMPA, 2018); m (Grandcoin et al., 2017); n (PPDB 2 4-D, 2018); o (PPDB MECOPROP, 2018); p (PPDB CARBETAMIDE, 2018);
q (PPDB ETHOFUMESATE, 2018); r(PPDB SIMAZINE, 2018); s (PPDB BENTAZONE, 2018); t(PPDB PROPAZINE,
2018); u (PPDB ATRAZINE, 2018); v (PPDB ALACHLOR, 2018); w (PPDB HYDROXYATRAZINE, 2018); x (PPDB
DESETHYLATRAZINE, 2018); y(PPDB METOLACHLOR, 2018); z (Rose et al.,, 2018); a’(Aga and Thurman, 2001);
b’ (Rodriguez-Cruz et al., 2010); ¢’ (Helweg, 1993) ; d’ (Degenhardt et al., 2012); e’ (Gassmann et al., 2015) ; f’ (Accineli et
al., 2005) ;.g’ (Elkhattabi et al., 2004) ; h’ (Bromilow et al., 2006) ; i’ (Mathon, 2016).
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1.1.3.2. Transport dans I'environnement

Le transport des herbicides et des sous-produits dans I'environnement peut s’effectuer du sol vers
les eaux de surface et les eaux souterraines, mais également du pulvérisateur vers I'atmosphere lors

des périodes d’utilisation des herbicides.

Le transport dépend de nombreuses conditions telles que la quantité et I'intensité des précipitations,
la date de leur survenue aprés usage des pesticides, la nature et la structure du sol, les
caractéristiques de chaque molécule (adsorbabilité, polarité, coefficient de partage octanol/eau,
solubilité...). La solubilité et le coefficient de partage octanol/eau peuvent étre étudiés pour prévoir
la spéciation des micropolluants dans I'environnement. Ils sont présentés dans le Tableau 5; les
herbicides (ou sous-produits) les plus hydrophiles par ordre décroissant sont: le glyphosate
(logKow = -3,2), le métolachlore ESA (logK,,, =-1,89), 'AMPA (logK,. =-1,63), le 2,4-D (logK,,, =-0,82),
la bentazone (logK.y=-0,46) et enfin le mecoprop (logK,.,=-0,19). En conséquence de cette
hydrophilie, leur solubilité dans I'eau est élevée (> 1 g/L), et parfois trés élevée, comme pour 'AMPA

(1466 g/L).

Des recherches récentes ont permis de comprendre le devenir environnemental des herbicides, et
parfois de leurs sous-produits. Il est important de souligner que le transport des herbicides et de

leurs sous-produits dans I’environnement est dépendant de :

- la dégradation dans les matrices de I’environnement (air/sol/eau) qui modifie le mélange des
especes transportées; la dégradation peut communément avoir lieu par digestion
microbienne, photolyse, hydrolyse.

- I'adsorption dans les sols ; et donc de la composition des sols.

- les précipitations, leur durée et intensité, la récence de leur survenue apres |'usage des

pesticides.

Dans ce travail, il ne sera question que du transport vers les eaux, principalement de surface.
Cependant le transport aéroporté des herbicides est un phénomene non négligeable, conduisant au

dépot des herbicides sur des surfaces parfois lointaines, y compris le derme des populations :

- 10 % du métolachlore utilisé en agriculture est volatilisé a I'application (Rose et al., 2018) ;
25 % des 511 échantillons d’air analysés par Désert et al. (2018) en région PACA (France),
jusqu’a 1,2 ng/m°.

- le glyphosate et I’AMPA ont été trouvés dans respectivement 60 - 100 % et 60 - 90 % des 165
échantillons d’air prélevés aux USA (sans pouvoir estimer la part du glyphosate vaporisée),

avec jusqu’a 9,1 ng/m? pour le glyphosate et 0,97 ng/m® pour '’AMPA (Chang et al., 2011).
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- De nombreux herbicides ont été détectés dans l'air de la région du Mississipi, avec
I’alachlore, le métolachlore et I'acétochlore (12 pg/m?), la trifluraline (100 pg/m?3), I'atrazine

(6 pg/m>)et la simazine (29 pg/m°) (Foreman et al., 2000).

L'influence du transport aéroporté ne fait pas I'objet d’un suivi dans cette these, seule I'exposition

par I'eau est étudiée.
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Tableau 5 : Solubilité et coefficient de partage des herbicides et de leurs sous-produits.

Atrazine déisopropyl 1007-28-9 670° 1,15°
Atrazine desethyl 6190-65-4 3200° 1,51°
Simazine 122-34-9 6,2° 2,18°
Bentazone 25057-89-0 7112° -0,46°
Propazine 139-40-2 8,6' 3,95
Atrazine 1912-24-9 34,7° 2,61°
Hydroxyatrazine 2163-68-0 5,9" 2,09"
Alachlore 15972-60-8 240° 3,52°
Hydroxyalachlore 56681-55-1
Alachlore ESA 140939-15-7
Alachlore OXA 171262-17-2
Metolachlore 51218-45-2 530° 3,13°
Metolachlore ESA 171118-09-5 212 461° -1,89°
Metolachlore OXA 152019-73-3 238°
Métazachlore 67129-08-2 450° 2,49°
Métazachlore ESA 172960-62-2
Métazachlore OXA 1231244-60-2
Acétochlore 34256-82-1 282 4,14
Hydroxyacétochlore 60090-47-3
Diuron 330-54-1 36° 2,87°
DCPU 2327-02-8 940’ 2,35
DCPMU 3567-62-2 490'
3,4-DCA 95-76-1 580" 2,69"
Isoproturon 34123-59-6 2,48"
Glyphosate 1071-83-6 10 500" -3,2
AMPA 1066-51-9 1466 561 -1,63'
2,4-D 94-75-7 24 300" -0,82"
Mecoprop 7085-19-0 250 000° -0,19°
Carbetamide 16118-49-3 3270° 1,78°
Ethofumesate 26225-79-6 50° 2,7°

Notes : SPD : sous-produit de dégradation ; Zones grisées : données manquantes; a (Bono-Blay et al., 2012); b (PPDB MESA,
2018); ¢ (PPDB MOXA, 2018); d (PPDB METAZACHLOR, 2018); e (PPDB MTZ ESA, 2018); f (PPDB ACETOCHLOR, 2018); g
(PPDB DIURON, 2018); h (PPDB 3, 2018); i (PPDB DCPMU, 2018); j (PPDB DCPU, 2018); k (PPDB GLYPHOSATE, 2018);
| (PPDB AMPA, 2018); m (Grandcoin et al.,, 2017); n (PPDB 2 4-D, 2018); o (PPDB MECOPROP, 2018); p (PPDB
CARBETAMIDE, 2018); q (PPDB ETHOFUMESATE, 2018); r (PPDB SIMAZINE, 2018); s (PPDB BENTAZONE, 2018);
t (PPDB PROPAZINE, 2018); u (PPDB ATRAZINE, 2018); v (PPDB ALACHLOR, 2018); w (PPDB HYDROXYATRAZINE,
2018), x (Bromilow et al., 2006).
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Afin d’illustrer la complexité du transport des herbicides et de leurs sous-produits dans
I’environnement, un exemple représentatif des multiples sources et répartitions est étudié : '’AMPA.
La Figure 3, issue d’un travail de revue bibliographique publié en 2017, résume le devenir de 'AMPA,
molécule fille du trés populaire herbicide glyphosate (Grandcoin et al.,, 2017). Cette revue a été
publiée sous le titre « AminoMethylPhosphonic acid (AMPA) in natural waters: Its sources, behavior
and environmental fate » (ANNEXE XVI). Une version augmentée (Piel et al., 2019) a été publiée en

2019 dans un journal francophone(ANNEXE XVII).

Dés [l'utilisation du glyphosate en agriculture, 'AMPA qui existe a I'état d’'impureté dans la
préparation herbicide, va étre vaporisé d’'une part et déposé sur le sol et les plantes d’autre part. Le
glyphosate est dégradé majoritairement en AMPA ; le temps nécessaire a sa dégradation est court,
avec une demi-vie de 4 a 15 jours dans les sols selon les études. L'AMPA comme le glyphosate sont
ensuite lixiviés par les précipitations depuis les sols vers les eaux de surface (= 2 % de la masse de

glyphosate appliquée) et vers les eaux souterraines (< 1 %).

Le glyphosate n’est pas confiné aux usages agricoles. Il est utilisé dans le cadre domestique et
collectif ou il est aussi une source d’AMPA. Blanchoud et al. (2007) ont démontré que le lessivage des
sols urbains entraine le glyphosate et I’AMPA, puis s’écoule pour majorité, directement dans les
rivieres a travers les réseaux séparatifs (France) contribuant ainsi a la pollution des eaux de surface.
Connor et al. (2007) ont estimé que ce type d’eaux pluviales en zones urbaines contribue au flux de
pesticide au moins autant que le lessivage des zones agricoles. |l semble que I'usage du glyphosate
sur les voiries soit le principal contributeur en zone urbaine (Hanke et al., 2010), les applications
domestiques étant peu exportées (<1 % de la dose appliquée) hors des jardins d’aprés Tang et al.
(2015). Enfin Torstensson et al. (2005) ont démontré que I’entretien des voies ferrées était une

source d’export non négligeable de glyphosate et d’AMPA.

Les composés de la famille des phosphonates sont les principales sources d’AMPA hors glyphosate
(Grandcoin et al., 2017; Lesueur et al., 2005; Rott et al., 2018). Les phosphonates sont utilisés comme
principe actif de nombreux détergents, I’AMPA est a la fois une impureté dans les formulations des
détergents, et un sous-produit de dégradation des phosphonates. De fait, I'’AMPA issu des
phosphonates est exporté via les réseaux d’assainissement jusqu’aux stations d’épuration ou il est
peu retenu ou éliminé, puis est rejeté dans les cours d’eaux (Botta et al., 2009). Il n’est a priori pas
possible de distinguer dans les stations d’épuration, '’AMPA issu des phosphonates et celui issu du
glyphosate. L'importance de chaque source d’AMPA est méconnue, mais plusieurs études soulignent

des concentrations en AMPA élevées dans les eaux brutes et traitées des stations d’épuration, ainsi
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gu’une augmentation de la teneur en AMPA dans les cours d’eau apres I'exhaure des stations

d’épuration (Botta et al., 2012; Kolpin et al., 2006).

Dans les stations d’épuration, I’AMPA peut étre stocké dans les boues, dégradé par le traitement, ou

tout simplement rester dans la phase dissoute et traverser la station d’épuration.

Lorsqu’il atteint la riviere, 'AMPA est considéré comme stable dans I'eau, il est peu stocké dans les
sédiments (Exterkoetter et al., 2019) et sa photodégradation est considérée comme nulle (Ascolani

et al,, 2014).
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Figure 3 : AMPA dans les eaux naturelles, ses sources (glyphosate, phosphonates), son comportement et devenir environnemental. Issu de Grandcoin et al. (2017)
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1.2. Herbicides, biocides et sous-produits dans les eaux usées

1.2.1. Généralités sur les biocides

Les biocides sont des substances ou des préparations servant a détruire ou repousser des organismes
nuisibles par une action chimique ou biologique (ANSES, 2018). Les fabricants de ces substances
déposent une demande d’autorisation de mise sur le marché, qui doit étre approuvée par I’ANSES
(Agence nationale de sécurité sanitaire de I'alimentation, de I'environnement et du travail). Cette
derniere évalue les substances actives biocides et les adjuvants de la formulation dans un cadre

réglementaire européen commun (Lex Europa, 2012).

Les biocides sont classés en quatre catégories :

les désinfectants (hygiéne humaine)

les produits de protection (du bois, des matériaux de construction....),

les produits de lutte contre les nuisibles (rodenticides, insecticides...),

les autres biocides : fluides utilisés pour I'embaumement, produits antisalissure.

Comme il a été expliqué au 1.1.1, les biocides incluent les pesticides, qui eux méme incluent les
herbicides. Dans les faits, le terme biocide désigne en général une substance ayant un usage urbain,
destinée au désherbage, a la protection des toitures, et des facades (Margot et al., 2015). C'est le cas
du diuron, qui fut autorisé comme herbicide en France jusqu’en 2008, et désormais est utilisé en tant

gue biocide dans les enduits muraux (JORF, 2007c).

1.2.2. Etat des lieux des herbicides, biocides et leurs SPD dans les eaux

usées

Les biocides, herbicides et leurs sous-produits sont retrouvés dans les eaux usées brutes, partout
dans le monde (Margot et al., 2013). Les composés les plus fréquemment quantifiés sont I'atrazine,
le diuron, le glyphosate et son métabolite I’AMPA. Parmi eux, ’AMPA est le composé présentant les
plus fortes concentrations et fréquences de détection (quantifiée), suivi du glyphosate et du diuron

(Figure 4).

Les herbicides et leurs sous-produits sont fréquemment retrouvés dans les eaux usées des pays
industrialisées (Figure 4). Dans les eaux usées européennes, I’AMPA est un composé omniprésent
dans les études ou il est recherché. Il est détecté dans 86 a 100 % des échantillons et quantifié entre

0,64 et 19 pg/L. Le glyphosate, composé parent de 'AMPA, est également présent (43 a 100 % de
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détection) mais dans des quantités nettement inférieures (0,3 — 1,1 pg/L) (Besnault et al., 2015;
Botta et al., 2009; Gardner et al., 2013; Zgheib et al., 2012). Ce constat est répété aux Etats Unis dans
une moindre mesure (Kolpin et al., 2006). Pour expliquer I'omniprésence de '’AMPA dans les eaux
résiduaires, il faut souligner que le glyphosate est le premier composé vendu en France, en poids de
substance active, puis le désherbage urbain au glyphosate, et enfin 'AMPA est un sous-produit et

une impureté des détergents a base de phosphonates, (Grandcoin et al., 2017).

Le diuron a été retrouvé dans les eaux francaises, espagnoles, suisses, autrichiennes, coréennes et
australiennes, a des concentrations comprises entre 0,07 — 0,37 pg/L. Les fréquences de détection du
diuron sont comprises entre 77 et 100 %, démontrant que ce composé représente une

contamination faible mais tres répandue (Campo et al., 2013; Rippy et al., 2017; Zgheib et al., 2012).

Espagne Royaume Uni (n=0) (Botta et al., 2009) Fr:::sc)e(z heib et al., 2012)

(n=24) (Kock-Schulmeyer et al., (n=24) (Gardner etal., 2013) (100%)Glyphosate: 15 g/t (IEB) (EONEIE €18 ¥

2013) (100%) Glyphosate: 0,85 pg/L (100%) AMPA:3,54pg/L (33D/)D5m.azmé- ‘o Sllg "

(13%) Déséthylatrazine: 0,025 pg/L (100%) AMPA: 4,0 pg/L (zon/n) Déséth \étraz’me-ufo 03 pg/L

(17%) Atrazine: 0,01 pg/L (n=32) (Besnault et al., . S y. N He

i ai 2015) (7%) Déséthylsimazine: <0,04 pg/L
- 9 N

(25%) Mecoprop: 0,01 pg/L (43%)Glyphosate: 0,3~ 0,9 (60;') \SOPF?;L{;’O!. [,]'03 ne/L

(29%) simazine: 0,07 pg/L ug/L igg/; Q\nnit\;oti\;‘gofé'odol63ug/;L

(4%) Alachlore: 0,03 pg/L (B0%) AMPA: 2,4-190g/L (93”/:) Glyphosate: 1 .11' ug/bng

Metolachlore: <LQ (93%) AMPA: 0,64 pg/L

(88%) Diuron: 0,09 pg/L

(n=31) (Campo et al., 2013)
(22%) Déséthylatrazine: 0,02 yig/L
(47%) Atrazine: 0,01 pg/L
(7%) Simazine: 0,05 pg/L
(33%) Metolachlore: 0,13 pg/L
(

(

Corée du sud

(n=15) (Guo etal., 2010)

Atrazine: 0,01 pg/L
\ Diuron: 0,08 ug/L

Mecoprop: 0,52 pg/L

Isoproturon: 0,03 pg/L

Terbutryne: 0,05 pg/L

77%) Diuron: 0,32 pg/L
77%) Isoproturon: 0,01 g,

Canada
(n=28) (Daneshvaret al.,
2012)

(67%) Déséthylatrazine: 0,01
pg/L

(100%) Atrazine: 0,012 pg/L
Cyanazine: -

(25%) Simazine: 0,06 pg/L

Etats-Unis
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(39%) Métolachlore: 0,5 ug/L (n=32) (Rippy etal., 2017)
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(n=51) (Kolpin et al., 2006) (n=25) (Margot et al., 2013) (n=45) (Clara etal., 2012) (n=60) (Wolfetal., 2013) MCPA: 0,09 pg/L

(17,5%) Glyphosate: 0,1 pg/L Diuron: 0,07 pg/L (100%) Diuron: 0,07 pg/L Simazine: <LQ 2,4-D:0,09 pg/L

(67,5%) AMPA: 0,7 ug/L MCPA: 0,3 pg/L Triclopyr: <LQ Simazine: 0,08 pug/L

(27,2%) Atrazine: 0,01 ug/L Atrazine: 0,01 pg/L Dicamba: <LQ, Triclopyr: 0,07 pg/L
Mecoprop: 0,5 ug/L (3%) Atrazine: 0,025 pg/L Dicamba: 0,06 pg/L
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Terbuthylazine: 0,05 pg/L Mecoprop: <LQ, Déséthylatrazine: <LQ
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0

Figure 4: Occurrence des biocides, herbicides et sous-produits dans les eaux usées. La fréquence de détection est
précisée lorsqu’elle est connue.

Comme la Figure 4 le suggere, la présence d’herbicides et de sous-produits dans les eaux usées est
une problématique quasi-spécifique aux pays développés, ou les infrastructures d’épuration sont la

norme, et ol l'usage des herbicides est un procédé répandu. Ceci n’exclut pas que les herbicides
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soient présents dans les eaux usées des pays ou l'assainissement n’est pas développé, mais le

manque de données empéche toute conclusion en ce sens.

1.2.3. Devenir des herbicides, biocides et leurs SPD dans la filiere de

traitement

Les stations d’épuration ne sont pas des installations destinées a I’élimination des micropolluants,
cependant certains auteurs ont rapporté I’élimination partielle d’herbicides et sous-produits au cours

des traitements classiques d’épuration (digestion par boues activées et clarification).

Les rendements d’élimination rapportés en traitements classiques sont donc faibles, comme le
démontrent les études successives de Martin Ruel et al. (2010) puis Martin Ruel et al. (2012) sur 7

stations d’épuration en France :

- Glyphosate, entre 0 et 30 %
- AMPAentre0et30 %

- Simazineentre 0 et 30 %

- Atrazinerentre 2 % et 30 %
- Isoproturon entre O et 30 %

- Diuronentre 18 % et 30 %

Margot et al. (2015) ont rédigé une revue de la littérature concernant I’élimination des herbicides et
sous-produits dans les eaux usées. Les données qu’ils ont recueillies confirment la tendance a une

faible élimination sans traitement tertiaire :

- Elimination typique de I'atrazine 23 % (Loos et al., 2013; Margot et al., 2013)
- AMPA 0 % (Gardner et al., 2013, 2012)

- Diuron 33 % (Loos et al., 2013; Singer et al., 2010)

- Glyphosate 30 % (Gardner et al., 2013, 2012)

- MCPA 28 % (Loos et al., 2013)

- Mecoprop 25 % (Margot et al., 2013; Singer et al., 2010)

- Terbuthylazine 24 % (Singer et al., 2010)

- Terbutryne 60 % (Margot et al., 2013; Singer et al., 2010)

D’autres auteurs confirment ponctuellement ces faibles rendements, 10 a 17 % d’abattement du

glyphosate avec un temps de contact de 72 h (Birsa et al., 2018). Campo et al. (2013), ont obtenu un
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abattement nul ou négatif pour de nombreux herbicides et sous-produits (atrazine déisopropyl et
déséthyl ; diuron ; isoproturon ; propazine ; terbuthylazine et hydroxy-terbuthylazine), et compris
entre 0 et 25% pour l'atrazine, le métolachlore, la simazine et le terbuméton (16 stations
d’épuration suivies par des bilans 24 h lors de deux campagnes en 2010 et 2011). Le benzotriazole est
I'un des rares herbicides qui soit éliminé par I'étape de digestion par les boues activées (62 - 66 % ;

Bourgin et al., 2018).

Au regard de la faiblesse des procédés classiques, les traitements tertiaires qui équipent certaines
stations d’épuration ont donné de bons résultats pour éliminer les herbicides. Les procédés les plus
fréquemment rencontrés sont basés sur I'oxydation avancée (ozonation, plus rarement photolyse)

ou I'adsorption des micropolluants (J. M. Choubert et al., 2011).

Certains auteurs ont réussi a recycler des déchets industriels pour éliminer le glyphosate dans les
eaux usées, comme c’est le cas de Ramrakhiani et al. (2019), qui ont adsorbé le glyphosate sur des
boues de tannerie, avec un rendement d’élimination de 26 a 92 % sur des eaux résiduaires
reconstituées. Sur le méme principe, Hu et al. (2011) ont réussi I'adsorption du glyphosate sur des
résidus industriels a base de boues issues du traitement de I'aluminium. Le procédé est efficace pour
éliminer 92 % de I’herbicide a pH acide (4,3) en présence de polymére Magnafloc LT25,
I"augmentation du pH décroit sensiblement Iefficacité de I’adsorption, pour atteindre 65 %
d’élimination a pH 9. Enfin d’aprés Birsa et al. (2018), I'utilisation de d’oxydes de céramiques dans
I'’étape de digestion biologique des boues augmente [|’élimination du glyphosate grace au
phénomeéne de sorption de |'herbicide sur les oxydes. Les auteurs n’ont pas pu déterminer si la
sorption facilitait la biodégradation du glyphosate ou si elle n’était qu’'un phénomeéne de stockage sur

les oxydes.

L’adsorption sur charbon actif est également un procédé efficace sur I'atrazine (>90 %), le diuron
(>90 %) méme avec un charbon agé (186 jours-32 m> d’eau par kg de charbon en grain), et dans une
moindre mesure ’AMPA, le glyphosate et I'isoproturon (Besnault et al., 2015).

Mailler et al. (2014) ont utilisé un lit de charbon fluidisé (CarboPlus®) pour traiter les effluents de
station d’épuration. lls ont ainsi éliminé entre 72 et 80 % de la charge totale en micropolluants, avec
une efficacité importante sur les herbicides: 55% d’élimination de I'atrazine; diuron 85 %;
isoproturon 62 %. Plus tard la méme technologie de lit de charbon fluidisé, associée a une étape
préliminaire de biofiltration, a pu éliminer plus de 60% de la charge totale en micropolluants, avec
des performances intéressantes pour les herbicides et sous-produits : AMPA 65-70 % ; diuron 85-

90 % ; glyphosate 100 %.
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L'ozonation des eaux usées traitées a démontré son efficacité sur une partie des herbicides d’apres
Choubert et al. (2012) dans leur revue des expérimentations menées a I'IRSTEA pour le projet
AMPERES (Analyse de micropolluants prioritaires et émergents dans les rejets et les eaux
superficielles). Besnault et al. (2015) ont pu ensuite démontrer que 'ozone seul a 5 g/m?® avec un
temps de contact de trois minutes oxyde de 30 a 70 % de I'atrazine et de '’AMPA, ainsi que plus de
90 % du diuron. Plus tard, Mathon, (2016) confirmera I'efficacité de I'ozone sur le diuron mais pas sur
|'atrazine (résultats non communiqués), en atteignant 68 a 98 % d’abattement du diuron dans les
eaux résiduaires.

La benzotriazole et le mecoprop répondent également a I'ozonation, surtout lorsqu’elle suit une
étape de digestion par boues activées, avec respectivement de 52 a 97 % et 56 a 91 % d’élimination

(Bourgin et al., 2018).

Les stations d’épuration sont parfois équipées de lagunes ou de zones de rejets végétalisées, ou I'eau
traitée séjourne entre 1 et 10 jours avant son rejet dans les cours d’eaux. Ces installations ont déja
montré une utilité dans le traitement des micropolluants (Schuehmacher et al., 2014). Durant la
période de séjour dans la lagune, la photolyse des micropolluants peut avoir lieu grace au
rayonnement solaire, comme c’est le cas pour la simazine, qui a une demi vie de 0,08 h en photolyse
directe, et l'isoproturon dont la demi vie est estimée a 2,5h (Mathon et al.,, 2016). D’autres
composés sont plus stables, comme le diuron qui a une demi-vie de 521 h dans les mémes

conditions.
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1.3. Etat des lieux des connaissances sur l'impact environnemental des

herbicides et SPD

1.3.1. Occurrence dans les ressources en eau

De nombreux programmes de surveillance de par le monde ont cherché a faire localement I’état des
lieux de la contamination en herbicides et parfois en sous-produits. De I'échelle internationale a la
Bretagne, cette partie présente les relevés d’occurrence dans les eaux de surface et souterraines

établis par les programmes de recherche et de surveillance institutionnelle.

Débutons par le célébre glyphosate, Battaglin et al. (2014) dans une vaste étude d’occurrence sur le
tout le territoire des Etats-Unis d’Amérique ont démontré I'omniprésence du glyphosate et de
’AMPA dans les eaux de surface. En effet, le glyphosate est détecté dans 53 % des 1508
rivieres/ruisseaux échantillonnés, 53 % des 318 fleuves, et seulement 6% des 1171 eaux
souterraines pour des concentrations médianes de 0,03 ; 0,03 et <0,02 pg/L respectivement. L'AMPA,
son sous-produit, est encore plus présent, avec 72 % de fréquence de détection dans les
rivieres/ruisseaux échantillonnés, 89 % des fleuves, et 14 % des eaux souterraines pour des
concentrations médianes de 0,20 ; 0,22 et <0,02 pg/L respectivement. En Argentine, dans un bassin
versant agricole, Aparicio et al. (2013) ont trouvé le glyphosate et I’AMPA dans seulement 12 et 15 %
respectivement des 132 échantillons collectés avec des concentrations moyennes de 0,1 et 0,04 pg/L
respectivement. Ces auteurs pointent néanmoins le stockage important du glyphosate et de 'AMPA

dans les sédiments des rivieres étudiées avec 66 et 89 % respectivement de fréquence de détection.

L'occurrence des composés de la famille des chloroacétamides et des triazines a été étudiée par
I'agence de protection de I'environnement aux USA (EPA, 2006). Jusqu’a 35 herbicides et sous-
produits ont été détectés dans les 12 ressources échantillonnées. Les sous-produits les plus
quantifiés et dans les plus grandes quantités sont : le métolachlore ESA (FD 67 % - Crediane 441 ng/L) ;
le métolachlore OXA (FD 92 % - Cpediane 61 ng/L); I'alachlore ESA (FD 17 % - Crediane 673 Ng/L);
I"acétochlore ESA (FD 25 % - Crnediane 560 ng/L) ; acétochlore OXA (FD 100 % - Crediane 57 Ng/L).

Les herbicides les plus fréquemment quantifiés sont I’atrazine (FD 100 %), la simazine (FD 92 %), le
métolachlore (FD 100 %), et I'alachlore (FD 67 %). Les concentrations médianes des herbicides sont
cependant nettement plus faibles que celles de leurs sous-produits, elles sont comprises entre 7 et

84 ng/L.

Dans un pays grand consommateur de pesticides qu’est la Chine, les herbicides sont omniprésents
dans les eaux de surface. C’est le constat que font Peng et al. (2018) dans le delta du fleuve Yangtze

(Chine). lls ont quantifié six herbicides et sous-produits dans tous les sites suivis malgré la grande
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dispersion spatiale des stations. Ces composés sont I'isoproturon, I'atrazine, I’hydroxyatrazine, la
terbutryne, le métolachlore et le diuron. Leurs concentrations moyennes respectives sont de
187 ng/L; 191 ng/L; 277 ng/L; 162 ng/L; 54 ng/L; 26 ng/L. L’étude ne suivait pas le glyphosate et
I’AMPA, peut-étre parce que l'atrazine est encore autorisée en Chine pour le désherbage des
cultures, mission que le glyphosate assure dans les contextes ou I’atrazine est interdite.

Dans les eaux souterraines de cette méme région, Kong et al. (2016) rapportent de relativement
faibles pollutions des eaux souterraines avec un maximum de 57 ng/L pour 'atrazine, 373 ng/L pour
le diuron 33 ng/L pour l'isoproturon. Le glyphosate et les sous-produits d’herbicides n’ont pas été

recherchés.

En Europe, le glyphosate et 'AMPA font aussi partie des principales molécules retrouvées dans les
ressources en eau. Une étude suisse a démontré que les eaux souterraines karstiques sont
vulnérables vis-a-vis du glyphosate, qui y est retrouvé en faibles quantités entre 0,01 et 0,03 pg/L; il
en va de méme pour ’AMPA quantifié entre 0,02 et 0,65 pg/L en fonction du site suivi (Poiger et al.,
2016). Cette méme étude compare les niveaux de contamination des eaux, il est supérieur pour les
eaux de surface, le glyphosate et ’AMPA étant détectés dans 93 et 95 % des échantillons prélevés.
Les concentrations sont également supérieures avec des concentrations moyennes de 0,11 et
0,20 pg/L respectivement.

Une étude pan-européenne de 2010 a classé les polluants organiques les plus retrouvés dans les
eaux souterraines, et les herbicides et leurs sous-produits y tiennent une place de choix : 4° Atrazine
(FD 56%; Concentration max 253 ng/L), 5° Déséthylatrazine (FD 55%; Cmax 487 ng/L), 7°
Déséthylterbutylazine (FD 49%; Cnax 266 ng/L), 9° Simazine (FD 43%; Cnsx 127 ng/L), 10°
Carbamazépine (FD 42%; Cmax 390 ng/L) (Loos et al., 2010). Il faut cependant signaler que le

glyphosate et 'AMPA n’ont pas été recherchés dans cette étude.

La situation en France est assez similaire a ce qui a pu étre observé de par le monde, a savoir que de
nombreux herbicides et sous-produits quantifiés dans les eaux de surfaces avec une contamination
moindre des ressources souterraines. Le Commissariat général au développement durable (2015), a
établi la liste des composés les plus retrouvés dans les cours d’eaux de 2009 a 2013. Par ordre de
fréquence de détection décroissante I'on trouve I’AMPA (SPD), le glyphosate (herbicide), I'atrazine
déséthyl (SPD), I’hydroxyatrazine (SPD), le métolachlore (herbicide), la déséthyl deisopropylatrazine
(SPD), le boscalid (fongicide), le chlortoluron (herbicide), I'isoproturon (herbicide), I'atrazine
(herbicide), la bentazone (herbicide), le métazachlore (herbicide), le diuron (herbicide puis biocide),

et enfin I'imidaclopride (insecticide).
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Les eaux souterraines sont globalement moins polluées, avec en 2014 une concentration totale
médiane de 2,02 ug/L toutes substances phytosanitaires confondues sur plus de 2000 stations

échantillonnées (https://www.data-pesticides.fr/). Ce sont les chloroacétamides et leurs sous-

produits (famille du métolachlore etc.) qui sont les polluants les plus abondants dans l'eau

souterraine.

Enfin la situation bretonne vis-a-vis des herbicides est trés bien suivie, grace a la présence de réseaux
de surveillances tels que CORPEP, et a un maillage fin du territoire par les DREAL. Toutes les données
de surveillance publiques sont centralisées par I'observatoire de I'eau en Bretagne, qui propose ainsi
des tableaux de bords interactifs accompagnés de  statistiques  descriptives

(http://www.observatoire-eau-bretagne.fr/Tableaux-de-bord-interactifs).

En 2017, c’est 'AMPA qui est la molécule la plus quantifiée dans les eaux de surface de la région
Bretagne (FD 76 %), puis I'atrazine déséthyl (FD 60 %), le glyphosate (FD 44 %), le métolachlore (FD
41 %) et I'hydroxyatrazine (FD 35 %). Toutes ces molécules sont des herbicides ou en sont issues.
Leurs concentrations moyennes respectives sont de : AMPA 0,45 pg/L ; atrazine déséthyl 0,02 pg/L;
glyphosate 0,19 pg/L; métolachlore 0,14 pg/L; hydroxyatrazine 0,03 ug/L. Comme le contexte
historique pouvait le laisser penser, les résidus d’atrazine, malgré leur présence réguliere, sont
présents en quantités inférieures aux composés encore sur le marché (glyphosate/métolachlore) ou

leurs sous-produits (AMPA).

L'observatoire de I'eau ne détaille pas les teneurs en pesticides dans les eaux souterraines mais
précise que les ressources bretonnes sont en bon état selon les criteres du SDAGE vis-a-vis des

pesticides.

1.3.2. Contribution des rejets de station d'épuration dans la

contamination d'un bassin versant

La présence d’herbicides et de leurs sous-produits dans les eaux résiduaires est un fait avéré par de
nombreuses études (voir 1.2.2). Les composés qui y sont détectés sont peu nombreux, car les
recherches ciblent principalement les molécules les plus vendues, ou dont le spectre d’utilisation
large en fait un candidat intéressant a étudier, comme c’est le cas du glyphosate ou de I'atrazine. La
contribution au flux de pollution en herbicides et sous-produits sortant des stations d’épuration est
un théme de recherche nouveau. Son exploration permet d’estimer les flux de pollution attribuables

aux différentes activités anthropiques, et donc d’agir sur les sources.
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Heeb et al. (2012) ont démontré dans une vaste étude autour de la mégapole Pékinoise, que les
exhaures de station d’épuration représentent une source non négligeable d’herbicides dans les eaux
de surface. En effet, les flux d’atrazine issus des stations d’épuration sont compris entre 0,3 et
3,4 kg/an (6 stations) tandis que les flux d’origine agricole sont compris entre 11,0 et 23,1 kg/an (2
affluents). Pour son sous-produit la déséthyl atrazine, les flux annuels sortant de station d’épuration
sont compris entre 0,7 et 1,8 kg/an contre 18 a 40 kg/an dans la riviére (agricole + urbain). Le flux de
diuron sortant des stations d’épuration est compris entre 1,0 et 1,8 kg/an contre 21 kg/an dans la

riviere.

En Espagne, Kock-Schulmeyer et al. (2011) ont estimé I'impact d’un effluent de station d’épuration
sur la qualité de I'’eau d’un cours d’eau. Parmi les 131 composés étudiés, 8 herbicides ont été suivis :
atrazine, diuron, isoproturon, simazine, terbuthylazine, 2,4-D, mecoprop et propanil. Les auteurs ont
choisi d’exprimer les flux en pourcentage et de comparer I'exhaure de station avec le cours d’eau en
amont (Figure 5). Le diuron, le 2,4-D, la terbuthylazine et le mecoprop sont majoritairement issus de
I’effluent, avec plus de 80 % du flux total. En revanche, I'isoproturon et le propanil sont issus a 100 %
et 80 % respectivement de la lixiviation des sols et sont présents dans le cours d’eau avant la station

d’épuration.
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Figure 5 : Contribution relative d’un effluent de station d’épuration dans la riviere Llobregat (Espagne). Adapté de Kock-
Schulmeyer et al. (2011).

Lorsque I'on s’intéresse au glyphosate et a 'AMPA, de nombreux auteurs ont démontré que les eaux
résiduaires en sont une source majeure, particulierement dans le contexte frangais ou le recours aux
OGM tolérant le glyphosate est interdit, contrairement aux pratiques nord-américaines (Van

Stempvoort et al., 2014).
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Blanchoud et al. (2007) ont calculé que I'export annuel de glyphosate dans le bassin de la Marne
(France) est de 134 kg/an, et qu’il est exporté via les stations d’épuration et les eaux pluviales (sans
distinction). Toujours en région parisienne Botta et al. (2009) ont ensuite démontré que les
applications non-agricoles du glyphosate représentent le contributeur majeur au flux d’herbicide
dans les cours d’eau. Deux cas de figures ont été décrits: lors des évenements pluvieux, le
glyphosate passe par les réservoirs d’orage et est exporté directement vers les riviéres sans passer
par la station d’épuration. Lors des périodes seches, il est retrouvé en faible quantités dans les eaux
usées brutes (quelques pg/L). Hanke et al. (2010) confirment ce constat et insistent sur le fait que
I’occurrence du glyphosate dans les cours d’eau ne peut étre expliqué par les seuls lessivages de sols
agricoles. Selon eux, lors des événements pluvieux, la somme des apports venus de la station
d’épuration, des réservoirs d’orage et des réseaux séparatifs d’égouts contribuent pour 60 % a la

charge totale en glyphosate dans la riviére suisse étudiée.

Pour 'AMPA, le comportement dans les eaux résiduaires est sensiblement différent. L’AMPA est
retrouvé dans les eaux pluviales, les eaux usées brutes et traitées, avec une prépondérance dans les
eaux brutes. Les concentrations d’AMPA augmentent dans les effluents bruts aux heures d’activités
domestiques, ce qui relie 'AMPA aux détergents. Toujours selon Botta et al. (2009), la plus grande
partie de ’AMPA n’est pas éliminée par la station d’épuration et va vers le cours d’eau récepteur.
Puis, des résultats similaires ont été obtenus par Poiger et al. (2016), qui ont suivi les rejets d’une
station d’épuration desservant 32 000 habitants entre 2006 et 2013. En analysant 186 échantillons
d’eaux résiduaires, ils ont démontré que la station avait un impact significatif (20 a 90 % de la charge
total) sur la concentration en glyphosate et en AMPA du cours d’eau récepteur dans 58 % des

situations analysées.
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1.4. Traitements des herbicides/biocides et SPD pour la production d’eau

potable

1.4.1. Généralités sur les filieres de traitements (eau de surface et eau

souterraine)

Les eaux de surface et les eaux souterraines présentent des caractéristiques de composition et de
pollution variables, ainsi qu’un environnement typique (sols, activités anthropiques...). Les filieres de

traitement de I'’eau sont donc localement adaptées a chaque ressource.

Les traitements peuvent étre classés en deux catégories: les procédés physiques d’élimination

(rétention), et les procédés de transformation (dégradation).

De maniére non exhaustive, les procédés d’élimination par rétention sont la clarification
(coagulation-floculation), la filtration sur sable, I'adsorption sur charbon actif en grain ou en poudre
et la filtration membranaire. Les procédés d’élimination par dégradation sont l'ozonation, la
chloration, la photolyse par le rayonnement UV, et les procédés d’oxydation avancée (procédés

Fenton, oxydation catalytique...) (Figure 6).

Légende:
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Figure 6: Procédés de traitement de I'eau typiques, en fonction de la ressource. Adaptée de Mompelat (2011). COT :
carbone organique total ; O3 : ozone ; KMnO4 : permanganate de potassium
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L’étape de pré-oxydation permet d’éliminer, dans les eaux de surface, une partie de la turbidité, de la
couleur, de la matiére organique ainsi que des microalgues, de I'ammonium, puis d’améliorer
I'efficacité de I'étape de clarification qui suit. Lorsque la pré-oxydation est appliquée sur une eau

souterraine, I'objet principal est I’élimination du fer ou du manganese (Degrémont, 2005).

L’étape de clarification (coagulation-floculation) permet I'abattement du carbone organique total qui
est présent en grande quantité dans les eaux de surface (2 a 10 mg/L Ghoochani et al., 2013;
Thurman, 1985), ainsi que la diminution de la concentration en particules et matiéres en suspension.
Cette étape élimine également les composés adsorbables sur la matiere organique, dont 'AMPA et le

glyphosate (Anjou Recherche, 2007; Gasperi et al., 2012).

La filtration sur sable permet de parfaire I'élimination des particules, de fixer les microorganismes
nécessaires a compléter la nitrification (élimination de 'ammonium). Ce procédé n’est pas destiné a
I’élimination des micropolluants (Legube, 2015). Cependant, Verstraeten et al. (2002) rapportent que
la filtration sur sable peut avoir un effet positif sur I’élimination des triazines, chloroacétamides

(herbicides) et de leurs sous-produits.

Puis, l'ozonation (ou inter-ozonation) des eaux ayant été filtrées sur sable est fréquemment
employée sur les eaux de surface, pour I'élimination des nitrites, du fer, du manganese, la
désinfection, ainsi que la modification de la matiere organique résiduelle. Ceci réduit le potentiel de
formation de sous-produits de chloration (Li et al. 2017 ; Legube, 2015). Enfin, I'0zonation permet
I’oxydation partielle a totale des micropolluants organiques (pesticides, résidus pharmaceutiques...),

conduisant a la réduction de leur toxicité (Brunner et al., 2019).

L'adsorption sur charbon actif est un traitement dit d’affinage, permettant I'élimination des
micropolluants a I'état de trace (Jonsson et al., 2013; Kovalova et al., 2013; Mailler et al., 2014), et
des matiéres organiques réfractaires a la clarification/oxydation (Oriol et al., 2013). Le charbon actif

permet également I'amélioration des qualités organoleptiques de I'eau.

La filtration membranaire en affinage, microfiltration (500 um), ultrafiltration (200 um) et
nanofiltration (0,01 — 0,001 um), sont des procédés utilisés en traitement des eaux douces. Il s’agit
de filtrations a treés bas seuil de coupure, retenant les composés organiques (Radjenovi¢ et al., 2008),
minéraux, et les micro-organismes (Giorno et al., 2015). En France d’aprés Legube (2015),

I"ultrafiltration est appliquée sur 40 a 50 % des eaux souterraines.
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Enfin la désinfection des eaux traitées est obligatoire en France (JORF, 2007a), pour assurer

I'innocuité de I'eau jusqu’au consommateur.

1.4.2. Performances des filieres actuelles pour 1'élimination des

herbicides et SPD

Cette partie présente I'efficacité des traitements de potabilisation vis-a-vis des herbicides et de leurs
sous-produits. Les performances d’élimination, rapportées par les chercheurs et les institutions, sont
décrites a travers les traitements classiques tels que I'ozonation, I'adsorption sur charbon actif, et la
clarification, mais également a travers des procédés moins répandus tels que les procédés

d’oxydation avancée, souvent expérimentaux.

1.4.2.1. Clarification

La clarification n’est pas un procédé de traitement ayant pour objet I’élimination des herbicides et de
leurs sous-produits. Cependant plusieurs auteurs rapportent une élimination partielle lors de I'étape
de clarification. Le composé le mieux éliminé est le glyphosate, avec 46 a 98 % d’abattement selon
les auteurs et les conditions. Le glyphosate forme des sels insolubles lors de I'ajout de chlorure
ferrique dans les eaux (Mohsen Nourouzi et al., 2012), il est également adsorbable sur la matiére
organique susceptible de sédimenter lors de la clarification (Candela et al., 2010; Kjeer et al., 2011a).
Les chloroacétamides et les sulfonylurées sont trés peu éliminés en clarification (<10 %), ce qui peut
étre expliqué par leurs caractéristiques hydrophiles ou leur forme ionisée dans les eaux (Meffe and

de Bustamante, 2014; Stackelberg et al., 2007).

Tableau 6 : Efficacité des traitements en clarification, vis-a-vis des herbicides et leurs sous-produits.

2,4-D 40-60 % (Nam et al., 2014)

Chlorsulfuron

Metsulfuron-methyl

Chlorimuron-ethyl <10% (Wang et al., 2015)
Halosulfuron-methyl

Triflusulfuron-methyl

89-98 % (Silva et al., 2018)
Glyphosate

46-67% (Mohsen Nourouzi et al., 2012)
Metolachlor 25-75 % (Stackelberg et al., 2007)
Alachlore, métolachlore, acétochlore, et leurs sous-produits <10% (Hladik et al., 2005)
Atrazine 32%
Metribuzine 41% (Shabeer et al., 2014)
Pendimethaline 18%
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1.4.2.2. Procédés d’oxydation

Les procédés d’oxydation consistent a attaquer chimiquement ou physiquement les molécules a
éliminer. Ces procédés sont particulierement adaptés pour I'élimination des herbicides et, plus
généralement, des micropolluants organiques (Mathon, 2016). Les techniques existantes sont

séparées en deux catégories :

- les procédés d’oxydation « avancée », basés sur des combinaisons de techniques, incluant les
procédés d’oxydation chimique en phase homogéne (Fenton, peroxonation), les procédés
photocatalytiques en phase homogéne (H,0,/UV, 0s;/UV, Fenton/H,0,/UV) et hétérogéne
(UV/TiO,), les procédés d’oxydation sonochimique (a base d’ultrasons), les procédés
d’oxydation électrochimique (oxydation anodique directe ou indirecte) (Zaviska et al., 2009).

- les procédés d’oxydation « classiques », incluant les autres traitements oxydants, tels que

I’ozonation, la chloration, la photolyse par les UV...

Le Tableau 7 présente l'efficacité des procédés d’oxydation avancée quant a I'élimination des
herbicides et de leurs sous-produits. Les herbicides de tous types sont étudiés mais les seuls sous-
produits étudiés sont I'AMPA, la déséthylatrazine, déséthyl-deisopropylatrazine, et la 3,4-

dichloroaniline.

Les rendements d’abattement pour les procédés de peroxonation (Os/H,0,) sur les herbicides de
tous types sont élevés (70 — 100 %), sauf pour l'isoproturon (5 %) (Ormad et al., 2010). Dans les
mémes conditions, |'efficacité est moindre sur les sous-produits, avec 10 % d’élimination pour la
déséthylatrazine et 45 % pour la 3,4-dichloroaniline (Ormad et al., 2010) ; seul 'AMPA est éliminé

entre 85 et 97 % par la peroxonation (Jonsson et al., 2013).

Les procédés de photocatalyse en traitement de I'eau sont fréquemment basés sur I'usage d’un
catalyseur a base de dioxyde de titane (TiO,) car ce matériau est inerte, peu colteux et compatible
avec les photons solaires (Zaviska et al., 2009). Le catalyseur est photo-excité par les UV, et forme
ainsi des sites électro-donneurs ou électro-accepteurs, sur lesquels les molécules d’eau peuvent étre
réduites ou oxydées pour former des espéeces radicalaires. Ce sont ensuite les espéces radicalaires
qui vont oxyder les micropolluants présents dans I'eau (Hoigne and Bader, 1983; Mathon et al.,
2016). Les rendements d’abattement des procédés de photocatalyse sont élevés (60 — 100 %) sur

toutes les familles d’herbicides, sauf sur le métazachlore (21 %) (Solis et al., 2017).
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Les procédés mélant la catalyse sans excitation par rayonnement (TiO,), et espéce oxydante (O; ou
H,0,) présentent des rendements d’abattement moins satisfaisants, particulierement lorsque I'ozone

est utilisé avec le dioxyde de titane (10 a 40 % d’élimination) (Ormad et al., 2010).

La photolyse peut étre combinée avec une espéce oxydante (UV/O; ou UV H,0,). L’abattement est
important pour des molécules telles que le diuron (70 - 99 % ; Besnault et al., 2015; Solis et al., 2016),
la carbétamide (100 %; Mansour et al., 1992), et le mécoprop (100%; Solis et al., 2016).
L'abattement est modéré pour I'atrazine (30 - 70 % ; Besnault et al., 2015) et son sous-produit la
déséthyl-deisopropylatrazine (50 % ; Sichel et al., 2011), ainsi que pour le glyphosate (30 — 80 % ;
Besnault et al., 2015; Vidal et al., 2015) et FAMPA (30 — 70 % ; Besnault et al., 2015). L’herbicide

bentazone en revanche n’est que peu dégradé par le traitement UV/H,0, (9 % ; Mir et al., 2014).

Enfin, le procédé Fenton est un mode d’oxydation radicalaire consistant a initier des réactions de
décomposition du peroxyde d’hydrogéne (H,0,) par des sels métalliques (en général a base de Fer),
pour créer des especes radicalaires trés réactives vis-a-vis des micropolluants organiques (Lin and Lo,
1997). Le procédé Fenton a été décliné sous de nombreuses formes, avec des couplages a
I’électrochimie et a la photolyse. Les performances des procédés Fenton sont remarquables pour
I’élimination de tous types d’herbicides (Tableau 7). Les chloroacétamides sont éliminés avec plus de
90 % d’efficacité (Fu et al., 2019; Lizama-Bahena et al., 2015; Souza et al., 2013). Le glyphosate est
entierement éliminé par le procédé photo-Fenton (Souza et al., 2013), tandis que les herbicides type-
phénoxy sont moins bien traités (60 — 100 % ; Jiménez et al., 2011; MacAdam and Parsons, 2009;
Sanchis et al., 2013; Seck et al., 2012). L’atrazine est éliminée par le procédé Fenton seul (90 —
100 % ; Barreiro et al., 2007; Lizama-Bahena et al., 2015), il n’est donc pas surprenant que I’atrazine
et la bentazone soient aussi éliminées par le procédé électro-Fenton (> 90 % ; Barreiro et al., 2007).

La simazine dans des conditions similaires n’est que peu dégradée (32 % ; Catalkaya and Kargi, 2009).
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Tableau 7 : Efficacité des traitements en procédés d’oxydation avancé, vis-a-vis des herbicides et de leurs sous-produits.

Famille Composé Abattement (%) Procédé d'oxydation avancée
Chloroacétamides Acétochlore 100" 03/H,0,
91° Photo-Fenton
95 -99° UV/TiO,
Chloroacétamides Alachlore >99° 03/H,0,
10° 0,/TiO,
>90' Fenton
>90' Electro-Fenton
>90' Peroxi-coagulation
>90' Photoperoxy-coagulation

SPD Hydroxyalachlore

Chloroacétamides Meétazachlore 21 UV/TiO,

SPD Metolachlore ESA/OXA

Triazoles Amitrole

SPD AMPA 85-97° 03/H,0,
>90°
30-70° UV/H,0,
<30° UV/0,

Phénoxy Mecoprop 60 - 80" Fenton
>90"
100"
100°
100" UV/H,0,
100° Photo-Fenton
100° UV/Tio,
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(Di/Tri)-azines Atrazine 70 -90° 05/H,0,
>90° UV/H,0,
30 - 70° UVv/0,
> 958 Electro-oxidation (Ti/IrO,)
SPD DEA (déséthylatrazine) 15° 0,/TiO,
10°. 03/H,0,
100° H,0,/TiO,
SPD DEDIA (desethyl-deisopropylatrazine) 50" UV/H,0,
SPD DIA (deisopropylatrazine)
SPD Hydroxyatrazine
(Di/Tri)-azines Bentazone 9g" UV/H,0,
60° UV/TiO,
93¢ H,0,/TiO,
(Di/Tri)-azines Chloridazone
(Di/Tri)-azines Simazine 10° 0,/TiO,
15 05/H,0,
(Di/Tri)-azines Propazine 15 0,/TiO,
10° 03/H,0,
Phénylurées Diuron >90° 0,/H,0,
15 05/TiO,
>90° UV/H,0,
70 - 90° UV/0,
> 99"
>90" Photocatalyse
SPD 3,4-DCA 40* 05/TiO,
45’ 03/H,0,
SPD DCPMU
Phénylurées Isoproturon 15° 0,/TiO,
5 05/H,0,
>90" Photocatalyse
Carbamates Carbetamide 100° UV/H,0,
100° UV/TiO,
Benzofuranes Ethofumesate 70¢ UVv/TiO,

Notes : SPD : sous-produit de dégradation ; a (J6nsson et al., 2013) ; b (Hladik et al., 2005) ; ¢ (Besnault et al., 2015) ; d (Vidal
et al., 2015) ; e (Brosillon et al., 2006) ; f (Lizama-Bahena et al., 2015) ; g (Zaviska et al., 2009) ; h (Barreiro et al., 2007) ;
i (Oturan et al., 2012) ; j (Huston and Pignatello, 1999) ; k (Sakkas et al., 2004) ; | (Souza et al., 2013) ; m (Echavia et al.,
2009) ; n (Jiménez et al., 2011) ; o (Seck et al., 2012) ; p (Fu et al., 2019) ; q (H. Yang et al., 2015) ; r (Kene and Kurnik, 2004) ;
s (Z. Liu et al., 2018) ; t (Liu et al., 2017) ; u (Sanchis et al., 2013) ; v (MacAdam and Parsons, 2009) ; w (Fenoll et al., 2013) ;
x (Solis et al., 2016) ; y (Sichel et al., 2011) ; z (Ormad et al., 2010) ; a’ (Martinez et al., 2016) ; b’ (Pefiuela and Barceld,
2000) ; ¢’ (Mansour et al., 1992) ; d’ (Solis et al., 2017) ; e’ (Catalkaya and Kargi, 2009) ; f (Abdessalem et al., 2008) ; g’ (Mir

et al.,, 2014).
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Dans les procédés d’oxydation « classiques », seule I'ozonation des micropolluants est largement
étudiée, car la chloration s’est montrée inefficace sur de nombreux composés (abattement < 10 %),
tels que l'acétochlore, I’hydroxyacétochlore, I'alachlore, la 2,4-D, et I'atrazine (Hladik et al., 2005;
Nam et al., 2014). Seuls le glyphosate et 'AMPA sont efficacement éliminés par la chloration a dose

réelle du traitement de I'eau (Brosillon et al., 2006).

Le Tableau 8 présente I'efficacité des traitements d’ozonation vis-a-vis des herbicides et de leurs
sous-produits (les conditions réactionnelles sont comparables). Les chloroacétamides sont
fréquemment éliminés entre 50 et 70 % de la concentration initiale par I'ozonation simple. La
présence de cycles aromatiques, d’amines et de doubles liaisons dans cette famille explique
I'efficacité de I'ozonation (Hoigne and Bader, 1983). Un rendement d’élimination de 70 a 100 % est
rapporté pour les phosphonates et les phénylurées, parmi lesquelles on retrouve le glyphosate, le

diuron, l'isoproturon et leurs sous-produits.

Parmi les composés sensibles a I'ozonation, I'on retrouve la carbétamide (60 -80 % d’élimination), les
diazines bentazone (>92 % d’élimination) et chloridazone (85 -93 % d’élimination), la MCPA (86 -
88 % d’élimination) (Boucherie et al., 2010). L'éthofumésate (26 - 65 % d’élimination), le mécoprop
(60 — 71 % d’élimination), la 2,4-D (20 — 21 % d’élimination) (Boucherie et al., 2010; Margot et al.,
2013). Les triazines présentent de moins bons abattements pour I'ozonation simple : I'atrazine est
éliminée entre 15 et 50 %, la propazine entre 0 et 50 %, et la simazine a 65 %. Les sous-produits de
I’atrazine sont également peu éliminés par I'ozonation simple, avec 0 — 55 % d’abattement pour la
DEA et la DEDIA, 6 — 20 % pour la DIA et 19 — 27 % pour I’ hydroxyatrazine (Boucherie et al., 2010;
Ormad et al., 2010, 2008).
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Tableau 8 : Efficacité des traitements en procédés d’ozonation, vis-a-vis des herbicides et de leurs sous-produits

a
Chloroacétamides Acétochlore 506-1Zl
SPD Hydroxyacétochlore 69°
34 -88°
Chloroacétamides Alachlore 63°
70°
SPD Alachlore ESA/OXA 79"
SPD Hydroxyalachlore 70°
SPD Dimétachlore 50 - 73°
Chloroacétamides Métazachlore 46 - 85°
50 - 63°
Chloroacétamides Metolachlore 60°
70°
SPD Metolachlore ESA/OXA 79"
SPD Hydroxymétolachlore 67°
Triazoles Amitrole >91°
>91°
Phosphonates Glyphosate > 99°
> 88°
SPD AMPA > 99°
Phénoxy MCPA 86 - 88°
, >67°
Phénoxy Mecoprop 60-71"
Phénoxy 2,4-D 20-21°

Triazines Atrazine 19 - 38% 15 -285 50°
Oa
SPD DEA (déséthylatrazine) 55
DEDIA (desethyl 0
SPD . . c
deisopropylatrazine) 55
SPD DIA (deisopropylatrazine) 06 - 20°
SPD Hydroxyatrazine 19-27°
Diazines Bentazone >92°
Diazines Chloridazone 85-93°
Triazines Simazine 65°
L ) 0-30°
Triazines Propazine 50¢
Phénylurées Diuron >96%; 25 - 355 73" 75°
SPD 3,4-DCA 85°
SPD DCPMU >77°
Phénylurées Isoproturon >96°
Carbamates Carbetamide 69 - 80°
Benzofuranes Ethofumesate 26 - 65°

Notes : SPD : sous-produit de dégradation ; a (Boucherie et al., 2010); b (Hladik et al., 2005); ¢ (Ormad et al., 2008); d (Ormad et al., 2010); e (J6nsson et al., 2013); f (Margot et al., 2013); g (Chu
et al., 2004); h (Verstraeten et al., 2002).
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1.4.2.3. Adsorption sur charbon actif

L'adsorption sur charbon actif est un traitement qui permet la rétention des composés organiques
sur le filtre de charbon. Deux types de charbon peuvent étre utilisés : le charbon en grain avec des
caractéristiques comparables au sable (filtration sur sable), une taille de 0,6 a 0,8 mm et une densité
de 0,35 a 0,50 ; ou en poudre, avec une taille nettement plus faible, comprise entre 6 et 50 um, qui
est utilisé sous forme de suspension (Legube, 2015). L’adsorption sur charbon actif est désormais

présente sur la plupart des unités de production d’eau potable.

Le Tableau 9 présente I'efficacité des traitements en adsorption sur charbon actif, indistinctement

des matériaux utilisés et de leur qualité.

Tableau 9 : Efficacité des traitements en adsorption sur charbon actif, vis-a-vis des herbicides et de leurs sous-produits

Chloroacétamides Acétochlore 37-60° (Di/Tri)-azines Atrazine 20310
SPD Hydroxyacétochlore - SPD DEA (déséthylatrazine) 40
e
Chloroacétamides Alachlore 45- ?7 SPD PEDIA (desethYI- -
75 deisopropylatrazine)
SPD Alachlore ESA 24 - 378 SPD . DIA . =
(deisopropylatrazine)
SPD Alachlore OXA 35-41°8 SPD Hydroxyatrazine 80-90™
SPD Hydroxyalachlore - Diazines Bentazone 82"
SPD Dimétachlore - Diazines Chloridazone -
C
Chloroacétamides Métazachlore 97" Triazines Simazine 7055?0
SPD Melzztsa:;\cc)?(lzre - Triazines Propazine 55'
o 100° . ; . >90°
Chloroacétamides Metolachlore 30-85° Phénylurées Diuron 61-97°
SPD Metolachlore ESA 31-41% SPD 3,4-DCA 70
SPD Metolachlore OXA 27 - 458 SPD DCPMU -
C
SPD Hydroxymétolachlore - Phénylurées Isoproturon 3; ?gze
. : 20-25"
Triazoles Amitrole 13-37° Benzofuranes Ethofumesate -
Phosphonates Glyphosate 0-22° Phénoxy MCPA 45-72%
SPD AMPA 0-31° Phénoxy Mecoprop 80'
Carbamates Carbetamide - Phénoxy 2,4-D 63

Notes : SPD : sous-produit de dégradation ; a (Stackelberg et al., 2007); b (Jonsson et al., 2013); ¢ (Besnault et al., 2015);
d (Shabeer et al., 2014); e (Vanraes et al., 2017); f (Ma et al., 2018); g (Gustafson et al., 2003); h (Pérez et al., 2017); i (Bonvin
et al,, 2016); j (Taktak et al., 2015); k (Gimeno et al., 2003); | (Ormad et al., 2008); m (Roche and De Traversay, 2002);
n (Moreno-Castilla et al., 2011); o (L6pez-Ram6én et al., 2007).
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D’apres Jonsson et al. (2013), le glyphosate et '’AMPA sont peu adsorbés sur le charbon actif, avec
des abattements maximums de 22 et 31 % respectivement. Ce constat porte peu a conséquences, car
le glyphosate et I’AMPA sont efficacement éliminés en clarification et en ozonation qui adviennent
avant le traitement d’adsorption, mais ils sont aussi éliminés par la chloration (en désinfection),

prenant place apres la filtration sur charbon actif (voir Figure 6 pour la filiere typique de traitement).

Dans le cas des chloroacétamides, les performances du charbon actif sont trés variables (24 a 100 %
d’abattement), en fonction de la molécule, du temps contact et de la quantité de charbon utilisée par
m* d’eau a traiter. Cependant, I'abattement des herbicides (alachlore, acétochlore, métazachlore,

métolachlore) est sensiblement meilleur que celui des sous-produits (formes ESA et OXA).

Les herbicides de la famille des azines présentent des abattements compris entre 55 et 100 %.
L’herbicide simazine est éliminé selon les études entre 55 et 90 % par le charbon actif (Besnault et

al., 2015; Ormad et al., 2008), la bentazone 82 %, I'atrazine de 70 a 100 %, la propazine 55 %.

Le diuron ainsi que son sous-produit la 3,4-DCA sont efficacement éliminés par le charbon actif (60-
97 %), tandis que l'isoproturon ayant des fonctions similaires n’est que peu adsorbé sur charbon

(Besnault et al., 2015; Vanraes et al., 2017).

Le nombre d’études prenant en compte |'adsorption des sous-produits de tous types est tres limité,
expliquant en partie les mauvaises performances d’élimination par le manque d’expérience. C'est
d’ailleurs le constat général de cette partie 1.4.2, si les procédés de traitement des herbicides sont
maitrisés et efficaces, le traitement des sous-produits est, quant a lui, a la fois mal connu et peu

performant a quelques exceptions pres.
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1.5. Etat des lieux des connaissances sur l'impact sanitaire des

herbicides/biocides et SPD

L'impact des herbicides est un probleme mondial, I’exposition humaine peut étre environnementale

ou professionnelle et avoir lieu par ingestion, inhalation ou contact dermique (Wozniak et al., 2018).

1.5.1. Occurrence dans les eaux potables

Malgré les nombreux traitements existants et leur efficacité, les herbicides et leurs sous-produits
sont retrouvés dans la plupart des eaux de consommation humaine dans les pays ou ils sont

surveillés.

Le Tableau 10 présente une image non exhaustive des concentrations en herbicides et sous-produits
dans les eaux potables a I'’échelle mondiale. Certains pays comme les USA proposent régulierement
des bilans de la qualité de I'eau potable vis-a-vis des micropolluants organiques par famille, mais ce
n’est pas une pratique répandue. C’est pourquoi ce sont principalement des recherches scientifiques

ponctuelles qui sont citées par la suite.

Les molécules les plus fréquemment retrouvées sont I'alachlore (67-90 % des eaux analysées),
I’atrazine (0-100 %) et ses sous-produits (58-100 %), la simazine (2-100%), le métolachlore (35-100 %)
et ses sous-produits (0-92 %), avec des grandes différences en fonction du contexte de la ressource

et du traitement.

Les herbicides et leurs sous-produits sont quantifiés dans les eaux potables dans une gamme de
concentrations allant du nanogramme par litre jusqu’a plusieurs microgrammes par litre dans de

rares cas (atrazine-USA ; EPA, 2006).

Tableau 10 : Occurrence des herbicides et sous-produits dans les eaux potables de par le monde

2,4-D Pays- Bas nd nd 0,11°
Croatie 252 32 0,12°
Acétochlore <
USA 129 9 0,41
129 90 0,04°
Alachlore USA " 67 0,001°
83 0,002°
17 C,o = 0,74°
Alachlore ESA USA 12 3
17 Crax = 0,62
75 0,04°
Alachlore OXA USA 12 d
92 0,06

42




Etat de I'art - contexte

25 0 0,15°
129 100 3,97°
USA 100 0,08°
12 )
100 0,78
. 20 91 0,03’
Atrazine
Afrique du Sud 36 61 0-0,18°
Croatie 252 84 0,005 - 0,07°
Chine nd nd Cpoe = 0,04"
- 10 10 Coax = 0,09'
Brésil i
48 48 0,02
Pays- Bas nd nd 0,28°
Bentazone 10 <LO~i
Brésil '
48 0,03’
129 92 0,33°
Cyanazine USA 50 0,004°
12 .
17 nd
. 92 0,019°
Desethyl Atrazine USA 12 d
100 0,78
Déi | atrazi USA 12 >8 ghoy
elsopro atrazine
propy 100 0,14°
Pays- Bas nd nd 0,08°
Diuron 10 10 Crox=0,1'
Brésil )
48 33 0,20’
Glyphosate Pays- Bas nd nd 0,46°
Pays- Bas nd nd 0,02°
Isoproturon - A
Chine nd nd Cmax = 0,02
Linuron USA 20 17 0,006
25 0 0,09°
129 100 1,73¢
USA 12 100 0,01°
Métolachlore 12 100 0,16°
20 35 0,02"
Croatie 252 54 0,004 - 0,02
Chine nd nd Crnax = 0,03"
" 67 0,14°
Métolachlore ESA USA 92 0,59°
34 0 <L *
92 0,05°
Métolachlore OXA USA 12 d
92 0,11
92 0,006
USA 12 5
- 100 0,039
Simazine - n
Chine nd nd Cmax = 0,04
Brésil 48 2 <LQ’
Afrique du Sud 36 89 0-0,218
Terbuthylazine B
Croatie 252 46 0,004 - 0,02

Note: a (Schriks et al., 2010); b (Fingler et al., 2017) ; ¢ (EPA, 2006) ; d (Hladik et al., 2008) ; e (Glassmeyer et al.,
2017) ; f (Snyder, 2008) ; g (Odendaal et al., 2015) ; h (Xu et al., 2018) ; i (Caldas et al., 2013) ; j (Caldas et al.,
2019) ; k (Cheng et al., 2010). nd : non défini ou non communiqué par les auteurs.
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Concernant la France, '’ANSES a publié une étude d’occurrence des sous-produits de pesticides les
plus fréquemment quantifiés dans I'eau potable en 2014-2015 (ANSES, 2019). Les dix composés a
I'origine de dépassements de la norme sanitaire (0,1 pug/L) sont tous issus d’herbicides (Tableau 11).
Ce sont également les composés les plus fréqguemment détectés, a savoir les sous-produits de

I'atrazine, du métolachlore, du métazachlore, de I'acétochlore, du glyphosate, et du terbuméton.

Tableau 11 : Occurrence des métabolites de pesticides quantifiés dans les EDCH en 2014-2015, données SISE-Eaux.
Adapté de ANSES (2019).

- Nombre de Fréquence de Cmax
MEDOIe ronilyses quantifcations auantiication S0 s MeNtS dépassement en
D”é‘(“g‘;‘)’az‘“e 19 985 5194 2599 % 889 445% 1,000
Dﬁﬂﬁ:fgggﬁ‘;’* 10542 959 9,10 % 435 413% 2400
Métolachlore ESA 1228 387 31,51% 243 1979% 3,600
2,6 dichlorobenzamide 12 739 691 5,42 % 108 085% 1,100
Deséthyl-terbuméton 13 237 438 331% 41 031% 0,600
Métolachlore OXA 1225 54 441 % 22 180% 1,500
Deséthyi-terbuthylazine 17 081 447 2,62 % 19 011% 0227
Alachlore ESA 1202 62 5,16 % 19 158% 0930
AMPA 14779 84 0,57 % 14 009% 0620
Métazachlore ESA 1174 20 1,70 % 14 1,19 % 0,240
2-hydroxy-atrazine 14 323 1120 7.82% 13 009% 0520
Desméthyinorflurazon 7 604 53 0,70 % 10 013% 0,430
Déi”p’fghﬂft’aﬂne 19533 671 3,44 % ) 005% 0,140
Hydroxy simazine 9883 10 0,10 % 3 0,03 % 0,250
Acétochlore ESA 438 5 1,14 % 3 0,68 % 0,479
Acétochlore OXA 437 1 0,23 % 1 023% 0,130
Alachlore OXA 1203 1 0,08 % 1 008% 0,320
Hydroxy-terbuthylazine 10 379 306 2,95 % 0 . 0,079
Deséthyl-2-hydroxy- 4 g5 36 073 % 0 - 0,069
atrazine i ;
1"3';‘:',12;'1";,’;?3:"")' 10 841 11 0,10 % 0 . 0,067
Métazachlore OXA 1173 3 0,26 % 0 - 0,055
Def:i’&i:i?;g"y‘ 3697 3 0,08 % 0 - 0,027
Sulfoxyde d'aldicarbe 5 024 3 0,06 % 0 2 0,013
Aldicarbe sulfoné 5748 2 0,03 % 0 - 0,032
1-(3,4-dichlorophényl)- 4 044 1 0,01% 0 s 0,078
uree
Desméthylisoproturon 9 842 1 0,01% 0 ; 0,031
Sulfate d'endosulfan 9 265 1 0,01% 0 " 0,024
DDD-2,4' 8 702 1 0,01% 0 : 0,010
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1.5.2. Données d'exposition et de toxicité des herbicides/biocides et SPD

sur l'eau destinée a la consommation humaine

Cette partie va permettre au lecteur d’obtenir une vue globale du cadre législatif autour des
herbicides et des sous-produits en France, que ce soit dans I'environnement, comme dans I'eau
potable ; puis de lui présenter les valeurs d’expositions tolérées dans I’eau, et enfin un tour d’horizon

des études épidémiologiques décrivant les risques liés a I'exposition aux herbicides.

e Cadre réglementaire

Le cadre réglementaire francais s’inscrit dans La Directive Cadre sur I'Eau (2000/60/CE) de I'Union
Européenne. Elle coordonne la législation du domaine de I’eau pour toute la communauté, en fixant
des objectifs et de modes de gouvernance communs. Les masses d’eaux sont gérées par bassins
hydrographiques, chacun disposant d’objectifs planifiés de préservation et de restauration des eaux
(superficielles et souterraines) sur des critéres écologiques, et chimiques. La DCE prévoit également

une consultation réguliere du public dans le but de rendre transparente la politique de I'eau.

La DCE a été mise a jour plusieurs fois depuis son édiction. Les principales révisions ont été apportées
par la Directive 2008/105/CE, puis par la Directive 2013/39/UE, qui spécifient: une liste de 33
substances prioritaires a surveiller dans les eaux, révisable tous les 4 ans ; |'établissement de NQE
(normes de qualité environnementale) a ne pas dépasser de maniére a protéger la santé humaine et
I’environnement ; la proposition de substances soumises a révision pour leur possible identification

comme substance prioritaire ou prioritaire dangereuse.

Au niveau national, les objectifs de protection des ressources et des populations initiés par le droit
européen sont complétés par plusieurs lois dont la premiere fut édictée en 1964. La loi dite « sur
I'eau » (64-1245, 196) a créé les agences de bassin versants, les périmétres de protection autour des
nouveaux captages, ainsi qu’une taxation des activités polluantes pour financer les politiques de
protection de I’eau. Puis la loi du 3 janvier 1992 (92-3, 1992) a généralisé la protection autour de tous

les captages, ainsi que la mise en place des SDAGE.

Plusieurs autres lois ont suivi au cours des années 2000 dont l'intérét était principalement de

traduire la DCE en droit francais (LEMA -2006-1772, 2006 ; arrété du 12 janvier 2010 relatif aux
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méthodes et criteres de délimitation des masses d’eaux; arrété du 8 juillet 2010 relatif a la
surveillance des substances prioritaires de la DCE).
Citons nommément I'arrété du 25 janvier 2010, qui établit la liste des polluants a prendre en compte

dans I’évaluation de I'état chimique des eaux et leurs NQE.

D’un point de vue sanitaire, la directive eau potable (98/83/CE) mise a jour par la directive
2015/1787/UE, fixant les objectifs de qualité d’eau de consommation humaine a été transposée en
droit francais par décret (2001-1220, 2001) puis codifiée en 2003 dans le Code de la Santé Publique,
aux articles R.1321-1 a R.1321-66.

Ce texte est complété par des arrétés dont le plus récent et important est I'arrété du 11 janvier 2007
qui précise les concentrations maximales admissibles dans I'eau potable pour de nombreux
parametres microbiologiques et chimiques, dont les polluants organiques (pesticides, sous-produits,
pharmaceutiques...) : 0,1 pug/L par substance, et un total de 0,5 ug/L toutes substances confondues.
Quant aux eaux brutes a potabiliser, la limite de qualité par substance et pour la somme des

pesticides sont respectivement 2 pg/L et 5 pg/L.

e Valeurs d’exposition

Afin d’évaluer le risque sanitaire induit par les herbicides et sous-produits quantifiés dans |'eau
traitée, I’ANSES établit les valeurs toxicologiques de référence (VTR) et les valeurs sanitaires

maximales (Vmay)-

Les VTR sont des indices toxicologiques qui sont comparés a I'exposition, pour qualifier ou quantifier
un risque vis-a-vis de la santé humaine. Les VTR sont élaborées a partir des données d’action
toxicologique des substances en question (la plupart du temps a partir d’expérimentations sur des
animaux). Les VTR sont utilisées pour fixer les seuils réglementaires d’exposition par divers modes,

tels que I'alimentation, I'’eau de boisson, I'air...

Les Vmax COrrespondent a un maxima admissible ; le dépassement induit un retrait des produits de
consommation concernés. Dans le cas de I'eau potable, I'Agence Régionale de Santé informe la

population et fait distribuer des bouteilles d’eau minérale aux populations concernées.

Les VTR des principaux herbicides et sous-produits sont présentés dans le Tableau 12.
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Tableau 12 : Valeurs toxicologiques de référence et valeurs sanitaires maximales admissibles dans les eaux de
consommation humaine pour les composés les plus fréquemment retrouvés dans les eaux potables.

SMOC 0,00358 10 (ANSES, 2017)

MTZ 0,08 240
(ANSES, 2016)

MTZ ESA 0,08 240

GLY et AMPA 0,3 900
€ (GG (ANSES, 2007)

DIU 0,007 21

ALA ESA 0,0157 50

ALA OXA 0,0157 50
(ANSES, 2014a)

MESA 0,17 510

MOXA 0,17 510

Atrazine déséthyl 0,02 60

Atrazine déisopropyl 0,02 60
(ANSES, 2014b)

Atrazine 0,02 60

Hydroxyatrazine 0,04 120

Trés récemment en avril 2019, ’ANSES a émis un avis concernant la pertinence des métabolites de

pesticides dans I'eau potable (ANSES, 2019). La pertinence des composés a été évaluée sur des

criteres d’occurrence, de génotoxicité, reprotoxicité, de potentiel de perturbation endocrinienne et

de cancérogeneése, ainsi que sur le devenir dans la filiere de potabilisation.

Huit molécules ont été évaluées: I'alachlore ESA, I'alachlore OXA, le métolachlore ESA, le

métolachlore OXA, I'acétochlore ESA, I'acétochlore OXA, le métazachlore ESA et le métazachlore

OXA.

Parmi ces composés seuls 3 ont été jugés « pertinents pour les eaux de consommation humaine »,

|’alachlore OXA, le métolachlore OXA, et le métolachlore ESA.
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1.6. Synthese des objectifs de la these

Les nombreuses études scientifiques sur I'occurrence des herbicides et de leurs sous-produits ont
démontré I'ampleur de la contamination de I'ordre du microgramme par litre dans les riviéres, dans
les eaux de nappes et les eaux résiduaires. L'eau potable n’est pas exempte de pollution, avec des
concentrations en herbicides et sous-produits généralement de l'ordre de la dizaine de
nanogrammes par litre. L'état des connaissances permet lidentification des sources de ces
pollutions, mais leurs contributions respectives sont mal quantifiées et dépendent en grande partie
du contexte. Les procédés d’élimination des herbicides et de leurs sous-produits existent mais ne
permettent pas de traiter la totalité des pollutions, a quelques rares exceptions pres. De plus, des
variations locales et saisonniéres de qualité des ressources entrainent des modifications altérant
I'efficacité des traitements, conduisant in fine a la pollution de I'eau de consommation humaine.

Certaines études ont néanmoins démontré que l'ajout de traitements tertiaires aux filieres de

traitements des eaux (potable et résiduaires) augmente sensiblement les rendements d’élimination.
La dangerosité chronique des herbicides et de leurs sous-produits vis-a-vis de I’"humain est peu

explorée, leur impact sanitaire inconnu.

Compte-tenu de ce contexte et de ces problématiques, aucune réponse formelle ne peut étre
avancée a la problématique des herbicides et de leurs sous-produits dans les différents
compartiments de I'environnement et de |'eau potable. Des recherches complémentaires sont
nécessaires pour I'évaluation de la contamination et en discriminer les origines ; pour étudier son
évolution spatio-temporelle et les raisons de ces variations ; puis pour proposer des améliorations

des procédés de traitement.

Ce travail de these doit répondre aux enjeux environnementaux et sanitaires décrits, en étudiant les

aspects suivants dans le bassin versant pilote de la Vilaine. :

- Tout d’abord en cartographiant les activités susceptibles d’entrainer une pollution par les
herbicides et sous-produits. Cette cartographie sera par la suite utile a la proposition
d’actions sur les sources de pollution.

- Puis en évaluant la contamination du bassin versant en herbicides et sous-produits, durant
plusieurs périodes hydroclimatiques caractéristiques des influences connues, et en étudiant
les variations spatiales dans le bassin versant, a partir des concentrations de polluants
rencontrées et de l'occupation du sol dans chaque sous-bassin. Cette partie permet
d’identifier les conditions spatio-temporelles d’export, pour mieux prévoir les périodes a

risque.
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- Dans un troisieme temps, ce travail va déterminer les conditions favorables a la présence
d’herbicides et de sous-produits dans les eaux de surface, dans le but de comprendre les

causes et les sources de la pollution.

- Dans un quatrieme temps, le suivi des eaux résiduaires brutes et traitées d’une station
d’épuration pilote permet d’évaluer la contribution de ces installations dans le flux d’AMPA
d’un cours d’eau, ainsi que les origines de ce composé lors de différentes périodes

hydrologiques.

- Enfin cette étude aborde la traitabilité d’un sous-produit d’herbicide (le MESA) par I'ozone.
Ceci doit mener a I'amélioration des connaissances sur le traitement d’'une molécule
réfractaire aux procédés classiques et in fine de réduire I'exposition des populations par le

vecteur « eau potable ».

) - [ Proposer des actions sur les ]

Evaluer la contamination du BV en |
L MP-SPD . sources de polluants

....... TR T _’\.
\I Etudier la variabilité spatiale et I

l saisonniere des MP-SPD
X e .
; Déterminer les paramétres régissantla |
= — 3 disponibilité des MP-SPD i
Améliorer les procédés de | .
potabilisation pour I’élimination || teme—m e — = = = — -
L des MP-SPD I~
Comprendre les conditions de formation
et d’export des MP-SPD vers les eaux de
surface
Rédluire les risques Anticiper une pollution
pour la santé en MP-SPD

Figure 7 : Objectifs de la thése

Ces étapes permettent d’identifier les situations, zones et conditions menant a un risque de pollution
pour la ressource en eau a I'échelle du bassin versant de la Vilaine. Cette étude doit apporter une
contribution a 'amélioration de la gestion des ressources en eau, dans l'optique de protéger les sites

de production d’eau potable, et ainsi réduire les risques pour la santé des consommateurs.
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2. Matériel et méthodes

2.1. Méthodologie générale

La Figure 8 présente la méthodologie appliquée afin de répondre aux objectifs de la thése. La

méthodologie est divisée en trois étapes distinctes :

- Etude bibliographique sur le territoire étudié, la qualité de ses cours d’eaux, les
herbicides/sous-produits d’intérét, et leur comportement dans I’environnement et les filieres
de traitement de I'eau.

- Acquisition des données expérimentales de qualité de I'eau a partir de campagnes de
prélevements, des données hydroclimatiques, des données de dégradation des herbicides ou
sous-produits ; suivie d’une cartographie permettant d’établir I'occupation des sols
correspondante au bassin versant de la Vilaine, et de localiser les zones d’influences
(urbaines, agricoles...). La cartographie permet de transcrire les caractéristiques du bassin
versant pour les utiliser dans I’exploitation des résultats

- Exploitation statistique des données en vue d’identifier la variabilité spatio-temporelle et
I'origine de sous-produits d’herbicides, ainsi que leur impact sur la ressource en eau et ses

traitements.
Tout au long de ce travail, deux axes de recherches distincts peuvent étre proposés :

- Le premier axe consiste a rechercher les herbicides et leurs sous-produits présents dans les
eaux naturelles (de surface et souterraines) du bassin versant de la Vilaine, a identifier leur
origine en évaluant I'importance des flux de polluants, puis en les corrélant avec les
parametres de la qualité de I'eau. Ce premier axe consiste également a étudier les variations
spatio-temporelles de qualité de I'eau dans le bassin versant au cours des évenements
hydroclimatiques.

- Le second axe a pour objet d’évaluer la traitabilité d’un sous-produit d’herbicide a la fois

omniprésent dans la ressource et réfractaire aux traitements classiques de potabilisation.
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2.2. Expérimentations a I'échelle du bassin versant

Cette partie décrit la méthodologie appliquée lors de la sélection des composés d’intérét, le choix

des stations échantillonnées, incluant les usines de traitement des eaux et leurs filieres.

2.2.1. Sélection des herbicides d’intérét et de leurs sous-produits sur le

bassin versant de la Vilaine

La sélection des herbicides d’intérét et de leurs sous-produits a été effectuée grace a quatre critéres :
(i) les données d’occurrence publiées par les institutions publiques et les chercheurs, (ii) leur
tendance a créer des sous-produits stables et présents dans la ressource en eau, (iii) leur
toxicité/écotoxicité, leur impact sanitaire via des études épidémiologiques et (iv) la possibilité
d’analyser les molécules choisies dans les matrices idoines — ou faisabilité analytique, en premier lieu
en passant en revue |'offre analytique existante, puis par une recherche bibliographique en vue

d’adaptation d’'une méthode publiée.

e Occurrence

Pour estimer I'occurrence des herbicides et de leurs sous-produits, plusieurs études ont été prises en
compte, tout d’abord au niveau national, puis a I'échelle régionale et enfin au niveau du bassin
versant de la Vilaine (ANNEXE 1ll). Les documents étudiés pour effectuer une premiére sélection de

données sont basés sur la surveillance réglementaire et la recherche.

Tout d’abord, dans le contexte de potabilisation d’une ressource de surface, les substances
fréquemment détectées dans I'eau potable ont été recherchées. Un rapport annuel du Ministére en
charge de la Santé dresse la liste des composés a I'origine du déclassement d’eau potable. En 2014,
plus de la moitié des eaux potables non conformes (dépassement du seuil réglementaire dans les
eaux de consommation humaine de 0,1 ug/L/substance) I'étaient a cause de la déséthylatrazine
(50,4 %), puis du métolachlore ESA (10,9 %), du métolachlore (8,7 %), de la bentazone (5,2 %), de
I'alachlore ESA (4,8 %), du métolachlore OXA (4,5 %) et de '’AMPA (3,8 %).

A I’échelle nationale, Botta et Dulio (2014) ont étudié 50 000 échantillons d’eaux de surface
continentales et recherché uniquement les molécules non prises en charge (ou rarement) par la
surveillance institutionnelle. Pour les herbicides, cette étude a abouti a la mise en avant de deux

sous-produits du métolachlore : les formes ESA et OXA, présents respectivement dans 77,3 et 71,5 %
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des eaux. Dans une moindre mesure, I'acétochlore (substance active) est quantifiée dans 20,5 % des

échantillons.

A I'échelle régionale, Bardon et al. (2017) ont analysé les données issues de la base Osur Web,
concernant les cours d’eau bretons (les données sont issues des réseaux de surveillance de I'Agence
de l'eau Loire-Bretagne). Les herbicides représentent environ 60 % des substances quantifiées en
2014. Parmi elles sont systématiquement quantifiés 'AMPA (59,9 %), I’hydroxyatrazine (48,6 %),
glyphosate (40,2 %), métolachlore (32,1 %), I'atrazine déséthyl (27,8 %), I'isoproturon (27,7 %), et le
diuron (25,6 %). Les concentrations moyennes sont comprises entre 0,03 pour les sous-produits de
I'atrazine et 0,24 pg/L pour ’AMPA. La DREAL Bretagne confirme ce constat avec son bilan de I'eau
2013-2014 qui rapporte la détection de 'AMPA dans 57 % des échantillons, glyphosate (19 %),
isoproturon (13 %) et diuron (10 %) (Dreal Bretagne, 2014).

Les travaux sur le bassin versant de la Vilaine de Piel (2013) ainsi que la surveillance interne de
I’entreprise SAUR permettent finalement d’obtenir une information précise et réguliere de la
contamination. L'AMPA est omniprésent dans le bassin versant de la Vilaine, avec les plus grandes
concentrations mesurées (concentration moyenne de 0,61 pug/L dans les travaux de Piel, 2013). Les
sous-produits de chloroacétamides sont également présents dans tous les échantillons prélevés
mensuellement lors de 'année 2015, et ce entre 0,03 et 0,28 pg/L, avec une prépondérance des
formes ESA. L’atrazine et ses résidus sont fréquemment détectés mais a de faibles concentrations

(0,02 pg/L).

L'atrazine et ses sous-produits de dégradation ont déja été massivement étudiés par le passé
(Metcalfe et al., 2019 ; Mosquin et al., 2016 ; Prato and Woo, 2008 ; Shipitalo and Owens, 2003 ;
Stone and Gilliom, 2012). L'atrazine est prohibée depuis 2003 en France, ce qui en sus des faibles
concentrations relevées pour elle et ses sous-produits dans le bassin versant de la Vilaine, en fait un
objet d’étude de peu d’intérét. L’atrazine, la déséthylatrazine, I'hydroxyatrazine et la déisopropyl

atrazine sont exclues de cette étude.

e Création de sous-produits stables

A partir de la premiere information sur I'occurrence des herbicides, le champ de recherche de sous-

produits se limite aux molécules méres (herbicides) occurrentes.

Tout d’abord, parmi les sous-produits du diuron, la DCPU (N-(3,4 dichlorophényl)-urée), la DCPMU
(N-(3,4 dichlorophényl)-N-(méthyl)-urée), et la 3,4-DCA (3,4-dichloroaniline)) non suivis par la
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surveillance institutionnelle sont décrits comme persistants dans I'environnement et réguliérement
trouvés dans les eaux de surface (Reemtsma et al., 2013 ; Stork et al., 2008 ; Moncada, 1998 ; Stuart
et al, 2012). Toujours dans la famille des phénylurées, le principal sous-produit dans
I’environnement de I'isoproturon est le desméthylisoproturon (EFSA, 2016 ; PPDB, 2019). En 2015 ce
métabolite a été détecté dans 1,5 % des 1 232 analyses selon I'Observatoire de I'eau en Bretagne, ce

qui induit son exclusion de I'étude présente.

Le mécoprop de la famille des aryloxyacide a pour principal sous-produit le 2-méthyl-4-chlorophénol
(PPDB MECOPROP, 2018). Ce sous-produit est d’ailleurs commun a la famille chimique, incluant aussi
le 2,4 MCPA. Mais le devenir environnemental du 2-méthyl-4-chlorophénol n’est pas connu. Seule sa
photolyse et son hydrolyse ont été étudiées et jugées négligeables (Mottier et al., 2013). Cette
molécule n’est pas suivie par les divers programmes de surveillance couvrant le bassin versant de la

Vilaine.

Les herbicides de la famille des chloroacétamides (métolachlore, alachlore, métazachlore...) sont
connus pour leur dégradation rapide et leur tendance a créer des sous-produits abondants et stables,
notamment les formes ESA (acide éthane sulfonique) et OXA (acide oxanilique) (Bayless et al., 2005 ;
Rose et al., 2018 ; Capel et al., 2008). Les temps de demi vie de ces composés dans les sols (lorsqu’ils

sont connus) varient entre 50 et 70 jours et sont stables dans I’eau (Rose et al., 2018).

Le devenir environnemental du glyphosate est quant a lui trés bien connu. Sa dégradation rapide
dans les sols (<10 jours) méne a la création massive de I'’AMPA (Al-Rajab and Schiavon, 2010 ;
Borggaard and Gimsing, 2008 ; Mamy et al., 2016), un sous-produit assez stable dans les sols
(25 < demi-vie < 121 jours ; Bento et al., 2016 ; Bergstrom et al., 2011 ; Simonsen et al., 2008 ; Zhang
et al., 2015) et modérément stable dans I'eau d’apres les modélisations de Desmet et al. 2016 (demi-

vie = 52 jours).

Le principal sous-produit de la sulcotrione d’aprés Mamy et al. (2005) est le CMBA (2-chloro-4-methyl
sulfonyl benzoique acide). Il s’agit d’'un composé modérément persistant, de demi vie comprise entre

46 et 71 jours dans le sol (Mamy et al., 2005).

e Toxicité

Avant méme de chercher les informations relatives a la toxicité de chaque molécule, une étude des

|égislations existantes, frangaises et internationales, a été effectuée (chapitre 1.5.2).
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La littérature scientifique propose de nombreuses études toxicologiques et parfois épidémiologiques
sur les herbicides. Le vecteur « eau » dans |'absorption des contaminants est peu abordé. Les études
toxicologiques incluant les sous-produits sont rares et le plus souvent, elles concernent des cellules
animales et non humaines; a ce jour il n’y a pas d’étude épidémiologique concernant les sous-

produits d’herbicides retenus jusqu'’ici.

Schinasi et Leon (2014), dans une revue de 44 études épidémiologiques, avancent le rble du
glyphosate dans la survenue de lymphomes chez des personnes professionnellement exposées.
D’autres auteurs se sont intéressés aux effets in utero du glyphosate, et constatent divers effets
tératogénes suite a une exposition passive via I’air (Rull, 2006), ainsi que des anomalies congénitales
et des troubles neurologiques chez les enfants d’agriculteurs (Garry et al., 2002). L’exposition a une
eau contaminée a été étudiée au Sri Lanka par Jayasumana et al. (2014), sur une population de 400k
habitants. Ces auteurs ont démontré le role complexant du glyphosate avec des éléments
métalliques, conduisant a la destruction des tissus rénaux (maladie endémique dans la région

étudiée).

Plusieurs auteurs ont exploré I'effet du métolachlore sur les populations, notamment chez les
agriculteurs qui y sont exposés de par leur profession. Andreotti et al. (2010) puis Silver et al. (2015),
ont démontré le lien entre cancer du célon, du foie, obésité et I'usage du métolachlore dans la méme
cohorte d’environ 70k agriculteurs. Certains auteurs ont également noté une diminution du poids de
naissance des enfants exposés in utero au métolachlore (Boyd et al., 2010). Concernant I'exposition
par I'eau James and Hall (2015), ont démontré une augmentation du risque de développer la maladie
de Parkinson chez les populations exposées au métolachlore et a I'alachlore. Ce dernier composé est

également cité comme cause de leucémies chez I'enfant (Lee et al., 2005).

e Faisabilité analytique

La littérature internationale démontre qu’il est possible d’analyser tous les composés cités jusque-la
dans la matrice eau. Cependant pour des raisons pratiques et économiques, il est préférable de

réaliser un maximum d’analyse dans le laboratoire d’accueil.

Le diuron, l'isoproturon, la bentazone, le métolachlore, I'alachlore, le métazachlore, le glyphosate et
I’AMPA sont analysés en routine en laboratoire d’accueil, selon plusieurs méthodes (voir 2.2.4.3).
Cependant aucun sous-produit de ces molécules n’est analysé par le laboratoire, un développement
analytique est donc nécessaire. L'offre analytique disponible en France permet d’analyser les sous-

produits de chloroacétamides et du diuron avec plusieurs méthodes, ce qui induit un surco(t de
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transport et d’analyse. Par ailleurs, il est plus difficile de connaitre et maitriser les incertitudes de

mesures dans un laboratoire extérieur.

Dans l'objectif d’analyser les chloroacétamides et les phénylurées en une seule méthode, le
laboratoire d’accueil a développé une méthode par chromatographie liquide couplée a un
spectrometre de masse en tandem, sur la base des travaux de Amalric et al. (2013). En revanche,
cette méthode ne fait pas I'objet d’évaluation de performances mais des essais inter-laboratoires

satisfaisants sont réalisés a intervalles réguliers.

Le glyphosate et 'AMPA sont analysés par chromatographie liquide couplée a une détection par
fluorimétrie (LC-Fluo), selon une méthode éprouvée (NF ISO 21458 ; Le Bot et al.,, 2002). Il est
également possible d’analyser glyphosate et AMPA par LC-MS/MS selon la méthode NF ISO 16308
(AFNOR, 2014).

En résumé, au regard des critéres d’occurrence comme de formation dans I'environnement, ’AMPA
et les sous-produits du métolachlore sont les molécules les plus préoccupantes. D’un point de vue
toxicologique, les informations sont trop éparses vis-a-vis des sous-produits pour justifier d’'une
sélection. D’un point de vue analytique (et donc économique), il est possible d’élargir facilement la
sélection a plusieurs composés de la famille des chloroacétamides sans surco(t ; cependant il est
toujours impossible d’analyser le glyphosate et I’AMPA avec les autres familles de micropolluants en

une seule analyse (I'ajout d’'un groupement fluorescent est nécessaire).

La liste finale des herbicides et sous-produits retenus (Figure 9) sont donc l'alachlore (ALA), le
métazachlore (MTZ), le métolachlore (SMOC — total des énantioméres) et leurs sous-produits de
dégradation (formes ESA et OXA), le glyphosate et I'acide aminométhylphosphonique (AMPA), le
diuron et ses sous-produits la DCPU, DCPMU, 3,4-DCA.
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Figure 9 : Herbicides et leurs sous-produits retenus pour I'étude
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2.2.2. Description générale des sites d’étude

Le terrain expérimental de cette étude est le bassin versant de la Vilaine. Ce bassin a dominante
agricole présente une métropole importante avec la ville de Rennes (= 440 000 habitants ; Rennes
métropole, 2015), et plusieurs villes moyennes (<20 000 habitants) avec Redon, Vitré et

Chéateaubriant.

Une usine de potabilisation d’une capacité nominale de 100 000 m*/jour se situe a 'embouchure du
fleuve. La ressource en eau est influencée par tous les territoires et activités en amont. Une usine de
potabilisation d’eau de nappe alluviale de moindre importance (3 600 m?/j) est implantée en aval de

la métropole rennaise.

Les sites naturels étudiés sont détaillés dans le chapitre suivant 2.2.2.1. Le bassin versant de la

Vilaine

2.2.2.1. Le bassin versant de la Vilaine
e Généralités

La Vilaine est un fleuve de 'ouest de la France, dont le bassin versant se situe principalement en
Bretagne. Elle prend sa source en Mayenne sur la commune de Juvigné et effectue un trajet
d’environ 220 km jusqu’a I'océan Atlantique (Piel, 2013) (Figure 10). L'embouchure du fleuve est
artificiellement fixée au barrage d’Arzal, faisant office de retenue d’eau pour l'usine de potabilisation
(Férel) située a 2km en amont. Le bassin versant de la Vilaine chevauche six départements
(Mayenne, llle et Vilaine, Cotes d’Armor, Morbihan, Loire Atlantique, Maine et Loire) pour une
surface d’environ 10 500 km2. Ce bassin est découpé en 106 zones hydrographiques, représentant 22
sous-bassins versants continentaux, et un bassin estuarien en aval du barrage d’Arzal (Atlas Sandre,

2018).
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Q Usine de
potabilisation (Férel)

Océan Atlantique

Figure 10 : Bassin versant de la Vilaine

Les principaux affluents en termes de débits (Q) par ordre décroissant sont I'Oust, la Seiche, le Meu,

I'lsac, I'llle (Banque hydro, Tableau 13).

Tableau 13 : Débits moyens et maximum annuels des principaux cours d’eaux du bassin versant de la Vilaine. Source
Banque hydro (2018).

Vilaine (confluence Oust) 44,3 229,0 18,3 142,0
Oust 28,8 174,0 10,7 103,0
Seiche 4,0 30,1 1,42 14,6
Meu 2,4 32,8 1,08 20,0
Isac 0,5 6,7 0,1 1,9
Illle 0,5 9,4 0,3 5,0
FlGme 0,4 8,5 0,3 5,3

De la source (Juvigné) a Chateaubourg (a I'est de Rennes), la pente moyenne du bassin versant de la
Vilaine est de 0,2 % (Figure 11), puis la pente diminue jusqu’a 0,04 % a Guipry (a mi-chemin entre

Rennes et Redon) pour étre pratiguement nulle de Redon a I'estuaire (SAGE Vilaine, 2015). Le bassin
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versant de I’Oust amont présente les pentes les plus fortes (7 % en moyenne) car I'Oust prend sa

source dans le massif armoricain (Eau et Riviéres de Bretagne, 2018).
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Figure 11 : Carte topographique du bassin versant de la Vilaine. Adaptée de Menier et Traini (2009)

L’étude géologique du bassin versant de la Vilaine montre que le sol est majoritairement constitué de

roches d’origine sédimentaire (schistes et gres), et plutonique avec des granites (Figure 12) (BRGM,

2011). Les sous-bassins de I'Oust, du Meu et de la Seiche sont majoritairement constitués de schistes

et de gres imperméables, favorisant les écoulements de surface (Eau et Rivieres de Bretagne, 2018).

Dans une moindre mesure, le sous-bassin de la Vilaine partage ce type de sous-sols imperméables.

En conséquence de ce contexte géologique, les nappes souterraines régulent peu le débit des cours

d’eau, qui sont donc contrdlés principalement par les précipitations.
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Schistes briovériens métamorphiques

M ites et g diorites hercyniens
Schistes briovériens peu a pas métamorphiques
Granodiorites cadomiens

Schistes briovériens métamorphigques

Schistes, wackes, grés palézoiques

Schistes, quartzites palézoiques

Pélites, gres, schistes palézoiques

l Granites, granodiorites hercyniens

== Tracé des cours d’eau principaux
Vilaine, Oust, Seiche, Meu, Isac

Figure 12 : Géologie de la Bretagne, avec surimposition des cours d'eau du bassin versant de la Vilaine. Adaptée de BRGM
(2011)

L'implantation des eaux souterraines est représentée Figure 13. Trois masses d’eaux majeures sont
recensées sur le bassin versant de la Vilaine : la premiére au sud-ouest de Rennes, la seconde est la

nappe alluviale de la Vilaine, et enfin la troisieme est la nappe alluviale de I'Oust.
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Figure 13 : Répartition des masses d'eaux souterraines dans le bassin versant de la Vilaine

e Occupation des sols

D’aprés le Schéma d’Aménagement et de Gestion des Eaux (SAGE, 2015), la population du bassin
versant de la Vilaine représente 1,26 million d’habitants (hab.), principalement concentrés dans
I’agglomération rennaise (= 440 000 hab. ; Rennes métropole, 2015). En dehors du bassin rennais, la
densité de population est inférieure a 100 habitants/km? (Figure 14), a I’exception des petites villes
telles Redon (= 9 000 hab.), Vitré (= 18 000 hab.) et Chateaubriant (= 12 000 hab.). La Vilaine traverse

Vitré, Rennes, puis Redon. L’Oust traverse les villes de Loudéac (= 10 000 hab.) puis Redon.

Trois stations d’épuration majeures ont été identifiées parmi les 410 que compte le bassin versant.
La plus importante est la station d’épuration de la Beaurade a Rennes dont la capacité représente
360 000 équivalents habitants. A I'extréme aval du bassin versant de la Vilaine (zone estuarienne), la
station de Guérande (175 000 équivalents habitants) rejette directement ses eaux traitées dans
I'océan Atlantique et n’affecte pas la qualité des eaux de la Vilaine. Enfin la station de Loudéac
(178 000 équivalents habitants) située dans la zone amont du sous-bassin de I'Oust traite les rejets

d’un abattoir industriel (les effluents industriels représentent plus de 90% des eaux usées traitées par
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la station, une autre station de 9 000 équivalents habitants traite les effluents domestiques de la
commune). L'impact attendu sur le cours d’eau récepteur (Oust) est différent de celui attendu apres
la station de la Beaurade recevant majoritairement des effluents domestiques. Les autres stations du
bassin versant sont des petites unités de traitement de capacité inférieure a 60 000 équivalents

habitants (Atlas Sandre, 2018).

Les zones urbanisées de I'agglomération rennaise présentent la plus grande densité de voies ferrées
du bassin versant (440 km de voies). Notons que ces voies suivent le tracé de la Vilaine de Vitré a

Redon, augmentant ainsi le risque d’export des herbicides utilisés pour le désherbage

(principalement le glyphosate) vers les eaux de surface (Torstensson et al., 2005).

Densité (hab/km?)
B - 700

B so00- 700
[ 200-300

50 - 100

] o-50

Nombre d'habitants
762

Figure 14 : Répartition de la population dans le bassin versant de la Vilaine. Adaptée de SAGE (2015)

La Bretagne a été la premiére région agricole de France jusqu’en 2016. Depuis elle a cédé la place a la
région Nouvelle Aquitaine en terme de production agricole (Lucas et al. 2014 ; Agreste Draaf, 2016).

En Bretagne, 62,1 % des sols sont occupés par des activités agricoles, tandis que 12,5 % des sols sont

63



Matériel et méthodes

artificialisés (surfaces baties, revétues ou stabilisés) (Lucas et al., 2014). Les espaces restants sont des
foréts (19,9 %), sols nus naturels (0,6 %), landes (3,5 %) et zones humides (1,3 %). L’élevage est
I"activité principale avec 79,6 % des 32 246 exploitations agricoles en 2013. Ceci implique une culture
fourragére importante pour nourrir les animaux (Agreste Draaf, 2016). La culture légumiére n’est
cependant pas négligeable car elle utilise 47 000 ha sur la Bretagne, soit 1,7 % du territoire,
principalement localisés sur le littoral au nord de Brest et de Rennes, soit en grande partie en dehors

du bassin versant de la Vilaine (Agreste Draaf, 2016).

Les usages du sol dans le bassin versant de la Vilaine sont comparables a la présentation régionale. La
surface agricole dédiée représente 64,4 % de la surface du bassin versant, alors que la surface
urbanisée n’en représente que 6,5 %. Les paturages représentent 26,48 % des 10 500 km?, la culture
céréaliere 34,93 % (les données issues de ce travail seront présentées et discutées dans la partie

résultat).

Les indicateurs utilisés pour établir la cartographie de I'occupation des sols sont présentées dans le
Tableau 14. Parmi eux le nombre de stations d’épuration, leur localisation et leur capacité
épuratoire, les surfaces cultivées, les surfaces imperméabilisées, les surfaces agricoles (hors

cultures), et la longueur de voies ferrées.

Tableau 14 : Indicateurs utilisés pour la construction des cartographies

SANDRE database (service d’administration

) . . Nombre, ité d Nombre d - . er
Stations d’épuration om' re c,a,pau e. es Om re e* 1: 5000 nationale des données et référentiels sur
stations d’épuration stations/EH X

I’eau) 2015.
Surface de cultures . . .
Culturzzsji:;ype et PSS k2 1: 5 000 RPG — regls(:reri;;:;elzlzlii graphique
herbicides £
Z Z ati
. olnes_ - . ones t_)at|es, zones km? 1: 100 000 Corine Land Cover database 2012
imperméabilisées industrielles, routes

Terres arables Surf,acef, dédices a km? 1: 100 000 Corine Land Cover database 2012
I'agriculture

Longueur de voies

Voies ferrées actives " s
ferrées en activité

km 1: 5000 SNCF et Geoportail database 2017

EH* = Equivalent habitant, défini par la demande biologique en oxygéne a 5 jours de I'eau résiduaire. En France 1EH=60g
d’oxygene par jour.

Les cartes et données d’occupation des sols sont présentées en tant que résultat dans la partie 3.1.
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e Qualité de I'eau et conditions hydroclimatiques

D’apres le SAGE Vilaine (2015), I’état des masses d’eau sur I’ensemble du bassin versant de la Vilaine
est jugé de qualité moyenne a mauvaise a partir d’indicateurs biologiques, physico-chimiques et de

qualité hydromorphologique (SAGE Vilaine, 2015). Ces indicateurs sont :

- biologiques : l'indice biologique diatomées, I'indice biologique global normalisé, I'indice
poisson en rivieres,

- physico-chimiques : le bilan en oxygéne, les nutriments (azote (N) et phosphore (P)), la
température, salinité, le pH, 41 polluants synthétiques dont herbicides (atrazine, alachlore,
diuron, isoproturon, trifluraline, simazine) et 4 métaux sous toutes leurs formes (Cadmium,
Mercure, Plomb, Nickel).

- (de) qualité hydromorphologique : le régime hydrologique, la continuité écologique et les

conditions morphologiques du cours d’eau.

Quant aux herbicides, les concentrations mesurées par le réseau CORPEP sur le Meu et la Seiche
entre 2009 et 2015 sont présentées en (ANNEXE Il) (CORPEP, 2018). L’AMPA est le composé le plus
fréguemment quantifié (86 % des échantillons avec une limite de quantification égale a 0,05 pg/L
puis 0,02 pg/L. Il atteint des concentrations maximums au printemps/été (2,52 pg/L). Les périodes
hivernales sont moins propices a la présence d’AMPA dans I'eau (< 0,3 ug/L), sa concentration
moyenne est de 1,66 ug/L. Son composé parent, le glyphosate, est, quant a lui, retrouvé moins
fréqguemment (53,1 % des mesures) et a des concentrations moyennes moindres (0,18 pg/L). Il ne
semble pas suivre un modeéle particulier dans ces deux riviéres car il est présent par intermittence a

toutes les saisons.

Le diuron est systématiquement retrouvé dans la Seiche a des concentrations toujours inférieures a
0,30 ug/L, avec 97 % des valeurs mesurées supérieures a la limite de quantification (0,02 pg/L) pour
une moyenne de 0,06 pg/L. La présence du diuron dans la Seiche est plus fréquente et plus
importante que dans le Meu qui compte seulement 85 % des valeurs mesurées supérieures a la
limite de quantification, avec une moyenne de 0,03 pg/L. La DCPU (sous-produit du diuron) n’est que

trés rarement retrouvée (6 mesures au total sur 6 ans, dans le Meu et la Seiche) (CORPEP, 2018).

Les trois herbicides de la famille des chloroacétamides (alachlore, métazachlore et métolachlore)
sont ponctuellement quantifiés. Dans le Meu, I'alachlore a été analysé a 0,4 ug/L et le métazachlore
a 0,04 pg/L et 0,71 ug/L. 85% des mesures de métolachlore sont supérieures a la limite de
quantification (0,02 ug/L puis 0,005 pg/L) avec une moyenne de 0,04 ug/L. Dans la Seiche, 'alachlore

a été analysée une seule fois a 0,25 pg/L. 8 % des mesures de métazachlore et 20 % pour le
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métolachlore sont supérieures a limite de quantification (0,02 pg/L puis 0,005 pg/L) avec une
moyenne pour chacun d’entre eux a 0,05 pg/L. L'alachlore étant interdit depuis 2008 (Légifrance,
2007), ce constat est donc cohérent. Le métazachlore et le métolachlore sont rapidement dégradés
dans les sols et ne sont lixiviés qu’avec les précipitations apres leurs périodes d’utilisation

(printemps/été).

D’autre part la surveillance institutionnelle (Agence de I'’eau et DREAL) entre 2009 et 2016 permet de
suivre la qualité de I'’eau de la Vilaine deux stations : Guichen en aval de Rennes (proche de la station

EN8), et de Cran (station EN13) soit a environ 20 km de I'estuaire.

La problématique des sous-produits d’herbicides étant une préoccupation récente, certains
composés n‘ont pas été recherchés ou seulement récemment. Sur la station de Guichen, les
composés non analysés sont le MESA, le MOXA, I'alachlore et ses sous-produits, le métazachlore et
ses sous-produits, les sous-produits du diuron. Sur la station de Cran, seuls les sous-produits du
diuron ne sont pas analysés; pour le métolachlore, le MESA, le MOXA, I'alachlore et ses sous-

produits, le métazachlore et ses sous-produits, les mesures débutent en 2015 (Figure 15).

Concernant la partie nord du bassin versant, 'AMPA et le glyphosate y sont fréquemment détectés
(96 et 84 % de fréquence de détection), avec respectivement des concentrations moyennes de 0,92
et 0,08 pg/L de 2009 a 2016. Les concentrations maximales en AMPA sont atteintes entre mai et
novembre avec un maximum le 8 juin 2011 (6,24 pg/L). Le glyphosate atteint sa concentration
maximum (0,39 pg/L) au mois de décembre 2011, fait étonnant, car ce fut le mois le plus pluvieux et
froid de I'année 2011. Le diuron est également fréquemment détecté dans cette partie du bassin
versant, avec 76 % de fréquence de détection. Cependant, ce composé est présent en faibles
quantités, avec une concentration moyenne de 0,06 pg/L et un maximum de 0,21 pg/L en ao(t 2009.
Le métolachlore est également analysé sur cette station, mais non représenté sur la Figure 15 car il

n’a été détecté que 6 fois entre 2009 et 2016, avec une concentration maximale de 0,05 pg/L.

Au sud du bassin versant, pres de I'estuaire, la contamination en AMPA est moins importante qu’au
nord, avec une fréquence de détection de 78 % et une concentration moyenne de 0,25 pg/L. Les
concentrations maximales sont mesurées plus tard dans I'année, d’ao(it a décembre. Le glyphosate
et le diuron représentent des pollutions encore plus faibles qu’au nord du bassin, avec
respectivement 14 et 19% de fréquence de détection, pour des concentrations moyennes de 0,05 et

0,02 pg/L.

Le constat est trés différent pour les sous-produits de chloroacétamides qui ont été détectés dans la

majorité des échantillons prélevés a la station de Cran: MESA 100 % de fréquence de détection,
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MOXA 100 %, alachlore ESA 94 %, et métazachlore ESA 54 %. Leurs concentrations moyennes
respectives sont de 0, 31 pg/L; 0,08 pug/L; 0,05 pg/L et 0,12 pug/L pour le métazachlore ESA. Les
concentrations maximums ont été atteintes durant I'hiver 2015-2016 pour le MESA, le MOXA, et le
métazachlore ESA. Le peu de données disponibles ne permet pas d’étude approfondie mais il semble
que I'hiver soit la période la plus propice a la présence des sous-produits de chloroacétamides dans

I’eau de surface, car les concentrations sont a la hausse au début de I’hiver 2016-2017.
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Figure 15 : Historique de I’évolution de la concentration en herbicides et sous-produits dans la Vilaine a Guichen (aval de Rennes) et a Cran (proche de I’estuaire). Données de surveillance
Agence de 'eau et DREAL - source OsurWeb.
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La Figure 16 présente une synthese historique mensuelle des débits de la Vilaine et précipitations
relevées dans le bassin versant (les données completes sont également présentées en ANNEXE I). Le
débit a été mesuré aux stations de Guichen en aval de Rennes (proche de la station EN8), et de Cran
(Station EN13) soit a environ 20 km de l'estuaire. Les stations météorologiques fournissant les
cumuls de précipitations sont proches des stations de mesure du débit : Rennes-St Jacques (nord BV)

et Arzal (sud BV).

Les années 2012 et 2014 sont les plus pluvieuses avec respectivement pour le nord et le sud du
bassin versant 785/1003 mm pluie/an (pic octobre-décembre) et 748/926 mm pluie/an avec un pic
en janvier-février. Les années les plus seches sont 2010 et 2011 avec respectivement pour le nord et
le sud du bassin versant 549/791 mm pluie/an (pic octobre) et 517/719 mm pluie/an avec un pic en

décembre.

La période de hautes eaux s’étage de novembre a février, avec une répartition inégale des
précipitations sur les quatre mois concernés en fonction des années. Certains mois d’hiver tels que
janvier 2010 (27/57 mm), décembre 2016 (15/30 mm), février 2012 (13/23 mm) recoivent les
précipitations similaires a un mois d’été alors que le cumul mensuel de pluie peut dépasser 188 mm

en janvier 2016.

Les étiages de la Vilaine prennent place entre juillet et octobre avec de grandes disparités. Pour
2009, 2011, 2015 et 2016, I'étiage est a son maximum durant tout I'été, jusqu’a octobre compris ; les
débits augmentent de nouveau avec les pluies automnales et la diminution du rayonnement solaire.
Pour 2010, 2012 et 2013, les débits augmentent dés le mois de septembre. 2014 est un cas
particulier, car aprés un mois d’aolt pluvieux (92/137 mm de pluie) qui amorce une remontée des
débits, le mois de septembre n’a regu presque aucune précipitation (3/3 mm de pluie) et renforce

I’étiage.
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Figure 16 : Historique des débits de la Vilaine a Guichen (EN8 en aval de Rennes) et a Cran (EN13 proche de I'estuaire), et précipitations mensuelles (RR) de 2009 a 2016.
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Les parametres physico-chimiques de la Vilaine sont aussi suivis par les Agences de I'Eau et DREAL, ce
qui permet d’effectuer une description statistique de 2009 a 2016 pour les deux stations de Cran et
Guichen (Tableau 13Tableau 15). La station au nord du bassin versant est caractérisée par une teneur
moyenne en nitrates plus faible qu’au sud du bassin (14,9 contre 24,9 mg-N/L), une concentration en
orthophosphates, azote kjeldhal et pH supérieurs. Le phosphore total et I'ammonium sont

comparables, avec cependant des maximas supérieurs a la station de Guichen.

Tableau 15 : Statistiques descriptives des paramétres physicochimiques de I’eau mesurés aux stations de Cran et Guichen
de 2009 a 2016.

MIN 0,9 0,0 0,1 0,0 0,5 7,1
MOY 14,9 0,2 0,1 0,1 1,2 7,7
MED 12,8 0,2 0,1 0,1 1,1 7,7
MAX 35,1 0,6 0,3 0,7 2,6 8,9
MIN 1,6 0,0 0,0 0,0 0,5 6,1
MOY 23,0 0,1 0,1 0,1 1,0 7,6
MED 24,9 0,1 0,1 0,1 0,9 7,5
MAX 47,4 0,3 0,3 0,2 2,1 9,3
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e Sélection des stations de prélevements "eaux naturelles"

Les stations de prélevement ont été choisies pour caractériser a la fois I'occupation des sols et
I'impact des affluents sur le fleuve principal (la Vilaine). Lors de travaux de recherche sur ce méme
bassin versant, Piel (2013) a caractérisé I'occupation des sols et les influences exercées sur 31

stations de mesures.

Seule une partie des stations précédemment identifiées ont été réutilisées et complétées par de
nouvelles stations, afin de répondre aux objectifs de ce travail sans recommencer le travail d’état des
lieux complet déja réalisé lors des travaux de Piel (2013). Ces stations ont été choisies pour leur
proximité d’une station de mesure du débit des rivieres. L'Oust est le principal affluent de la Vilaine
(voir 2.2.2.1. Le bassin versant de la Vilaine). A ce titre il est mis en exergue sur les représentations

cartographiques de ce travail.

Légende
O stationmétéo
& Station de prélévement

—— Cours d'eau

] ZONE_HYDROGRAPHIQUE

@ station débit

Figure 17 : Implantation des stations de débit, des stations météo, et stations de prélevements dans le bassin versant de
la Vilaine. En rouge et dégradés de rouge le bassin versant de I’Oust et de ses affluents, en bleu et dégradés de bleu, le
bassin versant de la Vilaine et de ses affluents (hors Oust).
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Les stations de préléevements sont présentées dans le Tableau 16 et sur la Figure 17. Le choix de ces

stations doit permettre de décrire les diverses influences exercées sur les cours d’eau.

Le point ENO représente la source de la Vilaine, implantée dans un territoire rural a forte dominante
agricole. Les points EN1 et EN4 en amont et aval de Rennes permettent de décrire I'impact de la
métropole sur la qualité de I'eau de la Vilaine. La station EN5 représente le bilan du sous-bassin
versant du Meu, la station EN6 celui de la confluence Vilaine/Meu, la station EN7, le bilan du sous-
bassin versant de la Seiche et la station EN8 celui de la confluence Vilaine/Seiche. Les stations EN9,
EN10 et EN11 permettent d’évaluer I'impact d’un territoire a dominante agricole sur la Vilaine et
I’Oust (respectivement EN9 et EN10), puis de faire le bilan de leur confluence et de la ville de Redon

(EN11).

Les points EN12 (Isac) et EN13 (Vilaine) permettent d’évaluer la qualité de 'eau a I'aval du sous-
bassin de I'lsac, puis apres confluence avec la Vilaine. Les stations EBsf et ETsf permettent de
mesurer la qualité de I'eau brute et traitée de |'usine de potabilisation de Férel, située dans un
territoire a dominante agricole peu prononcée. Les points EBst et ETst permettent de mesurer la
qualité de I'eau brute et traitée de I'usine de potabilisation de Lillion, qui utilise I'eau de la nappe
alluviale de la Vilaine (peu profonde). Cette ressource est contigué a I'agglomération rennaise et

permet d’évaluer I'impact des rejets de la métropole sur une eau souterraine peu profonde.
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Tableau 16 : Stations de prélevements des eaux naturelles et potables dans le bassin versant de la Vilaine (EN;) et en
entrée et sortie de la station de potabilisation de Férel et de Lillion (EB; et ET;),. Adapté de Piel (2013)

Coordonnées GPS site
: : SR ile Mode de
Station  Site Justification prélevement

prélevement

ENO Juvigné Source, influence agricole 01°03’30"” 48°11'12” Pont

EN1 Acigné Impact urbain - Amont Rennes 01°32'06" 48°07’51”  Pont

ENa e Impact urbain - aval station d’épuration 01°44'51" 48°05°40”  Pont
Rennes

Ax EBSt 3 captages eau souterraine, 1 mélange en

entrée d’usine d’eau potable
Lillion 01°44'54" 48°05'7" Robinet

Sortie usine eau potable

EN5 Bury Impact agricole - Bilan Meu 01°48'18" 48°02°07”  Pont
EN6 Pont-Réan  Bilan confluence Meu-Vilaine 01°46’31"” 48°00'10” Pont
EN7 Bruz Impe?cts Agrlc?les et industriels - Bilan du 01°45'31" 48°00'45”  Pont
bassin de la Seiche
ENS Laillé Bilan confluence Seiche -Vilaine 01°44’55"” 47°58'19” Pont
EN9 Eraeles Imp.act llj'rbam - Amont de Redon -Amont 02°02°07" 47°40°20" Pont
station d’épuration
EN10 Aucfer Amont station d’épuration Redon - Bilan 02°06'30" 47°38'31” Berge
confluence Arz - Oust
EN11 Rieux Bilan aval Redon 02°05'28" 47°36'01" Pont
EN12 Théhillac Impact agricole - Bilan Isac 02°06’05" 47°34’39”  Pont
EN13 Cran Bilan confluence Isac - Vilaine 02°07°41"” 47°34'51" Pont
EBSf ) Eau brute
Usine  de 02°21'33”  47°30°13”  Robinet
Férel

Eau de mise en distribution

Note : EN — eau naturelle ; EBsf — eau brute de surface destinée a potabilisation ; ETsf — eau de surface traitée, mise en
distribution ; EBst — eau brute souterraine destinée a potabilisation ; ETst — eau souterraine traitée, mise en distribution

2.2.2.2. La station d’épuration de Betton

La station d’épuration de la commune de Betton se situe dans I'aire urbaine de Rennes métropole, au
nord du bassin versant de la Vilaine (Figure 18). Cette station recoit les effluents des communes de

Betton, Chevaigné, La Chapelle-Des-Fougeretz, Montgermont, et Saint-Grégoire. Les eaux traitées
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sont rejetées dans I'llle, une riviere canalisée dont la confluence avec la Vilaine se situe a dix

kilomeétres en aval de la station d’épuration.

- Eau traitée

A ‘—

Fansrute

. . B 1"

INA

Entreprise deBTP.

Lllle: SSa=e=

Rennes

P Y
52 Vlla,‘,,e

-\'\ S’-'/c/;e

Figure 18 : Tracé de la riviére llle, localisation de la station d’épuration de Betton, du point de rejet dans I'llle et des
points de prélevement d’eaux usées brutes, traitées, et des eaux douces en amont/aval du rejet de la station
d’épuration.

La station d’épuration de Betton dispose de deux filieres de traitement (Figure 19). La premiére est
une filiere biologique équipée d’un bassin d’aération de 4 500 m*® et d’un clarificateur de 602 m®. La
seconde est une filiere membranaire équipée d’un bassin d’aération de 2 000 m®, suivi d’une
filtration sur plaques. Comparée aux technologies classiques, le traitement des eaux usées par
filtration sur plagues immergées permet des rendements épuratoires plus poussés sur les matiéres
en suspension et la bactériologie, et ce avec des installations compactes (SAUR, 2018). Les
membranes utilisées sont des membranes a plaques Kubota de pores 0,45 um et d’une surface de

0,8 m? spécifiquement congues pour les eaux usées.

Une étape de dégrillage (dégrilleurs escaliers 3 mm de maille) en amont des deux filieres de
traitement permet d’éliminer les matieres volumineuses et les déchets. L'eau a traiter est

prioritairement dirigée vers la filiere membranaire, dans la limite de 110 m*/h afin que le bassin
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d’aération soit toujours complétement rempli et recoive un débit traversier constant. Le reste des
eaux est dirigé vers la filiere biologique dans la limite de 330 m®/h. La filiere membranaire est
alimentée en continu car les plaques de filtration sont sensibles aux changements brutaux de
qguantité et de qualité d’eau a filtrer. En cas de forte augmentation de la charge entrante, les
membranes colmatent, ce qui nécessite un arrét complet (de plusieurs heures) de la filiere pour

lavage.

La station d’épuration de Betton dispose d’une capacité d’épuration de 40 000 équivalents habitants
(EH), soit 2 400 kg DBOs/jour. Lorsque la charge entrante dépasse la capacité maximale de la station
d’épuration, soit 440 m>/h, les eaux usées brutes en surplus sont directement dirigées vers la lagune

de la station d’épuration, puis au milieu naturel.

Les volumes traités par la station d’épuration étaient de 1 634 713 m> 3 1 512 220 m® entre 2016 et
2017. La charge entrante en DBOs pour 'année 2016 était de 1806 kg/jour et 1147 kg/jour en 2017,
soit 30 105 EH en 2016 (75 % de la capacité nominale) et 19 120 EH en 2017 (48 % de la capacité
nominale). La station d’épuration a produit 489 tonnes de boues (matieres seches) en 2016 et 486

tonnes en 2017.

Bassins daeration v\ i ateur Hangars de stockage
(filiere biologique) des boues Lagunes

——

/‘ o‘, - %
o L s

» 1 - 4
i > ‘.Irl I I I I
. - )

Bache de réception ' Bassin d’aération Filtration membranaire

Prétraitements (filiére membranaire)

Figure 19 : Station d'épuration de Betton
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e Leréseau de collecte des eaux usées

Le réseau relié a la station d’épuration est séparatif, c’est-a-dire que les eaux de pluies sont récoltées
dans un réseau différent des eaux usées. En revanche, le diagnostic réalisé par I'exploitant sur les
eaux parasites (eaux pluviales s’infiltrant dans le réseau) estime un apport a 28 % du volume total

recu (SAUR, 2016).

La Figure 20 présente les villes et activités reliées a la station d’épuration de Betton. Le réseau
représente 12 237 branchements et 191 km linéaires de conduites en séparatif. Les communes
raccordées a la station d’épuration sont situées au nord de Rennes, il s’agit de Betton (= 11 000 hab.),
Chevaigné (=2 000 hab.), La Chapelle-Des-Fougeretz (= 4 800 hab.), Montgermont (= 3 300 hab.) et
Saint-Grégoire (= 9 400 hab.). Le calcul du débit en entrée de la station (débit entrant) est effectué

selon la méthode validée par I'agence de I'eau Loire-Bretagne (AELB, 2018) :

Débit entrant (m3/]) = nombre de clients*2,5%0,150 (m3/]) + débit industries (m3/j)

Avec :

Nombre de clients : nombre de branchements raccordés a l'assainissement collectif sur le systéme de collecte de la
station d’épuration de Betton.

2,5 : densité de population estimée par branchements d’aprés I'INSEE.

0,15 m3/j : volume de rejet estimé par habitant d’aprés I’Agence de I’EauL.

Débit industries : débit maximum autorisé par I'autorisation ou la convention de rejet de I'industriel.

Plusieurs industriels sont raccordés a la station d’épuration de Betton, parmi eux Keroler, une
biscuiterie autorisée a rejeter 15 m>/jour, AMEC SPIE, une entreprise de travaux publics disposant
d’une aire de lavage de véhicules autorisée a rejeter 5 m*/jour, un garage automobile Renault
autorisé a rejeter 5 m*/jour d’effluents contenant des hydrocarbures et des graisses, un dépdt de bus
et une aire de lavage de la compagnie de transport Keolis, ayant en charge les transports publics de
I'agglomération rennaise. Enfin le centre hospitalier de Saint Grégoire est raccordé au réseau de la
station d’épuration et dispose d’une autorisation de rejet de 100 m®/jour. Tous ces sites sont
intéressants malgré leurs faibles rejets autorisés, car ils sont potentiellement source de détergents
phosphonates et d’AMPA. Sur la commune de Betton, les rejets industriels représentent 1,1 % du

total autorisé, pour Montgermont 2,2 %, et enfin 9,4 % des rejets sur la commune de St Grégoire.
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Betton
11k hab.
9 PR

CHP — Hopital
Renault—garage auto

AMEC SPIE- lavage véhicules
Keolis — lavage bus

St Grégoire
9,4k hab.
8 PR

Figure 20 : Synoptique des villes par importance de rejet, et activités industrielles raccordés a la station d’épuration de
Betton. PR : Poste de reléevement ; le nombre de postes de relevement traduit de la quantité d’eau a transporter, et dans

une moindre mesure I’étendue du réseau et la déclivité du sol (la région étudiée est assimilable a une plaine).

e Lafiliere de traitement

La filiere membranaire est équipée d’un second dégrillage par tamis rotatif (2 mm) pour éliminer les

déchets ayant passé le premier dégrillage en entrée de station, pour réduire les risques de colmatage

des membranes. Cette étape est suivie de prétraitements, consistant en un dessablage et

dégraissage des eaux brutes pour en retirer les matiéres génant la digestion biologique et la

clarification, ou encore les objets pouvant endommager les appareils de pompage notamment. Puis

I'étape d’alternance d’anoxie et d’aération permet la nitrification/dénitrification des eaux

(élimination de I'ammoniaque et des nitrates). Aprés alternance anoxie/aération, les eaux sont

filtrées sur plagues membranaires (0,45 um), avant rejet dans le milieu naturel (Figure 21). Les

membranes sont lavées deux fois par an (en moyenne) a I'eau industrielle (eau résiduaire traitée).

Les eaux de lavage sont renvoyées en téte de station (bache de réception).
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Filiere membranaire -
Filiére biologique -
——

Postes de
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Alternances Dessablage
aération/anoxie Dégraissage Egouttures
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Figure 21 : Synoptique des filieres de traitement de la station d’épuration

Dans la filiere biologique, les eaux dégrillées (3 mm) sont directement dirigées vers le bassin
d’aération depuis la bache de réception (Figure 21). Le bassin d’aération permet Ia
nitrification/dénitrification et la déphosphatation par digestion biologique (alternance d’anoxie et
d’aérobie). Puis les eaux sont dégazées afin de permettre la sédimentation des matieres en
suspension dans le clarificateur, avant rejet dans le milieu naturel. Les boues du clarificateur sont
épaissies (concentrées) avant d’étre extraites pour compostage. Les eaux clarifiées sont rejetées

dans le milieu naturel.

Dans le cas de la filiere membranaire, les eaux issues du bassin d’aération sont directement filtrées.

Le perméat est rejeté au milieu naturel tandis que les boues sont épaissies et compostées.

e Le milieu récepteur

Les eaux traitées de la station d’épuration sont rejetées dans un bras de I'llle. L'llle, du fait de son
débit faible (Qmoyen < 1 m’/s) et sa morphologie (riviere canalisée au débit régulé), est un affluent

mineur de la Vilaine. Ce cours d’eau prend sa source dans la commune de Lanrignan (35). Il est long
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de 47 km et est relié a la Rance au nord pour former le canal d’llle et Rance reliant Rennes a St Malo.
Le canal de 84 km est aménagé pour la navigation, il présente de nombreuses écluses (48) entre

Rennes et St Malo. Au sud, I'llle se jette dans la Vilaine a Rennes (Figure 18).

e Sélection des stations de prélevements « eaux usées »

Les points EN2 et EN3 sont respectivement situés en amont et en aval du rejet de la station
d’épuration de Betton et permettent de mesurer son impact sur le cours d’eau récepteur (llle). Le
bras de I'llle dans lequel s’effectue le rejet se trouve au nord de Rennes. Les prélevements dans le
milieu naturel ont été effectués respectivement a 300 m en amont (EN2) du rejet sur un pont, et a

200 m en aval (EN3) sur une berge du cours d’eau.

Le Tableau 17 présente les stations de prélevements échantillonnées pour I'étude du glyphosate et
de '’AMPA dans les eaux résiduaires. Le suivi des eaux brutes et traitées est effectué sur les 2 filieres
puis les eaux en amont et en aval du rejet sont échantillonnées pour estimer I'impact de la station

d’épuration sur le cours d’eau.

Tableau 17 : Stations de préléevement des eaux naturelles (EN;) et eaux résiduaires (B/M/SB/SM) pour I'étude de ’AMPA
et du glyphosate.

Coordonnées GPS site
Station  Site Justification prélevement

Mode de
prélevement

EN2 llle - Betton Amont station d’épuration Betton 01°39'45"” 48°10'16" Pont
B/M ) entrée station d’épuration: filiere
Station biologique (B) et membranaire (M) Préleveur
d’épuration 01°40'30,2” 48°10'32,2"” .
s/sw  Betton sortie station d'épuration: filiere automatique
biologique (SB) et membranaire (SM)
EN3 llle - Betton Aval station d’épuration Betton 01°40'8” 48°10'6" Berge

Note : B/M — eau usée brute de la filiere biologique (B) ou membranaire (M) ; SB/SM — eau usée traitée de la filiere
biologique ou membranaire
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2.2.2.3. Les usines de production d’eau potable de Lillion et de Férel

e Lillion

L'usine de potabilisation de Lillion est située au sud-ouest de Rennes, dans la zone des étangs
d’Apigné, au-dessus de la nappe alluviale de la Vilaine. Cette installation, construite entre 1964 et
1979, pompe l'eau souterraine de nappe alluviale via trois puits (sur quatre puits existants, le

premier puits n’étant plus actif depuis 2015), avec une capacité de production de 3 600 m*/jour.

Masses d’eaux souterraines

o

: Us?ﬁ de Lillio?

Figure 22 : Localisation de l'usine de potabilisation de Lillion, au-dessus de la nappe alluviale de la Vilaine.

L'usine de Lillion utilise les eaux de nappe alluviale de la Vilaine pour les potabiliser. Une nappe
alluviale est une nappe libre peu profonde, circulant dans I'aquifére des rivieres. Le niveau d’une
nappe alluviale est fortement lié au niveau de la riviere correspondante. Lorsque la riviére est en
crue, le niveau de nappe s’éléve, lorsque la riviere est en étiage, la nappe alimente le débit de la
riviere (SIGES Seine-Normandie, 2018). La zone d’interface nappe / riviere permet I'atténuation des
contaminations en matiéres en suspension, ammonium, fer, manganése (Vernoux et al., 2010), mais
aussi de certains herbicides et produits pharmaceutiques (Huntscha et al., 2013). L’eau, ayant ainsi
percolé a travers les alluvions constituant I'aquifere, présente une qualité nettement supérieure a

I’eau de la riviére. Elle est donc une ressource de choix pour la potabilisation. La ressource exploitée
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a l'usine de Lillion présente un intérét pour I'étude des contaminations urbaines dans l'eau

souterraine.

La filiere de traitement de l'usine de potabilisation de Lillion est présentée en Figure 23.

Les eaux brutes en entrée de station passent en premier lieu dans le bassin d’aération afin de
précipiter le fer et le manganeése, puis la filtration sur sable permet de nitrifier les eaux et de filtrer
les précipités ferromagnésiens. La succession de deux filtres a sable consécutifs permet de filtrer
aussi la totalité des précipités ferromagnésiens. La filtration sur charbon actif en grain permet
ensuite d’adsorber la matiére organique et les micropolluants (pharmaceutiques, pesticides...). Enfin

I’ajout de réactif chloré permet la désinfection de I'eau.

v

Filtration sur sable
Etage 1
180 m3/h max l

Filtration sur sable

Etage 2

|
|

Aération
Eau Brute (mélange)

Filtration Charbon Actif Grain
| | |

Pompage et distribution

=26m3/h =x=80m3/h =x71m3/h

Figure 23 : Filiére de traitement de l'usine de Lillion

L'eau produite est dirigée vers le réseau de distribution d’eau potable via le chateau d’eau de
Mordelles aprés rechloration. En 2017, l'usine a produit 987 740 m®> d’eau potable (d’aprés
I’exploitant Collectivité Eau du Bassin Rennais) qui a été distribuée sur les communes de Chavagne
(=3 700 hab.), Cintré (=2 200 hab.), La Chapelle-Thourault (=2 100 hab.), I'Hermitage (=4 100 hab.),
Mordelles (=7 200 hab.), Talensac (=2 500 hab.), Bréal-sous-Montfort (=5 700 hab.), Goven
(=4 400 hab.).
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e Férel

L'usine des eaux de Férel est située a I'’extréme aval du bassin versant, a 'embouchure du fleuve sur
la commune de Férel (56, Morbihan). Il s’agit de la plus importante installation de production d’eau
potable sur le bassin versant de la Vilaine, avec une capacité nominale/maximale de 100 000 m?/jour.

L’eau brute est pompée en amont du barrage d’Arzal dans la Vilaine.
La filiere de traitement de I'usine de potabilisation de Férel est présentée en Figure 24.

Les eaux brutes en entrée de station sont en premier lieu reminéralisées et mises a I'équilibre
calcocarbonique par ajout de chaux et de gaz carbonique. Cette étape permet également d’ajuster le
pH pour assurer une clarification efficace. L'étape de clarification permet I'élimination d’une partie
de la matiére organique, des matiéres en suspension et de certains micropolluants tels que le
glyphosate et 'AMPA. Une clarification consiste en plusieurs étapes, d’abord la coagulation, la
floculation puis la décantation. L’ajout de chlorure ferrique en clarification permet la coagulation des
matieres en suspension, puis la floculation c’est-a-dire I'agrégation en grosses particules. Cependant,
le chlorure ferrique consomme des ions hydrogénocarbonate (HCO3'), induisant une baisse de TAC et
du pH qgu'’il faudra compenser par une reminéralisation (Degrémont, 2005). Ensuite la décantation
des flocs a lieu grace a I'ajout d’un polymere et permet d’extraire les eaux claires se situant en haut
de la colonne d’eau. Une inter-reminéralisation a lieu par ajout de gaz carbonique (CO,) puis de

chaux (Ca(OH),).

Les eaux clarifiées et reminéralisées sont ensuite filtrées sur sable, ce qui permet d’éliminer les
particules n’ayant pas été extraites lors de la clarification. L'ozonation permet a la fois de dégrader la
matiére organique naturelle, les micropolluants (pharmaceutiques, pesticides...), de nombreuses
especes minérales (nitrites, cyanures, Fer et Manganese réduits...), mais aussi d’assurer une
désinfection partielle (Legube, 2015). La filtration sur charbon actif est un traitement d’affinage
permettant I’élimination des matieres organiques réfractaires et organoleptiques, ainsi que les
micropolluants. Une reminéralisation finale permet de mettre les eaux a I’équilibre calcocarbonique,

c’est-a-dire ni corrosive, ni entartrante. Enfin I'ajout de réactif chloré permet la désinfection de I'eau
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Figure 24 : Synoptique de la filiere de traitement de l'usine de Férel. Adapté de Piel (2013)

Recyclage des eaux de

lavage

Le réseau de distribution de I’eau potable dépendant de Férel comprend la région de Vannes, Redon,
La Baule, Saint Nazaire et Rennes en été (sécurisation de 'alimentation en eau potable au nord du
bassin versant). Il est long d’environ 235 km et dessert environ 1 million d’habitants (EPTB Vilaine,

2019; SAUR, 2015).

o Sélection des stations de prélevements « eaux potables »

Le prélevement des eaux traitées ou potables est effectué au robinet de sortie de chaque usine,

apres chloration (ETsf et ETst).

2.2.3. Campagnes de préléevement

Les expérimentations menées sur le bassin versant de la Vilaine, les conditions hydroclimatiques et le

matériel utilisé, sont détaillés dans cette partie.
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2.2.3.1. Conditions hydroclimatiques des campagnes

Campagnes « Eaux naturelles »

Six campagnes de prélévements « eaux naturelles » (C1 a C6) ont été réalisées sur le bassin versant

de la Vilaine et en entrée et sortie des stations de potabilisation de Férel et de Lillion entre 2016 et

2018, chacune selon des conditions hydroclimatiques spécifiques. Ces campagnes ont également été

programmeées pour coincider avec les périodes connues d’épandages d’herbicides (Tableau 18 et

Figure 25).

Tableau 18 : Récapitulatif des campagnes « eaux naturelles », ou sont échantillonnées les eaux de riviéres, les eaux de
souterraines et les eaux potables créées a partir de ces ressources

Pluviométrie

Cc1

Cc2

Cc3

c4

C5

(mm) Niveau Echantillons analysés
Campagne Justification de Dates prélevements
(24 h/1 semaine) nappe* Eau de surface Eau souterraine Eau traitée
Repérage -
0/04 Etiage moyen 27-28/07/16 13 4 2
Etiage
0/1 , bas 28-29/09/16 13 4 2
prolongé
3,6/30,7 Lixiviation | =y ¢ 17-18/01/17 13 4 2
hivernale
Lixiviation
7,3/37 usage massif bas 04-05/05/17 12 4 2
d'herbicides
2,4/22,6 Liiviation | 29-30/11/17 12 4 2
automne
0,2/4,8 Fin crue haut 29-30/01/18 5 0 1

C6

*source : Ades EauFrance ; niveaux piézométriques

Les campagnes C1 (27-28 juillet 2016) et C2 (28-29 septembre 2016) ont été réalisées en période

d’étiage. La campagne Cl a été une campagne de repérage des stations de prélévements,

permettant aussi de vérifier la faisabilité du planning de prélévements et d’analyses. Les campagnes

en temps de pluie (> 10 mm/24 h) ont été réalisées comme suit :

La campagne C3 (17-18 janvier 2017) a permis d’observer les phénomeénes de lixiviations des
stocks d’herbicides et de leurs sous-produits dans le sol.
La campagne C4 (4-5 mai 2017) a permis d’observer la lixiviation d’herbicides et de leurs

sous-produits durant la période d’usage principale des herbicides.
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- La campagne C5 (29-30 novembre 2017) a permis d’observer la lixiviation d’herbicides et de
leurs sous-produits au début de I’hiver, apres la fin de la période d’usage des herbicides.

- La campagne C6 (29-30 janvier 2018), campagne en période de fin de crue hivernale.

Le détail des conditions hydroclimatiques caractéristiques des 6 campagnes est présenté en Figure
25, les débits (Q, source Banque hydro, 2018) des principaux cours d’eau et la pluviométrie
(précipitations RR, source MétéoFrance 2018) y sont représentés. L'implantation des stations
météorologiques ne permettant pas de couvrir I'ensemble du bassin versant de la Vilaine (voir Figure
17 pour les stations météo), les données pluviométriques présentées sont issues, au nord, de la
station de Rennes St Jacques, et au sud, de la station d’Arzal. Les campagnes C1 a C5 ont été réalisées

sur les 19 stations de prélévements (voir Tableau 16), et pendant deux journées consécutives.

La campagne C6 a été réalisée sur seulement 6 stations de prélévements. Initialement non
programmée, cette campagne a permis d’étudier la crue hivernale des cours d’eau, et I'impact sur la
lixiviation des stocks d’herbicides et de leurs sous-produits. Les stations échantillonnées lors de cette
campagne ont été choisies pour leur emplacement et les phénomeénes qu’elles permettent
d’étudier : les six stations suivies sont EN1 et EN4 (amont et aval de Rennes, impact urbain), EN9 (la
Vilaine avant confluence avec I'Oust) et EN10 (I'Oust, affluent principal de la Vilaine), EBsf et ETsf

(eau brute et eau traitée de l'usine de potabilisation de Férel).

Les niveaux de la nappe alluviale indiquent que les seules périodes ou la nappe alluviale peut

influencer la riviere sont C3 et C6.
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Figure 25 : Conditions hydroclimatiques pour les 6 campagnes de prélevements d’eaux naturelles. Les débits (Q) des cours d’eau représentés sont ceux du Meu (EN5), de la Seiche (EN7),
de la Vilaine en aval de Rennes (EN8), de I’Oust (EN10), de la Vilaine au pont de Cran (EN13). Les précipitations (RR) sont représentées pour la station de Rennes St Jacques (au nord du
bassin) et d’Arzal (au sud du bassin)
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e Campagnes « Eaux usées »

Quatre campagnes de prélévements « eaux usées» (U1 a U4) ont été réalisées a la station
d’épuration de Betton entre 2016 et 2018 en conditions hydroclimatiques particulieres. Ces
campagnes ont également été programmées pour coincider avec les périodes connues d’épandage
du glyphosate (printemps/été). Les campagnes Ul a U4 comprennent 18 mesures, dont 8 sur les
eaux brutes de la station d’épuration, 8 sur les eaux traitées et 2 sur le cours d’eau récepteur (EN2

amont et EN3 aval).

Les prélevements des eaux usées, asservis au débit, sont effectués pendant 24 h. Ces prélevements
ont pour objet de caractériser les charges entrantes et sortantes d’AMPA, sous-produit du

glyphosate.

Tableau 19 : Récapitulatif des campagnes « eaux usées »

Ul 0/3,4 Etiage 03-05/10/16 2 8 8
u2 0/68 Etiage prolongé | 31 /07 05 /08/17 2 8 8
population min.
U3 135/346  “ansusagede 11-13/12/17 2 8 8
glyphosate
Lixiviation
ua 31,2 /46,3 période d’usage 04-06/06/18 2 8 8
de glyphosate

Les campagnes U1 (du 3 au 5 octobre 2016) et U2 (du 31 juillet au 2 ao(t 2017) ont été réalisées en
période d’étiage (Figure 26). Ces périodes chaudes et ensoleillées correspondent aux usages
maximum du glyphosate dans le désherbage des voiries et jardins (Guillermou et al., 2009 ; SAGE
Layon Aubance Louets, 2017). L'étude menée lors de ces périodes permet donc d’évaluer
I'importance du désherbage urbain dans les eaux de la station d’épuration. Les deux campagnes
peuvent également étre différenciées par la période des congés scolaires d’été (U2 en ao(t 2017),
I’hypotheése est faite que cette période induit une baisse de la population avec les départs en congés
des résidents. En effet, la métropole de Rennes compte 439k habitants dont 67k étudiants INSEE,
2015). La conséquence attendue est un débit traversier diminué, lié a la réduction de population et,

d’autre part, a une diminution de la lixiviation des sols du fait de la période seche estivale.

La campagne U3 (du 11 au 13 décembre 2017) a été réalisée dans le but d’observer une période

exempte de désherbage au glyphosate. D’un point de vue météorologique, la période échantillonnée

88




Matériel et méthodes

est pluvieuse (41,6 mm de pluie du 6 au 13 décembre), froide (6,4 °C en moyenne du 6 au 13
décembre) et peu ensoleillée (698 min d’ensoleillement du 6 au 13 décembre). Dans ces conditions,
un désherbage est improbable ; ainsi le glyphosate et I’AMPA sont rapidement mobilisés et exportés
dans les milieux urbains (Grandcoin et al., 2017 ; Tang et al., 2015). En conséquence, seule la

contribution des phosphonates a la charge d’AMPA est attendue durant cette période.

La campagne U4 (du 4 au 6 juin 2018) a été réalisée en période pluvieuse (51,8 mm du 31 mai au 6
juin), coincidant avec la période d’usage du glyphosate en désherbage (printemps/été), afin
d’observer la contribution du désherbage aux flux d’AMPA dans la station d’épuration. Cette
campagne U4 (du 4 au 6 juin 2018) differe des campagnes Ul et U2 par ses conditions

hydroclimatiques : I'llle n’est pas encore en étiage et la lixiviation des sols est importante.

Le débit (Q ; source Banque hydro, 2018) de I'llle (cours d’eau récepteur) est représenté sur la Figure
26, ainsi que les précipitations (RR) mesurées a la station météorologique la plus proche (Rennes St

Jacques).
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Figure 26 : Conditions hydroclimatiques pour les 4 campagnes de prélevements d’eaux usées : débit (Q) du cours d’eau récepteur (I'llle) et, précipitations (RR) de la station Rennes St
Jacques, la plus proche de la station d’épuration de Betton
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2.2.3.2 Méthodes de prélevement

e Campagnes « Eaux naturelles » et « Eaux potables »

Les préléevements ont été réalisés selon les normes FD T90-523-1 et NF EN ISO 5667-3 (AFNOR, 2008 ;
ISO, 2018). Les prélevements depuis un pont s’effectuent dans une zone homogene, au milieu du
cours d’eau en amont du pont, pour éviter une contamination par les éléments du pont. Le
prélevement est réalisé a I'aide d’'un seau attaché a une chaine d’acier puis a une corde afin que
seule la chaine soit en contact avec I’eau. Le seau est rincé trois fois avec I'eau a échantillonner avant
prélevement. Les prélévements depuis une berge sont réalisés a I'aide d’une perche dans une zone
homogéne a 2 m du bord ou d’obstacles ou de zones mortes. La perche utilisée est équipée d’une
pince ou d’un collier, afin de maintenir un flacon en polyéthylene (PE) 1L, sans réactif, également
rincé trois fois avant échantillonnage. Ce flacon sert a prélever I'eau a répartir dans les flacons
idoines (Figure 27). Les flacons ne contenant pas de réactif sont aussi rincés trois fois avec I'eau a

échantillonner.

Figure 27 : Matériel de prélevement, de mesures et pour le transport des échantillons
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Les échantillons ainsi prélevés sont transportés dans des glaciéres contenant des pains de glace. Les

échantillons sont déposés au laboratoire, en chambre froide a 3°C + 2°C en moins de 8 h (ISO, 2018).

e Campagnes « Eaux usées »

Le prélevement des eaux usées s’effectue en utilisant des préleveurs automatiques Hach-Biihler
4011 (Figure 28). Ces préleveurs sont réfrigérés et calorifugés, ils sont programmables et possedent
une seule prise d’eau et 4 flacons récepteurs. Les prélevements en entrée et en sortie de la station
d’épuration sont asservis au débit. La fréquence de prélevement a été déterminée empiriquement
afin d’échantillonner les eaux brutes et traitées durant 24 h. Le préleveur disposant de 4 flacons de
10 L, il est donc nécessaire d’échantillonner les eaux en 4 périodes de 6 heures. Un prélévement de
100 mL est réalisé a chaque fois que la filiére recoit (en entrée) et émet (en sortie) 7 m® d’eaux usées.
Chaque flacon récepteur de 10 litres recoit le prélevement d’eaux usées durant 6 heures. Les flacons
récepteurs désignés F1, F2, F3 et F4 et sont homogénéisés, avant de réaliser les prélévements

destinés a I'analyse au laboratoire.

Lorsque la fréquence de préléevement est inadaptée, c’est-a-dire que le flacon récepteur déborde ou
gu’il est insuffisamment rempli pour effectuer les analyses, la campagne de prélevement est

annulée, puis la régulation du préléevement est modifiée en conséquence.

Figure 28 : Préleveur d'eau automatique fixe Biihler 4011 (Hach, 2018).

Dans une station d’épuration, I’eau a traiter séjourne dans les différents bassins durant une période

variable (appelée le temps de séjour hydraulique), dépendant de la quantité d’eau entrante et des
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traitements effectués. Afin d’analyser la méme eau en entrée et en sortie de la station, le temps de
séjour hydraulique est estimé, puis le prélevement de I'eau traitée est décalé d’autant aprées le
préléevement d’eau brute . La Figure 29 introduit le principe du temps de séjour hydraulique. A T=0, la
premiere prise d’eau est effectuée pour le prélevement d’eau brute. T+6 correspond a la fin de
remplissage du premier flacon (F1 entrée), T+12 a celle du second flacon (F2 entrée) ainsi de suite
jusque T+24 pour le quatrieme (F4 entrée). A titre d’exemple pour la Figure 29, le temps de séjour
est fixé a 36 h. Le prélevement en sortie est donc effectué dans le premier flacon (F1 sortie) a T+36 et

arrété a T+42 (F4 sortie).

Temps de séjour hydraulique
A
[ |

T+12 T+24 T+42 T+54
T+6 T+18 T+36 T+48 T+60

R A
<— Eau brute —> j'(— Eau traitée —>

Figure 29 : Prélevement des eaux résiduaires brutes et traitées et temps de séjour hydraulique (heure)

Le temps de séjour est estimé a partir du débit traversier (volume entrant dans la filiere) le jour du
prélevement et du volume du bassin d’aération (filiere biologique ou membranaire). L’approximation
est faite d’assimiler le bassin de la station d’épuration a un réacteur a flux piston parfait. C'est-a-dire
qgue tout élément de fluide avec ses particules subit une translation dans le bassin sans mélange
important avec les éléments de fluide connexes (Degrémont, 2005). Ceci permet de réaliser une
évaluation simple du temps de séjour et d’appliquer la formule de calcul du temps de séjour

hydraulique dans le cas d’un flux piston parfait (Degrémont, 2005) :

24 x Vfiliere (m?®)
Qentrane  (M*/))

Temps de séjour (h) =

Avec :

24 : permet de convertir 'unité en heures

Vbassin (m3) : volume du bassin d’aération ol est envoyée l'eau usée brute. 4 500 m3 pour la filiere biologique et
2 000 m3 pour la filiere membranaire

Qentrant (m3/j) : débit traversier (ou volume entrant par jour) d’eaux usées brutes entrant dans la filiere, mesuré par
les débitmeétres de la station d’épuration
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Cette formule permet d’estimer les temps de séjour de I'eau a partir des volumes entrants et du

volume de chaque bassin, lors des quatre périodes échantillonnées (Tableau 20).

Lors des 4 campagnes de prélévement d’eaux usées, le temps de séjour de I'eau dans la filiere
biologique varie de 14,0 h en décembre (campagne U3), mois pendant lequel les volumes entrants
sont au maximum (volume total 7 695 m>/j) & 56,3 h en aolt (campagne U2) lorsque les volumes
entrant sont & leur minimum (1 920 m?/j) (Tableau 20). Dans la filiere membranaire, les eaux restent
plus longtemps dans le bassin d’aération (SAUR, 2018), et par conséquent, les temps de séjour sont
plus longs. Le temps de séjour de I’eau dans la filiere membranaire varie de 27,0 h en juin (campagne
U4), mois pendant lequel les volumes entrants dans cette filiere sont au maximum (1 709 m%/j) a

45,6 h en ao(t (campagne U2) lorsque les volumes entrants sont a leur minimum (1 052 m?/j).

Tableau 20 : Débit traversier le jour du préléevement et temps de séjour calculé pour chaque bassin et campagne

Q (m3/j) Temps de séjour (h) Q (ma/j) Temps de séjour (h)
U1 octobre 2016 2519 42,9 1064 45,1
U2 ao(it 2017 1920 56,3 1052 45,6
U3 décembre 2017 7 695 14,0 1709 28,1
U4 juin 2018 4088 26,4 1775 27,0

Le temps de séjour calculé est une estimation car, en situation réelle, il peut étre modifié par I'apport
imprévu d’eaux de pluie parasites. Les campagnes ont été déclenchées apres des périodes pluvieuses
(Figure 26) mais jamais pendant afin d’éviter les situations de by-pass de la station d’épuration (les
eaux usées brutes en surplus sont dirigées directement vers la lagune), la dilution des eaux usées

(28 % d’eaux parasites sur le réseau) et le trop plein des flacons de prélevement.

Afin de comparer les caractéristiques des eaux usées en réduisant la possibilité d’un changement de
comportement des usagers menant a des différences dans leurs eaux résiduaires, les campagnes ont
toutes été réalisées sur un méme modele. A savoir, un début de préléevement le lundi a 4h du matin
en entrée de station, le prélevement en entrée durant 24h, et étant réparti dans quatre flacons
(6h/flacon). Le prélevement des eaux traitées est donc effectué en décalage des eaux brutes, ce en

fonction du temps de séjour calculé de I'eau dans la station.
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Concernant les performances d’élimination de I'’AMPA de chacune des filieres
(biologique/membranaire), un calcul de I'abattement est effectué a partir des concentrations en

entrée et en sortie de filiere selon la formule :
Aba[’temé’nl' (%) = 100 - (100*[AMPA]en[rée/[AMPA]sgr[je)

Rappelons que l'incertitude de mesure sur I’AMPA dans les eaux usées est de 16 % (déterminée par
I’écart aux ajouts dosés, voir 2.2.4.3). Par la suite, pour répercuter l'incertitude sur I'abattement, le

calcul suivant est appliqué :
Abattement (max) (%) =
100 - 100*([AMPA]sortic - 0,16 *[AMPA]sortic) / (JAMPA entrée + 0,16*[AMPA Jontreéc)
Et:
Abattement (min) (%) =

100- 100*([AMPA]sortie ‘/‘0; ]6*[AMPA]50rtie)/([AMPA]entre’e - aZé*[AMPA]entrée)

L'étude des flux d’AMPA entrants et sortants de la station d’épuration de Betton permet d’estimer
guantitativement l'importance d’'un rejet d’eaux résiduaires dans une riviére. Les flux d’AMPA
sortants de la station d’épuration sont calculés a partir du volume d’eaux traitées et de la
concentration mesurée. Le volume sortant de la station d’épuration n’est mesuré qu’une fois par
jour pour chaque filiere, en conséquence le calcul de flux ne peut pas s’appliquer pour chaque
période de 6h mesurée. Le flux moyen journalier est calculé a partir des concentrations des 4 flacons

selon la formule :

(Viejer/4) x (JAMPA]pacon1 + [AMPA Jaconz +[AMPA Jaconz +[AMPA]nacons ) = flux moyen journalier (g/jour)

2.2.3.3. Mesures in situ

e Campagnes « Eaux naturelles » et « Eaux potables »

Lors des campagnes « eaux naturelles » (incluant les deux eaux de consommation humaine de Férel
et Lillion), les mesures in situ ont été réalisées avec la sonde multiparamétres EXO2 (YSI) en méme
temps que le prélévement selon la norme FD T 90-523-1 (AFNOR, 2008). Les paramétres mesurés in

situ sont présentés dans le Tableau 21. Le pH, la température, la conductivité, la concentration en
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oxygéne dissous sont des paramétres mesurés in situ dans les eaux naturelles et potables. Grace a la
sonde EXO2, la turbidité et la fluorescence de la matiere organique dissoute (fDOM) sont aussi

mesurées in situ.

Avant chaque campagne de prélevements, la sonde pH est étalonnée a I'aide de solutions étalons de
pH 4 et 7 (Hach). La sonde conductivité est étalonnée grace a des solutions étalons a 500 et
1000 uS/cm. La calibration de I'oxymetre est effectuée a I'aide d’'une eau saturée (aérée par une
pompe d’aquarium). La calibration du turbidimetre est réalisée a partir d’'une solution étalon de
formazine concentrée a 4 000 NTU (Hach©, TURB4000). Enfin la calibration du fluorimétre mesurant
la fluorescence de la matiere organique dissoute (fDOM) est réalisée a |’eau du robinet (exempte de

MO) et au sulfate de quinine 300 pg/L.

Les résultats sont enregistrés dans une unité autonome reliée a la sonde par un cable électrique et
stockés sous forme de fichier texte, puis exportés sous format .XLS (2003) grace au logiciel KOR EXO

fourni avec la sonde.

Les parameétres mesurés in situ sont présentés dans le Tableau 21. Le pH, la température, la
conductivité, la concentration en oxygene dissous sont des parameétres fréquemment mesurés in situ
dans les eaux de surface. Grace a la sonde EXO2, la turbidité et la fluorescence de la matiere

organique dissoute (fDOM) sont aussi mesurées in situ.

Tableau 21: Parameétres mesurés dans les eaux naturelles et potables in situ

pH Unité pH

Electrochimie NF T 90-008
Température °C
Turbidité NFU Néphélométrie NF EN ISO 7027
Conductivité uS/cm Potentiométrie NF EN 27888
Concentration en oxygene dissous mg/L Méthode optique — <0 5814
Taux de saturation en oxygene % durée de luminescence
Teneur en matiéres organiques dissoutes (fDOM) RFU Fluorimétrie NA

NA : Non Applicable

A noter que la fluorescence de la matiere organique dissoute (fDOM) traduit le caractere aromatique
de la matiere organique présente dans I'eau sous forme soluble. C’est une maniere de caractériser
I'origine de la matiére organique et sa réactivité (Aschermann et al., 2018; Huber et al., 2011). La

matiére organique fluorescente n’est pas de composition uniforme, les composants retrouvés sont :

96




Matériel et méthodes

- les substances humiques, qui sont des sous-produits des végétaux dégradés dans le sol et les
eaux par les micro-organismes (Stedmon et al.,, 2003; Elkins and Nelson, 2001; Patel-
Sorrentino et al., 2004).

- des aminoacides faisant partie de la famille des protéines et des peptides, tels que la

tyrosine, le tryptophane et la phénylalanine (Hudson et al., 2007).

La sonde EXO2 permet de mesurer la réponse de la matiere organique « humique-like » (réponse
similaire aux substances humiques) dans les eaux douces. La longueur d’onde d’excitation est 365 +

5 nm et la longueur d’onde d’émission est de 480 + 40 nm.

Les mesures sont effectuées directement dans le cours d’eau depuis un pont pour 13 stations de
prélevements, ou depuis une berge pour 6 stations (Tableau 16). Les mesures, en entrée et en sortie
des stations de potabilisation (Férel et Lillion), sont réalisées au robinet des usines de traitement de

I’eau, dans un seau rincé trois fois avec I’eau a analyser.

e Campagnes « Eaux usées »

Lors de campagnes « eaux usées », le prélevement final, destiné a I'analyse, est réalisé au plus tard
24 h aprés le préléevement par I'automate. Les mesures in situ sont réalisées en méme temps que le
préléevement selon la norme FD T 90-523-2 (AFNOR, 2008). La sonde multiparamétres de terrain
(HACH HQ) est étalonnée au laboratoire avant chaque campagne de prélévements. L’étalonnage de
la conductivité est effectué a 'aide d’une solution de KCl a 0,01 M soit 1413 uS/cm (a 25 °C). Un

contréle journalier est ensuite effectué avec une solution de KCl a 500 puS/cm.

Le pH-meétre est étalonné une fois par semaine au moyen de de solutions tampons de pH 7,00 ; 4,01
puis 10,01. La sonde fournit un résumé de |’étalonnage, qui doit répondre aux spécifications
suivantes : pente comprise entre -57 et -62 mV/pH ; asymétrie comprise entre -30 et + 30 mV. Le
thermocouple mesurant la température, inclus dans I'électrode pH ne peut étre calibré mais est

étalonné tous les 6 moisa 25 °C+1 °C.

La sonde LDO (Luminescent Dissolved Oxygen) de mesure de |'oxygene dissous par méthode optique
est étalonnée avant chaque campagne de prélevements dans une eau saturée en air (bullage d’air

durant 15 minutes dans 250 mL d’eau avant étalonnage).

La sonde est rincée trois fois avec I'eau a analyser avant les mesures de pH, température,
conductivité et taux d’oxygéne. Les prélevements et les mesures in situ sont effectués dans les

flacons récepteurs apres homogénéisation (Tableau 22).
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Tableau 22 : Parameétres mesurés dans les eaux usées in situ

pH Unité pH
Electrochimie NF EN 1SO 10 523
Température °C
Conductivité uS/cm Potentiométrie NF EN 27888
Taux de saturation en oxygene % Méthodes optiques — durée de luminescence ISO 5814:2012
2.2.4. Parameétres et méthodes d’analyse

2.2.4.1. Analyses physico-chimiques classiques

Les parameétres analysés pour caractériser la qualité globale des eaux sont :

- les formes de l'azote avec les nitrates (NOs), nitrites (NO,), 'ammonium (NH,) et I'azote
Kjeldhal (NK),

- le phosphore total (Pt) et les orthophosphates (PO,),

- la répartition du carbone avec le carbone organique dissous (COD) et le carbone organique
total (COT),

- la charge polluante organique avec la demande chimique en oxygene (DCO) et la
biodégradabilité avec la demande biochimique en oxygéne (DBO),

- les matieres en suspension (MES).

e « Eaux naturelles » et « eaux potables »

Les parametres analysés dans les eaux naturelles et les eaux potables, les méthodes et délais
d’analyses, les normes ainsi que le flaconnage utilisé pour le prélévement sont présentés dans le
Tableau 23. Le LERES est accrédité COFRAC (Comité francgais d’accréditation) pour I'ensemble des
analyses. Le flaconnage utilisé pour les prélevements est adapté pour chaque paramétre analysé. Le
flacon en polyéthylene (PE) utilisé pour le prélévement destiné a I'analyse du COT et du COD est
acidifié (acide chlorhydrique (HCI) pur - 3 mL) pour éliminer les formes minérales du carbone. Le
flacon en PE pour I'analyse du phosphore total et de I'azote Kjeldhal est acidifié (acide sulfurique

(H,S0,4) 98 % - 2,5 mL) afin de minéraliser I'azote et le phosphore organique.

Les échantillons d’eaux naturelles et potables sont conservés au laboratoire a 3°C + 2°C avant

analyse.
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Tableau 23: Parameétres analysés dans les eaux de surface et de consommation humaine, normes relatives et flaconnage
associé.

Matieres en suspension (MES) Gravimétrie 48 h NF EN 872
Ammonium (NH,)
24 h PE*-1L
Nitrites (NO,), Nitrates (NO3) Colorimétrie NF ISO 15923
Orthophosphates (PO,) 1 mois
Phosphore total (Pt Colorimétrie (Flux 1 mois NF I1SO 15681
P (Pt (Flux) PE* - 500 mL ; Acide

. Minéralisation- . sulfurique
Azote Kjeldhal (NK) distillation-titration 1 mois NF EN 25 663
Fractions de la matiére organique LC-OCD-OND 72 h Verre borosilicaté —50 mL  (Huber et al., 2011)
Carbone organique total (COT) * AN

Oxydation chimique 7] PE* - 100 mL ; Acide EN 1484

Carbone organique dissous (COD) chlorhydrique

* PE (Polyéthylene)

e « Eaux usées »

Les parameétres analysés dans les eaux résiduaires (brutes et traitées), les méthodes et délais
d’analyses, les normes ainsi que le flaconnage utilisé pour le prélevement sont présentés dans le

Tableau 24. Le LERES est accrédité COFRAC pour I'ensemble des analyses présentées.

Les échantillons d’eaux résiduaires sont conservés au laboratoire a 3°C + 2°C avant analyse (ISO,
2018). Les analyses physicochimiques sont réalisées sous 24 h pour les nitrates (NO3), nitrites (NO,),
ammonium (NH,), la demande biochimique en oxygéne (la DBO peut étre conservée 1 mois si
I’échantillon est congelé) ; 48 h pour les matiéres en suspension (MES) ; 1 mois pour I'azote Kjeldhal

(NK), le phosphore total (Pt), et la demande chimique en oxygene (DCO) (Tableau 24).

Tableau 24 : Parameétres analysé s en eaux résiduaires, normes relatives et flaconnage associés

Matieres en suspension (MES) Gravimétrie 48 h NF EN 872
Ammonium (NH,) PE*-1L
Colorimétrie 24 h NF EN 12 260
Nitrites (NO,), Nitrates (NO;)
NF EN 1ISO
Phosphore total (Pt Colorimétrie (Flux
P (Pt (Flux) 1 PE*-500 mL; Acide 6878
inéralisation-distillation- mois sulfurique
Azote Kjeldhal (NK) Mmerallsgtlon_ distillation q NF EN 25 663
titration
(DDeCr'ga;nde chimique en oxygene Oxydation thermique 1 NF T 90-101
- — S . PE*-1L(x2)
Demande biochimique en oxygene Dilution — ensemencement mois NF EN 1899-1
(DBO) NF EN 1899-2
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2.2.4.2 Fractionnement de la matiere organique dans les « eaux naturelles »

La matiére organique naturelle (MON) est un groupe de composés tres divers issus de la dégradation
des végétaux et animaux, qui sont lessivés depuis les sols vers les eaux (principalement de surface).
Afin d’indexer et caractériser cette matiére organique, plusieurs outils et indices existent parmi
lesquels : le carbone organique dissous (COD), le carbone organique total (COT), le carbone
organique particulaire (COP), I'absorption des rayonnements UV, I'émission de fluorescence, la taille
(ou poids moléculaire), I'aromaticité, I'appartenance a une famille chimique (acides humiques,
fulviques...), ou encore le ratio élémentaire (N/C). Dans cette partie seront également traitées les
matiéres en suspension, qui, si elles ne sont pas a proprement parler de la matiére organique, sont

transportées conjointement.

Les échantillons d’eaux naturelles pour analyse LC-OCD-OND sont prélevés dans des tubes en verre
borosilicaté de 50 mL avec un bouchon Téflon. Ils sont ensuite emballés dans une mousse de
protection dans une glaciere et expédiés au laboratoire DOC-Labor sous 24 h (Karlsruhe, Allemagne).
La LC-OCD-OND permet de catégoriser la matiére organique dissoute dans I'échantillon selon deux
familles : carbone hydrophobe (HOC) et le carbone hydrophile (CDOC) (Huber et al., 2011). Au sein de

cette derniére famille (CDOC), une catégorisation plus fine peut étre réalisée entre :

les biopolyméres (masse molaire > 20 kDa)
- les substances humiques (masse molaire =1 000 Da)
- les « building-blocks » (300 < masse molaire < 500 Da)

les composés de faible masse moléculaire (masse molaire < 350 Da)

La matiere organique est fractionnée et caractérisée selon la méthode décrite par Huber et al.
(2011). Pour obtenir les informations décrites ci-dessus, le laboratoire utilise le couplage de la
chromatographie d’exclusion stérique (size exclusion chromatography - SEC) avec un
spectrophotomeétre UV (ultra-violet detector — UVD) puis avec un détecteur de carbone organique
(organic carbon detector — OCD) et un détecteur d’azote organique (organic nitrogen detector —

OND) (Figure 30).

100



Matériel et méthodes

Phase
Mobile

Acide

Colonne

E—

Bypass

EI uVD

Passeur

Réacteur a couche mince de
Grantzel

DOCOX- Réacteur

DONOX- Réacteur

Résidus

Figure 30 : Schéma de I'analyseur LC-OCD-OND, adaptée de Huber et al. (2011)

Tout d’abord, la phase mobile utilisée pour la chromatographie est purifiée par oxydation UV dans le
réacteur DOCOX avant pompage dans le passeur ou elle élue les échantillons dans la colonne

chromatographique.

Les échantillons sont filtrés a 0,45 um (Filtre PES — Sartorius), puis les analytes sont séparés par
chromatographie liquide haute performance (HPLC) sur une colonne échangeuse de cation (250 x
20 mm, TSK HW 50S). Aprés séparation chromatographique, un premier détecteur UV (UVD) de
longueur d’onde fixe a 254 nm est couplé au réacteur a couche mince de Grantzel qui permet la
séparation du carbone inorganique (IC) et du carbone organique (OC). Le détecteur de carbone
organique (OCD) est monté a la suite du réacteur de Grantzel. L’échantillon est acidifié a I'entrée de
I’OCD afin de transformer les carbonates en acide carbonique. Une partie du flux est ensuite dérivée
post-UVD pour I'analyse de I'azote organique : le réacteur DONOX permet de minéraliser le carbone
organique en dioxyde de carbone, pendant que I'azote organique (lié aux substances humiques et
biopolyméres) et inorganique (ammonium, nitrite, urées) est converti en nitrate sans altération des
nitrates existants. Les nitrates absorbent les UV, et cette propriété est utilisée pour les quantifier

avec un détecteur d’UV a la longueur d’onde 220 nm (OND) (Huber et al., 2011).

2.2.4.3. Analyses des herbicides et de leurs sous-produits

Le LERES est accrédité COFRAC pour I'analyse du glyphosate et de I’AMPA dans les eaux naturelles et
potables, mais pas pour l'analyse des chloroacétamides, pour laquelle le laboratoire effectue

cependant des essais inter laboratoires satisfaisants a intervalles réguliers. Les flacons en verre brun,
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utilisés pour les prélevements, permettent d’éviter la photodégradation des herbicides et de leurs
sous-produits et I'ajout d’acide ascorbique ou de thiosulfate de sodium permet de neutraliser dans

les échantillons d’eau potable les espéces oxydantes telles que le dichlore, I'0zone etc.

Les herbicides et sous-produits analysés sont : le métolachlore (SMOC) ou S-métolachlore (toutes les
formes sont prises en compte sans distinction d’énantiomeéres), métolachlore ESA (MESA),
métolachlore OXA (MOXA), alachlore (ALA), alachlore ESA (ALA ESA), alachlore OXA (ALA OXA),
métazachlore (MTZ), métazachlore ESA (MTZ ESA), métazachlore OXA (MTZ OXA), diuron (DIU), 3,4-
dichlorophényl urée (DCPU), 3,4-dichlorophényl-3-méthyl urée (DCPMU), 3,4-dichloroaniline (3,4-
DCA) (Tableau 25)

Tableau 25 : Composés, norme et flaconnage pour I'analyse des herbicides et de leurs sous-produits

SMOC, MESA, MOXA,

ALA, ALA ESA, ALA OXA Verre brun - 500 mL ;
! ’ ! LC-MS/MS 48 h . . !

MTZ, MTZ ESA, MTZ OXA, / Acide ascorbique

DIU, DCPU, DCPMU, 3,4-DCA

Méthode interne

LC- 2a4 PP*-250 mL;

Fluorimétrie semaines Thiosulfate de sodium ARl 1

Glyphosate (GLY), AMPA

*PP (Polypropyléne). En vert les herbicides, en orange leurs sous-produits

e Dans les « eaux naturelles et potables »

Dans les eaux naturelles et les eaux potables, les phénylurées (diuron, DCPU, DCPMU, 3,4-DCA) et les
chloroacétamides (métolachlore, alachlore, métazachlore et formes ESA/OXA) sont analysés selon
une méthode interne (ESS_ANA _PT 595) par chromatographie liquide, couplée a un spectrometre
de masse en tandem (Liquid Chromatography — Mass Spectrometry/Mass Spectrometry : LC-MS/MS)

avec une limite de quantification de 0,02 ug/L.

Avant analyse, les échantillons sont filtrés sur filtre en fibre de verre de 0,7 um (Millipore®), puis
extraits sur cartouche OASIS HLB 500 mg (Waters®) (extraction en phase solide (SPE)) avec un
appareil automatique d’extraction ASPEC GX-274. Ces opérations de préparation sont conduites sous
48 h avant l'injection du concentrat en LC-MS/MS au maximum 6 jours aprés préparation. La

séparation chromatographique est effectuée en phase liquide avec un appareil Agilent 1200 Infinity.
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Le spectrometre de masse en tandem couplé a la chromatographie est un Triple Quad 6460 Agilent

Technologies ; le retraitement des données est réalisé a I'aide du logiciel MassHunter.

Le glyphosate et 'AMPA sont analysés dans les eaux naturelles et potables par chromatographie
liguide couplée a une détection par fluorimétrie (LC-Fluo) selon la norme NF ISO 21458 (AFNOR, 2009
et méthode interne ESS_ANA_PT_136). L'analyse est effectuée a I'aide d’un chromatographe en
phase liquide Agilent 1200 Infinity, équipé et d’'un détecteur a fluorescence Agilent 1200 G1321A et

piloté par informatique (OpenLab).

Le glyphosate et I'’AMPA sont rendus fluorescents par greffage d’un groupement FMOC (chlorure de
fluorénylméthoxycarbonyle). La limite de quantification du glyphosate et de ’AMPA est de 0,05 pg/L
dans les eaux naturelles et potables. L’analyse peut étre réalisée sur des échantillons réfrigérésa 5 +

3 °C pendant 15 jours maximum ou congelés 1 mois a -20+ 5 °C.

Le laboratoire ne propose pas de limite de détection. Les limites de quantification indicatives

peuvent étre augmentées en fonction des perturbations induites par les effets de matrice.

La méthode d’analyse des chloroacétamides, urées, et de leurs sous-produits, développée par le
LERES, permet de quantifier 13 composés en parallele. Afin de valider les résultats pour chaque
molécule, des standards internes sont injectés dans les échantillons et une gamme de calibration est

réalisée pour chaque composé. La méthode de validation des résultats est présentée en ANNEXE XIII.

e Dans « les eaux usées »

Afin de pouvoir analyser le glyphosate et 'AMPA dans les eaux usées, il est nécessaire d’adapter la
méthode d’analyse LC-Fluorimétrie utilisée dans selon la norme NF ISO 21458 (AFNOR, 2009). Les
eaux résiduaires en tant que matrices complexes et chargées en particules doivent étre filtrées avant
analyse de tous micropolluants. Les eaux résiduaires sont ici filtrées a 0,45 um (SLHPO33NS -
Millipore®) afin que seule la fraction dissoute du glyphosate et de I’AMPA soit recherchée. Les effets
de matrice perturbant le signal mesuré (fluorescence) induits par le milieu (eau résiduaires) sont
imprévisibles, la filtration permet de réduire une partie de la perturbation du signal, en complément
de l'usage d’ajouts dosés. Plusieurs phénomenes doivent étre contrélés avant de pouvoir valider

I’adaptation de la méthode pour une analyse dans les eaux usées :

- Les effets de matrice relatifs aux eaux usées empéchent-ils la détection et la quantification

du glyphosate et de ’AMPA selon la méthode LC-Fluo ?
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- Dans quelle mesure la filtration d’une eau résiduaire modifie-t-elle la teneur en solution des

analytes (AMPA/glyphosate) ?

Tout d’abord, il est donc nécessaire de filtrer 'eau usée (brute comme traitée) échantillonnée avec
un filtre seringue-cartouche Millipore® 0,45 um. Puis I'’échantillon filtré est dilué au minimum dix fois
afin de ne pas encrasser la colonne de séparation du chromatographe, les pompes, et le détecteur
flurorimétrique. D’autre part, le glyphosate et I'’AMPA sont fréguemment retrouvés dans les eaux
usées entre 0,5 et 3 pg/L (Baghoth et al., 2008 ; Botta et al., 2009 ; Kolpin et al., 2006). La dilution
permet donc de quantifier le glyphosate et I’AMPA dans la gamme de calibration de la méthode (de
0,05 a 1 pg/L), pour les eaux naturelles. La Figure 31 présente le protocole mis en place pour évaluer
I'impact de la filtration et du changement de matrice sur I'analyse. Ce protocole est basé sur les

recommandations de la norme NF ISO 21 458.

Afin de vérifier I'effet de la matrice, dix échantillons d’eaux usées différentes (prélevées sur la station
de Betton) ont été analysés, apres dilution dix, vingt et cinquante fois. Un ajout dosé de glyphosate
et d’AMPA avec une concentration a 0,50 pg/L a été introduit dans chaque eau résiduaire. Quatre
blancs, deux filtrés et deux non filtrés, composés d’eau d’Evian et d’eau ultrapure (50/50) sont
utilisés pour estimer I'impact du filtre sur la matrice analytique. Puis le méme procédé est répété
avec quatre étalons externes de concentration 0,50 pg/L (2 filtrés et 2 non-filtrés) et quatre gammes

de calibration de 0,05 a 1 ug/L (2 filtrées et 2 non-filtrées).

Tout d’abord, les résultats d’analyse des blancs, controles et gammes de calibration filtrées et non
filtrées sont comparées entre elles. Les résultats obtenus avec les blancs ne doivent pas dépasser
50 % (en signal) des limites de quantification du glyphosate ou de '’AMPA (0,05 pg/L). L’écart entre
les résultats obtenus sur les contréles et la valeur cible (0, 50 pg/L) doit étre au maximum de + 20 %.
Les gammes de calibration doivent étre linéaires (r?> > 0,95), et I’écart entre les points de gamme et
leur valeur cible au maximum de + 20 %. Lorsque toutes ces conditions sont réunies, I'analyse des

échantillons peut avoir lieu.

Sur les échantillons, le taux de recouvrement de I'ajout dosé dans I'analyse permet de valider ou
d’invalider le résultat et donc la méthode. Le recouvrement de I'ajout dosé a £ 50 % valide le résultat.
Un ajout retrouvé entre 20 et 50 % (ou 150 -180 %) est acceptable avec un relevement de la limite de
quantification (LQ x 2 soit 0,10 pg/L). Un ajout retrouvé entre 10 et 20 % (ou 180 -190 %) est
acceptable avec un relévement de la limite de quantification (LQ x 4 soit 0,20 pg/L). Au-dela de cet
intervalle extréme, un résultat est considéré comme non recevable. Le résultat annoncé pour la
concentration en analyte dépend également de I'ajout dosé. Lorsque I'ajout dosé est quantifié a +

20 % de sa valeur cible soit [0,40 — 0,60] pug/L pour une valeur de 0,50 pg/L, la quantification de
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I’analyte est réalisée par étalonnage externe (avec une gamme de calibration). Lorsque I'ajout dosé
est quantifié entre 20 et 50 % de sa valeur cible soit [0,25 — 0,75] pg/L, la quantification de I'analyte

est réalisée par ajout dosé (proportionnalité par rapport au signal de I'ajout).

 Dilutionx10 -

——>» —  Dilution x20

10 eaux différentes avec un __ Dilution x50
gradient de pollution

\ 4

v

4 Blancs, 2 filtrés, 2 non filtrés

0,45
um

9sAjeuy

\ 4

anbisse|d
uoljesedaud

Contrbles externes

(0,50 pgiL)

v

4 Contréles, 2 filtrés, 2 non
filtrés

A 4

Gammes calibration

(0,50 pgiL)

A 4

4 gammesde 5 points :
0,05a0,4 ug/L
2 filtrées, 2 non filtrées

Figure 31 : Démarche expérimentale pour I'adaptation de la méthode d’analyse du glyphosate et de ’AMPA par LC-
Fluorimétrie dans la matrice eaux usées.

Afin de pouvoir proposer une incertitude de mesure, les mesures d’ajouts dosés effectuées sur des
eaux usées ont été comparées a leur valeur cible (0,50 pg/L). L’écart moyen fait office d’incertitude

de mesure. Pour le glyphosate, cette incertitude est de 33 %, et pour 'AMPA 16 %.

2.2.5. Données hydroclimatiques et d’occupation des sols

Dans cette partie sont présentées les données utilisées pour caractériser les conditions

hydroclimatiques du bassin versant de la Vilaine ainsi que I'occupation des sols.
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2.2.5.1. Données hydrologiques

Hydro, communément appelée Banque hydro est la banque de données publique dans laquelle sont
enregistrées quotidiennement les mesures de hauteur d’eau et les débits d’environ 5 000 stations de
mesure réparties sur les cours d’eaux frangais (3 200 en service entre 2015 et 2018). En sus des
débits et des hauteurs d’eau, Hydro permet I'acces a la localisation des stations de mesures, aux
méthodes de calcul des débits, a la qualité des mesures et a |’historique des mesures. Hydro calcule
sur une station donnée les débits instantanés, journaliers et mensuels a partir des valeurs de hauteur
d'eau et des courbes de tarage (relations entre les hauteurs et les débits). Ces valeurs sont

actualisées a chaque mise a jour d'une hauteur ou d'une courbe de tarage.

Plusieurs services de I'Etat fournissent les mesures de hauteur d’eau, les Directions Régionales de
I'Environnement, de "’Aménagement et du Logement (DREAL), les Agences de I'eau, les Conseils
Généraux, EDF, I'Institut national de recherche en sciences et technologies pour I'environnement et
I'agriculture (IRSTEA), certaines compagnies d’aménagement des cours d’eau (publiques comme
privées) et les universités. Ces structures installent les équipements de mesure, les entretiennent,
recueillent les données, les contrélent et alimentent la Banque Hydro. Elles sont responsables et

veillent a la qualité des données.

Le Service central d’hydrométéorologie et d’appui a la prévision des inondations (Schapi) assure
I"administration et I'évolution de la Banque hydro dans le cadre du Systéme d’Information sur I'Eau

(SIE).

Le Tableau 26 présente les 10 stations de débit du bassin versant de la Vilaine dont les données sont
utilisées dans le cadre de ces travaux. Cing stations se trouvent sur le cours d’eau principal — La
Vilaine — au plus pres des stations de prélevement ENO, EN1, EN8, EN9 et EN13. Les stations
sélectionnées pour les affluents de la Vilaine sont choisies pour étre au plus prés de la confluence,
EN5 (Meu), EN7 (Seiche), EN10 (Oust) et EN12 (Isac). La carte du bassin versant présentée Figure 17,

présente I'implantation des stations de mesure du débit.
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Tableau 26 : Stations de mesure de débit des cours d'eau, localisation précise, surface du bassin versant drainée depuis la

source et distance entre la station de débit et la station de prélevement

Bourgon 347 616 2 359 602 55,9 0/ENO
Cesson - Pont Briant 309712 2354376 854 4 /EN1
Guichen Vilaine 294 777 2 340 585 3298 2 /ENS8
Langon 285768 2309 345 4760 14 /EN9
Rieux -Pont de Cran 264 480 2 296 280 10 100 0/EN13
Montfort sur Meu Meu 281446 2356379 468 18 /EN5S
Pont-Péan Seiche 298524 2343768 786 8 /EN7
St Vincent sur Oust Oust 265 755 2310172 3270 27 / EN10
Montreuil sur llle llle 302 596 2373962 103 20/ EN2
Saffré Isac 302472 2282632 92 15/ EN12

2.2.5.2. Données météorologiques

La Publitheque de Météo-France permet I'acces a une large gamme de données météorologiques, a

pas de temps variables (6 minutes, 1h, 24h). Lors de chaque campagne,

les données

météorologiques ont été importées pour la période d’un mois précédant le prélevement. Sur le

bassin versant de la Vilaine, 4 stations disposent des capteurs fournissant les données de

pluviométrie, d’insolation, et de température : Ernée (53), Rennes-Saint-Jacques (35), Saint Jacut Les

Pins (56) et Arzal (56) (voir Figure 17). Les parameétres utilisés pour caractériser les conditions

hydroclimatiques sont présentées dans le Tableau 27.

Tableau 27 : Parameétres hydroclimatiques (hors débits) utilisés pour caractériser les campagnes de prélevement

Température moyenne sous abri le jour de préléevement TM(d) °C
Précipitations cumulées

- le jour du prélevement RR(d)

- la semaine précédant le prélevement SRR (-1w), mm
- les 2 semaines précédant le prélevement SRR (-2w),

- les 4 semaines précédant le prélevement SRR (-4w)

Précipitations journaliéres maximum la semaine précédant le prélevement RR(Vmax-1w) mm
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Durée d’insolation cumulée

- la semaine précédant le prélevement SINST(-1w) minute

- les 2 semaines précédant le prélevement SINST(-2w)

Durée d’insolation le jour de préléevement INST(d) minute
Ensoleillement cumulé

- la semaine précédant le prélevement SGLOT(-1w) Joules/cm?
- les 2 semaines précédant le prélevement SGLOT(-2w)

Pour chaque station de prélevement la station météorologique la plus proche a été identifiée

(Tableau 28). Les données hydroclimatiques issues de ces stations seront utilisées par la suite.

Tableau 28 : Stations météorologiques, coordonnées et distance par rapport aux stations de prélevements

Ernée

00°57°42"”

48°17°42"”

10/ ENO

Rennes St Jacques

01°44°00”

48°04'06"

20 /EN1

16 / EN2

16/B/M
SB/SM

16 / EN3

4 /EN4

4 / EBSt
8/ EN5S

10/ EN6

6/ EN7

13 /EN8

St Jacut les pins

02°12'42"”

47°41'20”

14 / EN9

11 /EN10

12 /EN11

17 / EN12

16 / EN13

Arzal

02°22'54”

47°30'42”

3 / EBSf
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2.2.5.3. Données d’occupation des sols

e Données biophysiques et géographiques

Corine Land Cover (CLC) est une base de données biophysiques de I'occupation des terres, produite
par le programme européen d’observation de la terre Copernicus (Copernicus, 2018). Les données
géographiques couvrent 39 états européens. En France, le Service de I'Observation et des
Statistiques est chargé d’établir des données sur la base d’observations satellites, sous I'autorité du

Ministére de la Transition Ecologique et Solidaire.

La base de données CLC permet de produire des cartes a I’échelle 1/100 000. La derniére mise a jour
des cartes implémentée en 2012 permet de classer I'occupation des sols selon 5 grands types

d'occupation du territoire répartis en 44 catégories :

- Territoires artificialisés

- Territoires agricoles

- Foréts et milieux semi-naturels
- Zones humides

- Surfaces en eau.

Dans le Tableau 29, les 13 catégories d’intérét pour ce projet sont énumérées. Il s’agit des activités
agricoles et urbaines définies selon Corine Land Cover. Les surfaces en eau et tracés des cours d’eau
de Corine Land Cover ne sont pas utilisés, car ils sont fournis avec une meilleure définition et une
mise a jour plus récente par I’Atlas Sandre (voir Données sur I'eau (Sandre) ci-apres). Le code attribué
par Corine Land Cover permet d’identifier et d’attribuer les surfaces a des coordonnées
géographiques. Les 31 catégories non citées représentent des sols utilisés pour des activités, soit
absentes du bassin versant (glaciers, oliveraies, vignobles...), soit non pertinentes pour I'étude des

herbicides (roches nues, marais, lagunes, tourbiéres, plages...).
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Tableau 29: Codes zones Corine Land Cover (CLC) et signification physique dans la nomenclature CLC (2012) utilisés pour
établir I’occupation des sols du bassin versant de la Vilaine.

111 Tissu urbain continu
112 T Tissu urbain discontinu
erritoires . . . . . .
121 e . Zones industrielles ou commerciales et installations publiques
artificialisés ) . . »
122 (Urbain) Réseaux routier et ferroviaire et espaces associés
123 Zones portuaires
124 Aéroports
211 Terres arables hors périmétres d'irrigation
212 Périmeétres irrigués en permanence
222 . Vergers et petits fruits
Territoires - . N .
231 agricoles Prairies et autres surfaces toujours en herbe a usage agricole
241 Cultures annuelles associées a des cultures permanentes
242 Systemes culturaux et parcellaires complexes
243 Surfaces essentiellement agricoles, interrompues par des espaces naturels importants

Le Registre Parcellaire Graphique (RPG) est une base de données géographique servant de référence
a l'instruction des aides de la Politique Agricole Commune (PAC). Les données sont uniquement
agricoles et sont anonymes dans le cadre du service public de mise a disposition des données. Ces
données sont produites par I'Agence de Services et de Paiement depuis 2007. Les données
graphiques sont des parcelles (depuis 2015) et des ilots (éditions 2014 et antérieures) définis par leur
culture principale. Il existe 28 groupes de cultures renseignés, les céréales sont distinguées les unes

des autres. Les légumes sont classés par type : protéagineux, plantes a fibres, légumineuses a grains...

Les données du RPG sont millésimées et contiennent des parcelles et flots correspondant a ceux
déclarés pour la campagne de recensement (année N) dans leur situation connue et arrétée par
I'administration, en général au 1% janvier de I'année N+1. Ces données couvrent l'ensemble du

territoire francais dont la zone étudiée du bassin versant de la Vilaine.

e Données sur I'eau (Sandre)

Le Service d'administration nationale des données et référentiels sur I'eau (Sandre) a pour objet
d'établir et de mettre a disposition le référentiel des données sur I'eau dans le cadre du Systeme
d'Information sur I'Eau (SIE). Le Sandre est piloté par I'Agence Frangaise pour la Biodiversité (AFB) et
a I'appui technique de I'Office International de I’'Eau (OlEau). Le Sandre héberge une grande variété
de données relatives a l'eau, telles que les référentiels hydrogéologiques, les masses d’eaux,
I'implantation et les données relatives aux stations d’épuration... Dans ce travail, les coordonnées
GPS des stations d’épuration, leur nature, leurs capacités d’épuration et de rejet ont été extraites du

Sandre, ainsi que les tracés des cours d’eau et des masses d’eaux.
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2.2.6. Exploitation des données

Cette partie présente les méthodes d’exploitation des données expérimentales.

2.2.6.1. Cartographie du bassin versant de la Vilaine

La création des cartes du bassin versant est effectuée a I'aide du logiciel QGIS 2.18. Les différentes
couches de données sont converties au format Lambert 93, puis assemblées par jonction spatiale, et
enfin transposées sous forme de tableur a partir des tables attributaires, permettant I'exploitation
des données a I'échelle de la zone hydrographique. Puis, a partir des tableurs ainsi créés, les surfaces
agricoles par culture ou activité, le nombre de stations d’épuration et leur capacité épuratoire, les

surfaces imperméabilisées sont explorées a I'aide de statistiques descriptives.

2.2.6.2. Analyses statistiques

Afin d’exploiter les données acquises lors des campagnes de prélevements, I'utilisation de
statistiques multivariées est essentielle pour identifier les tendances et les relations entre les
parametres de la qualité de I'eau, les parametres hydroclimatiques et les herbicides et leurs sous-
produits analysés. Les méthodes utilisées dans ce travail sont le test de corrélation de rangs de

Spearman, I'analyse en composantes principales et enfin la classification ascendante hiérarchique.

Les résultats d’analyses inférieurs a la limite de quantification (LQ) ont été pris en compte dans le
traitement statistique sous la forme LQ/V2 (Barakat et al., 2016 ; Lee and Helsel, 2005 ; Liu et al.,

2003).

Le test de corrélation sur rangs de Spearman est applicable sur les données qui ne sont pas
distribuées selon une loi gaussienne. Il est appliqué avec un seuil de significativité de 5 %, classique
dans les études de bassin versant (Barakat et al., 2016). |l permet d’évaluer les relations entre les
parametres physicochimiques de I'eau, les conditions hydroclimatiques, et les micropolluants
analysés. L'objectif poursuivi est de déterminer les parameétres régissant la disponibilité et I'export

des herbicides et sous-produits, ainsi que leurs origines.

L’analyse en composantes principales (ACP) met en évidence les facteurs influencant la qualité de
I’eau sur tout le bassin versant étudié. Les parameétres pris en compte dans I’ACP sont ceux mesurés

in situ (température, pH, oxygéne, turbidité, fluorescence), les parametres physico-chimiques de
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I’eau (formes N/P/C, MES), et les concentrations en herbicides et sous-produits. Tous les paramétres
a disposition sont étudiés dans I’ACP, dans le cas d’outliers (mesures qui seules représentent la
majorité de I'information statistique), la mesure est retirée du jeu de données pour ne pas fausser
I’analyse. Le nombre de composantes principales retenues est défini selon le critére de Kaiser (Kaiser,
1960 ; Liu et al., 2003). Les ACP permettent a la fois d’estimer des variations saisonnieres et des

relations inter-parametres.

La classification ascendante hiérarchique (CAH), permet de classer les stations de mesure par qualité
d’eau, et ainsi de mettre en exergue les parametres influengant chaque classe. Les clusters (ou
groupes) obtenus sont ainsi caractérisés par des paramétres similaires qu’ils soient des parameétres
classique (in situ ou physico-chimiques) ou liés aux herbicides et sous-produits. Ce type d’analyse
permet également d’associer des individus (ici les stations de mesure) aux caractéristiques

comparables, compagne par campagne.

Ces analyses statistiques sont réalisées a I'aide du logiciel XLStat pour Excel 2010.
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2.3. Essais de traitabilité

Cette partie traite de la sélection du sous-produit d’herbicide d’intérét pour les essais de traitabilité,
puis des méthodes de dégradation appliquées dans le but de I’éliminer dans le cadre de la

potabilisation de I'eau.

2.3.1. Sélection du sous-produit d’'intérét

Le métolachlore ESA (MESA) est le sous-produit de I'herbicide métolachlore (ou S-métolachlore). Il
est connu pour étre rapidement créé par la dégradation de I’herbicide dans les sols (Bayless et al.,
2005 ; Capel et al., 2008). Il est décrit comme persistant dans les sols, avec un temps de demi-vie
d’au moins 70 jours, et certaines étude annoncent une demi-vie supérieure a 200 jours (PPDB, 2009 ;
Rose et al., 2018). En fonction des sols, le MESA peut donc étre lixivié vers les eaux de surface ou les
eaux souterraines a raison de 1 a 2 % maximum de I'herbicide répandu (Rose et al., 2018; Stuart et

al., 2012).

Dans les faits, le MESA a été détecté en France dans tous types de ressources en eau (Botta and
Dulio, 2014 ; Dufour et al., 2018). Dans une étude prospective sur 330 échantillons d’eau de surface
en France métropolitaine, Botta and Dulio (2014) ont démontré que le MESA était détecté dans

77,3 % des ressources, avec un percentile 90 de 0,14 pg/L dans I'eau.

A I'échelle du bassin de la Vilaine, I’état des lieux réalisé lors de cette thése a permis de confirmer la
pertinence du MESA puisqu’il s’agit d’'un des composés les plus fréquemment détectés dans les eaux
de surface avec une fréquence de quantification de 98,6 % dans les eaux naturelles, et une

concentration variant de 0,84 pg/L, jusqu’a 0,12 ug/L, avec une moyenne de 0,23 ug/L (voir 3.3).

D’autre part, la surveillance de I’exploitant SAUR entre 2014 et 2017 montre que le MESA est présent

dans I'’eau brute toute I'année (Figure 32) entre 0,16 pg/L et 0,69 pg/L.
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Figure 32 : Evolution du métolachlore ESA dans la ressource (eau brute) et I'eau traitée de l'usine de potabilisation de
Férel de 2014 a 2017 (source : données de surveillance internes SAUR)

Les résultats d’analyses du suivi de I'exploitant montrent que le MESA n’est que partiellement
éliminé par la filiere de potabilisation de I'usine de Férel. Entre 2014 et 2018, le MESA excede en trois
occasions la limite admise pour I'eau potable de 0,1 pg/L par substance. Le métolachlore ESA
constitue un sujet de recherche de choix, car cette molécule est issue d’un herbicide tres populaire ;
elle est stable dans I'’environnement ; elle a une occurrence importante dans les pays industrialisés et
particulierement dans ce BV ; elle présente une résistance partielle aux traitements appliqués dans
I'usine de Férel, et peut donc étre retrouvée dans I'eau potable. Le MESA a été préféré a 'AMPA,
composé pourtant omniprésent dans le BV de la Vilaine, car I'élimination de I'’AMPA est mieux
connue, et sa toxicité est généralement jugée faible (Cerdeira and Duke, 2010; Kwiatkowska et al.,

2014; Mafias et al., 2009).

2.3.2. Sélection du traitement d’intérét

Les procédés de traitement adaptés a I'élimination des micropolluants organiques sont I'adsorption
sur charbon actif et I'oxydation (ozonation, chloration, oxydation avancée tels que les procédés
Fenton, oxydations catalytiques, ...). Ces procédés fonctionnent sur le principe de la rétention et/ou

de la dégradation du polluant (voir Erreur ! Source du renvoi introuvable..

Le MESA est considéré comme stable dans I'eau, c’est une substance hydrophile, qui présente une
forte solubilité dans I'eau de 212 000 mg/L et un coefficient de partage octanol/eau faible de

13,5 mL/g OC (soit log Ko, = -1,24) (Rose et al., 2018). Le MESA est chargé négativement dans |'eau a
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pH 7. Ces propriétés physico-chimiques se traduisent par une adsorption défavorable sur le charbon

actif (Rouquerol, 2013).

L'ozone en revanche, réagit préférentiellement sur les fonctions amines, cétones, et les doubles
liaisons covalentes (von Gunten, 2003), fonctions présentes dans le MESA (Figure 33). La vitesse de
réaction de l'ozone sous forme moléculaire par ozonation par voie directe varient de 10° a
10° L/mol/s (Hoigne and Bader, 1983), selon les caractéristiques des micropolluants organiques
étudiés. L'ozone peut également oxyder les composés organiques par voie indirecte, c’est-a-dire par
création de radicaux hydroxyles tres instables. Cette seconde voie présente des cinétiques de
dégradation nettement plus rapides (10° & 10™ L/mol/s) sur une grande variété de micropolluants
organiques comme I'a démontré Mathon (2016). L'ozonation est l'un des procédés les plus
fréquemment employés pour le traitement avancé de I'eau. Une oxydation complete, permet de
minéraliser toute la pollution, mais est tres difficile a accomplir dans les faits. Dés lors , I'oxydation
est dite incompléte, et a I'inconvénient de créer des sous-produits potentiellement toxiques (Legube,

2015).

L'ozonation non catalysée du métolachlore (molécule mere du MESA) par voie indirecte est efficace
avec des constantes cinétiques de dégradation comprises entre 5,1 et 7,1 x 10° L/mol/s (pH=7;T=
20 °C; [herbicide] =1,9 uM; 96 % de dégradation; Acero et al.,, 2003); la voie directe étant
nettement moins efficace (10° a 10" L/mol/s ) (Snyder, 2008 ; Acero et al., 2003 ; De Laat et al., 1996).
Les structures du MESA et du métolachlore sont trés proches. La perte d’'un atome de chlore,
remplacé par un groupement éthane sulfonique, est la seule modification (Figure 33). Sur la base de
ce constat, 'hypothése est faite que le MESA et le métolachlore peuvent avoir une réactivité
similaire vis-a-vis de 'ozonation. En I'absence de travaux publiés sur I'ozonation du MESA, cette
hypothése permettra de débuter les essais d’ozonation avec les constantes cinétiques du
métolachlore. La voie directe étant négligeable, seules les constantes cinétiques de la voie indirecte

sont prises en compte.
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Figure 33: Structures du métolachlore et du métolachlore ESA. En bleu les fonctions amines, en rouge les fonctions
cétone et époxy, en jaune la fonction sulfonique

2.3.3. Expérimentation en laboratoire

Cette partie présente les moyens mis en ceuvre pour déterminer les constantes cinétiques de
disparition du MESA sous I'action de 'ozone, puis pour rechercher les sous-produits du MESA dans

I'eau.

2.3.3.1. Montage expérimental

Le montage expérimental a été adapté a partir de la méthode « Ozotest » développée par Roche et
al. (1994). Cette méthode simple consiste a introduire des quantités fixes d’ozone dans un réacteur

fermé hermétique, contenant une eau dopée a étudier.

Le montage nécessite une source d’oxygene pur, un générateur d’ozone (a arc électrique), une cuve
de stockage de l'ozone, un appareil de mesure de la concentration d’ozone, un dispositif de
dégradation de I'ozone, une cuve réactionnelle, une table d’agitation et tout le petit matériel de

laboratoire nécessaire au travail avec des gaz et liquides (béchers, seringues, balances, pipettes...)

Tout d’abord, I'ozone utilisé est créé in situ par un ozoneur BMT 802N (BMT, Berlin, Allemagne), car il
peut créer jusqu’a 4 g/h d’ozone a une concentration entre 100 et 250 g/Nm?, pour un débit de 0,1 &
1,5 L/min. Ce générateur est alimenté par de I'oxygéne pur en bouteille. L'ozone est ensuite stocké

avant son utilisation dans une cuve de stockage de 2 L (Figure 34).

Les réacteurs et cuves (ou ampoules hermétiques) utilisés sont en verre borosilicaté afin d’éviter la

sorption des analytes sur les parois du réacteur (AFNOR ISO 3585, 1999). L’agitation mécanique
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constante est assurée par un agitateur semi-rotatif (Agitelec AG). Les tuyaux et éléments de jonction
sont en PTFE (Téflon), afin d’éviter I'adsorption des analytes et I'attaque chimique par 'ozone (Figure

35).

L'analyseur d’ozone gazeux choisi est un modele BMT 964 car il permet d’analyser I'ozone gazeux
entre 2 et 100 g/Nm”. Il est monté en série de la cuve de stockage. La pertinence de ces appareils a
déja été démontrée lors de travaux d’oxydation similaires (Orge et al., 2015 ; Bouchonnet et al.,
2011 ; Restivo et al., 2012a). Dans ce travail, la dégradation s’effectuera par ozonation non catalysée,
afin de reproduire les conditions réactionnelles d’Acero et al. (2003) et de De Laat et al. (1996), qui
ont établi les constantes cinétiques de disparition du métolachlore sous I'action de I'ozone dans

I'eau.

Hotte aspirante

Figure 34: Montage du générateur d'ozone
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Figure 35: Réacteur et table d'agitation

2.3.3.2. Protocole d’essai et conditions expérimentales

Pour des raisons de faisabilité et de précision, les essais de dégradation seront effectués en batch et
de maniere discontinue. La réaction sera stoppée a un temps défini croissant. Ce procédé permet de
manipuler plusieurs réacteurs de petit volume, et d’éviter d’induire une erreur sur le volume et la
qguantité d’analyte restants, lors de I’échantillonnage d’un seul réacteur. Ce procédé nécessite
cependant de maintenir les parametres de la matrice réactionnelle ainsi que les conditions

d’ozonation constantes autant que possible.

e Protocole expérimental
Cette partie explique le cheminement a réaliser pour un essai d’ozonation.

Le MESA de synthese délivré sous forme de poudre (10 mg) est mis en solution dans I'eau ultrapure
dans une fiole jaugée de 10 mL a 1 g/L. Les solutions de thiosulfate de sodium (0,02 M) et iodure de
potassium (2 g/L) nécessaires a I'expérimentation sont préparées chaque jour, a I'exception de

I'indigotrisulfonate (1.10® M) qui se conserve un mois.
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L’eau d’Evian est la matrice utilisée car elle est exempte de pollution par les pesticides et sous-
produits étudiés, et sa composition est stable dans le temps (Vingerhoeds et al., 2016). Une solution
« fille » est réalisée dans une bonbonne de verre type dame-jeanne (10 L), remplie avec une fiole
jaugée de 2 L (remplie 5 fois donc). Cette solution est ensuite dopée par le MESA pour atteindre la
concentration désirée de 1 000 pg/L dans ces expérimentations. Cet échantillon constitue le blanc de
manipulation. L’échantillon a ozoner est prélevé et mesuré dans une fiole jaugée puis transféré dans

le réacteur ou il subira I'ozonation.

Le dispositif d’alerte BW-Extreme O3 (Honeywell analytics©) est ensuite mis sous tension avant
toute manipulation d’ozone et doit étre positionné a proximité de I'utilisateur (ou sur lui) tout au

long de I'expérimentation.

L'analyseur d’ozone BMT 964BT est mis sous tension ainsi que la hotte aspirante, puis l'arrivée
d’oxygeéne est ouverte pour purger le systeme. Aprés dix minutes de purge, I'analyseur d’ozone est
calibré par I'utilisation de la fonction « AUTO ZERO » : Iafficheur doit indiquer 0,00 g Os/Nm?® pour
gue la calibration soit satisfaisante. Le générateur d’ozone est ensuite mis sous tension au réglage
désiré (avec un potentiometre). En cas de dépassement des seuils autorisés d’ozone (valeur limite
d’exposition a court terme = 0,4 mg/m? (INRS, 2017)), I'équipement de protection individuelle émet
une alarme. L'aération de la piéce et la mise hors tension du générateur d’ozone sont alors
obligatoires, le temps de rechercher (avec le détecteur d’ozone) et de colmater la fuite (a I'aide de

Téflon).

La mise en régime permanent du générateur peut durer jusqu’a 1 h (au maximum de la capacité du
générateur), avant d’obtenir une concentration stable d’ozone. La prise d’ozone ne s’effectue qu’en
régime permanent. L'ozone est prélevé dans la cuve de stockage a I'aide une seringue Hamilton a
travers un septum. L'ozone est introduit via cette seringue a travers un septum du réacteur, puis
I’agitation réglable est enclenchée (60 balanciers/minute, soit un réglage sur le 5 du potentiometre),

la température relevée est celle de la piece.

L'agitation est arrétée apres le temps t de réaction variable, puis I'échantillon est extrait (250 mL
dans un flacon en verre brun) et neutralisé (au thiosulfate 0,03 g) pour analyse. Les échantillons ainsi
obtenus seront transportés au LERES/CRMPO sous 24 h en vue d’analyse LC-MS/MS pour rechercher
les SPD, puis quantifier I’analyte en LC-MS/MS (MESA).

L'ozone dissous est analysé selon la méthode indigo, a partir d’'une prise de 20 a 80 mL de mélange
réactionnel (Rodier et al., 2009). Le reste de I'échantillon est extrait du réacteur et neutralisé par le

thiosulfate de sodium (1g) pour arréter I'oxydation des micropolluants/SPD et détruire I'ozone,
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avant mesure du pH final. Une goutte d’eau est conservée au bas de I'ampoule afin d’y piéger I'ozone
gazeux (Roche et al., 1994). 50 mL d’iodure de potassium a 2 g/L sont introduits dans I"lampoule, puis
agités durant 10 minutes afin de neutraliser I'ozone gazeux résiduel. La solution est alors recueillie,
puis I'ozone gazeux est dosé en retour par le thiosulfate selon la méthode iodométrique (voir 2.3.3.3

Parameétres et méthodes d’analyses).

Le nettoyage de verrerie sera effectué selon le procédé en vigueur au LERES pour le nettoyage de la
verrerie du péle micropolluants. Il consiste en un ringage a I'’eau chaude du robinet, suivi de trois
rincages a |'acide nitrique 10 %, puis un autre ringage a I'eau chaude du robinet, trois ringcages a I'eau

ultrapure, puis séchage. Le lavage est effectué avec un goupillon en PTFE fixé sur une tige d’acier.

e Conditions expérimentales

Sept séries d’essais ont été réalisées pour explorer I'ozonation du MESA, ainsi que la création de ses
sous-produits. Les trois premieres séries ont permis de déterminer la dose d’ozone nécessaire a la
dégradation de 10 pug de MESA. Les séries 4 et 5 ont été réalisées dans le but d’améliorer I'analyse du
MESA et de ses sous-produits. Les séries 6 et 7 ont permis de faire le suivi de dégradation du MESA,
et de la création de ses sous-produits a deux doses d’ozones, minimum et maximum des capacités du

générateur BMT 802N (Tableau 30 et Tableau 31).

Tableau 30 : Expérimentations d'ozonation du MESA

. Exploration dose nécessaire a la dégradation du MESA -
Série 1 6 2% 10 ) L .
basée sur les cinétiques d'ozonation du SMOC
Série 2 6 2% 10 Affinement série 1
Série 3 5 2% 10 Affinement série 2
L. Hausse [MESA] pour améliorer |'analyse des sous-
Série 4 2 2% 1000 ) ) )
produits par infusion-MS/MS
L. Préconcentration/purification (SPE) pour améliorer
Série 5 4 4 1000 . . .
I'analyse des sous-produits par infusion-MS/MS
Série 6 5 5 1000 Etablissement des cinétiques a la dose 3,1 g(Og,)/m3
Série 7 6 6 1000 Etablissement des cinétiques a la dose 21 g(03)/m3

*échantillons non traités par SPE

Tous les essais ont eu lieu a la température de la piéce, ce qui induit une amplitude maximum de

17 °C entre les échantillons. Le pH initial de travail est de 7,2 (eau d’Evian).
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Tableau 31 : Conditions expérimentales de chaque essai d'ozonation

Teau (°C) 21,0 21,2 21,4 21,4 21,6 21,7 | 12,5 16,1 164 17,8 17,8 17,7 | 241 239 244 254 256| 252 26,0
[MESA],y; (ug/L) 10 10 10 1000
T éaction (MiN) 20 10 10 10 10 10 20 15 10 20 15 10 7 7 7 11 10 25 25
Dose (g/m°) 309 3,08 1,20 061 033 0,16 1086 1000 98 549 605 619 | 994 677 371 1,69 051| 6,50 3,08
CT (g.min/m?) 015 031 012 006 003 002| 054 067 099 027 040 062 | 1,42 097 053 0,15 005 162,18 76,89
Tens (°C) 27,1 27,4 27,7 27,2 25,9 269 268 259 | 280 289 290 28,2 27,7
[MESA],y; (ug/L) 1000 1000 1000
T saction (MiN) 15 30 45 60 10 40 55 70 10 40 55 70
Dose (g/m°) 20,33 20,30 20,52 20,89 3,07 310 3,10 3,07 | 21,01 2045 2048 21,03 21,15
CT (g.min/m®) | 304,95 609,00 923,40 1253,40 30,73 170,27 216,72 30,73 | 210,12 511,23 819,20  1156,50  1480,69
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2.3.3.3 Parametres et méthodes d’analyses

e Méthode d’analyse de I'ozone

L'analyse de l'ozone gazeux résiduel est réalisée par la méthode iodométrique permettant de
mesurer I'ozone gazeux entre 0 et 100 mg/L (Roche et al., 1994 ; Rodier et al., 2009). L’ozone (0s) de
I'air doit barboter dans une solution neutre ou alcaline d’iodure de potassium (KI, 50 mL a 2 g/L) ou il

oxyde les ions iodure (I') en ions iodate (10%):
(1) 21"+ H,0+ 0;"® I, + 0, +20H"

(2) -+ 30, 105 + 30,

Aprés acidification I'iode libéré (3) est ensuite titré par le thiosulfate de sodium (5) :
(3) 107 +51"+6H* " 31,+ 3H,0
L’équation globale devient alors :

(4) 0421~ +2H* > I, +0,+ H,0

Le dosage de I'iode formé par les réactions (1) et (4) est réalisé par une solution de thiosulfate de

sodium :

(5)25,0% + LP+21" + 5,02

L'ozone dissous sera mesuré par la méthode dite indigo trisulfonate, permettant de mesurer I'ozone
aqueux entre LD= 10 pg/L, et 20 mg/L (Roche et al., 1994 ; Rodier et al., 2009). En milieu acide,
I’ozone attaque l'indigo trisulfonate et provoque sa décoloration entrainant une diminution linéaire
de I'absorbance de la solution a 600 nm. Cette diminution est observée a I'aide d’un
spectrophotomeétre UV-visible (Hach DR 5000), dans une cuve de 5 ou 10 cm en fonction de la

dilution nécessaire a la mesure dans une gamme non saturée.
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e Méthodes d’analyse du métolachlore ESA

Les concentrations en MESA des échantillons « témoins » (ou blancs de manipulation) et des
échantillons aprés ozonation sont analysés par LC-MS/MS par méthode interne précédemment
décrite dans le paragraphe 2.2.4.3. Analyses des herbicides et de leurs sous-produits. Les niveaux de
concentration en MESA (jusqu’a 1 000 pg/L) utilisés lors de ces expérimentations sont plusieurs
milliers de fois supérieurs aux concentrations environnementales pour lesquelles a été optimisée
cette méthode (de 0,02 a 0,40 pg/L). Une dilution préalable est donc effectuée au laboratoire sur

I’'ensemble des échantillons.

e Autres paramétres

La température de la solution est mesurée a I'aide d’un thermometre Stylo analogique (précision
+ 0,1 °C). Le pH de la solution est mesuré avec un pH-metre WTW pH 197S, équipé d’une électrode
SenTix 41 WTW, calibrée quotidiennement a I'aide de solutions tampons a usage unique (pH 4 et 7,

Hach). La température de I'air et la pression sont mesurées grace a I'analyseur BMT 964BT.

2.34. Exploitation des données

Dans cette partie, est présentée I'exploitation des données acquises lors des essais de traitabilité du
MESA. L'objectif des expériences d’ozonation est d’étudier la cinétique de dégradation du MESA et

de suivre I’évolution des produits intermédiaires d'oxydation.

2.3.4.1. Dégradation du MESA

L’'objectif des expériences d’ozonation est d’étudier la cinétique de dégradation d’un sous-produit
d’herbicides, suivre I'évolution des produits intermédiaires d'oxydation, et de comparer I'efficacité

du procédé avec les traitements similaires existants pour d’autres molécules.

La dégradation d’un micropolluant par ozonation s’exprime généralement selon une équation

cinétique d’ordre 2, intégrant I'ozonation par voie directe et indirecte (De Laat et al., 1996).

Lors de réactions simples a deux réactifs, ici I'ozone et le MESA, la cinétique peut obéir a un

mécanisme simplifié type collision bimoléculaire (le mécanisme réel est souvent plus complexe;
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Mathon, 2016). Les réactions de syntheses bimoléculaires et les substitutions nucléophiles SN2 font
partie de cette catégorie. Dans ce cas, la vitesse montre une dépendance quadratique vis-a-vis de la

concentration en MESA et ozone, et |la réaction est dite d'ordre 2.

—d[MESA]

It = kOx * [Ox] * [MESA]

Avec :

- [MESA] la concentration du MESA,

- tle temps de réaction

- [Ox] la concentration en ozone

- kox la constante de disparition du MESA vis-a-vis de toutes les espéces oxydantes induites par I'ozone.

Dans cette étude l'approximation suivante doit étre faite : I'ozone moléculaire et les radicaux

hydroxyles sont pris en compte comme une seule molécule.

Pour chaque série d’essai, les cinétiques de dégradation du MESA ont été établies afin de démontrer
I"amplitude de I'efficacité de I'ozone. Les conditions de réactions ont été favorisées seulement par
I"augmentation de la concentration en ozone initial et par 'augmentation du temps de réaction. Les
augmentations de concentration en MESA répondent principalement a une problématique d’analyse,

qui requiert plus de matiére pour détecter le MESA et ses sous-produits d’oxydation.

2.3.4.2. Recherche et identification des sous-produits

e Réglages de I'appareil

Le MESA et ses sous-produits sont analysés qualitativement en spectrométrie de masse par infusion
directe par le laboratoire CRMPO. L’ionisation est effectuée en Electrospray (ESI) mode négatif (2kV).
L’instrument Orbitrap Q-Exactive (Thermo Fisher Scientific) est calibré sur une gamme de masse 75 —
1125. La calibration est réalisée par infusion avec une solution de référence dont les pics sont

connus.

L’échantillon est préparé au laboratoire LERES selon la méthode déja utilisée pour I'analyse dans les
eaux naturelles ; I'échantillon est filtré sur un filtre en fibre de verre de 0,7 um (Millipore®), puis
extrait sur cartouche OASIS HLB 500 mg (Waters®) (voir 2.2.4.3. Analyses des herbicides et de leurs
sous-produits). Puis I’échantillon est dilué au 5° dans un mélange eau/acétonitrile (60/40) acidifié de

0,01 % d’acide formique. L’échantillon est ensuite transmis au CRMPO pour analyse MS et MS/MS.
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Le débit d’injection varie de 5 a 10 pL/min, avec un capillaire chauffé a 300 °C, pour un temps
d’acquisition de 2 minutes. Les spectres sont enregistrés avec une énergie de collision de 40 eV, une

fenétre de sélection de 0,4 Da, et avec la résolution maximale de |'appareil soit 140 000.

e Cheminement

La premiere phase a consisté en la recherche des sous-produits d’ozonation du MESA sur six

échantillons ozonés.

Celle-ci est effectuée par I'analyse des spectres obtenus par infusion directe-spectrométrie de masse
(Figure 36). L'isolement des ions significatifs du fait de leur intensité relative (comparé a celle du
MESA), la répétition de leur présence dans les différents essais, et par la comparaison des spectres,

permet d’identifier les ions candidats.

L'intensité relative d’'un pic reflete I'efficacité de l'ionisation et de la quantité de matiere, elle est
toujours définie par rapport au pic de la molécule mére, le MESA. Cependant, sans un standard
analytique et une gamme de calibration (analyte identifié au préalable), I'intensité relative ne traduit

pas une quantification de I'ion candidat.

lons candidats

. . Suivi des transitions (m/z)
Echantillon ozoné N MESA
Suivi de la dégradation
(quantification)

Extraction phase
solide

Infusion- MS

lons candidats

Transitions (m/z)
Structures ou formule brute

Analyse des
spectres

Fragmentation
Infusion- MS/MS

lons candidats
Intensité relative
importante
Présence répétée

Figure 36 : Démarche pour la recherche et l'identification des sous-produits du MESA
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La deuxieme phase a consisté a fragmenter les ions candidats, afin d’identifier leurs formules brutes
et si possible jusqu’a leur structure. Cette opération a été réalisée sur un total de 11 échantillons

ozonés.

Lorsqu’une liste restreinte d’ions candidats est obtenue (moins de dix ions), la fragmentation des
especes retenues peut aboutir a I'identification des structures de chaque ion. L’identification des
fragments permet également de suivre qualitativement I’évolution du signal de ces ions lors de

I’analyse quantificative du MESA.

Ainsi il est possible de comparer I'évolution temporelle des sous-produits du MESA au cours de la
dégradation du MESA par I'ozone. L'intensité relative de chaque sous-produit, pour chacune de ses
transitions (ou fragments) est tracée en fonction du temps de réaction et en paralléle de Ia

concentration en MESA.
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3. Résultats et discussion

3.1. Présentation de I'occupation des sols du bassin versant de la Vilaine

Les activités, aménagements et installations pouvant influencer la qualité de I'eau ont été recensées
dans le bassin versant de la Vilaine. Parmi elles, ont été recherchées le nombre de stations
d’épuration (localisation et capacité épuratoire), les surfaces imperméabilisées et la longueur de

voies ferrées, puis les surfaces cultivées et les surfaces agricoles hors cultures (fourrage, paturage...).

Par la suite la description de l'occupation des sols est scindée en deux parties: les usages
« agricoles » du sol qui comprennent les surfaces cultivées et les surfaces utilisées pour le fourrage et
le paturage, et les usages « non agricoles » qui comprennent les stations d’épuration, les surfaces

imperméabilisées et la longueur de voies ferrées.

3.1.1. Occupation « agricole »

Afin de comprendre les pressions qui s’exercent sur les eaux de surfaces, I'implantation des activités

agricoles dans le bassin versant de la Vilaine a été cartographiée.

La Figure 37 représente I'occupation générale des sols, avec les surfaces agricoles cultivées en mais,
puis les « autres terres agricoles » consacrées aux activités d’élevage, de cultures légumiéres et
fourragéres, ainsi qu’aux céréales diverses. Les foréts et cours d’eaux sont également représentés, et
enfin les surfaces imperméabilisées (non agricoles) sont reportées sur la Figure 37. Le détail des

surfaces et types de cultures utilisées pour construire cette carte est présenté en ANNEXE IV.

La description du bassin versant par les outils géographiques débute avec la comparaison de deux
stations de prélevements opposées : EN4 sur la Vilaine, en aval d’'une grande agglomération (Rennes)
et EN10 sur I'Oust (affluent principal de la Vilaine), se situant dans un territoire rural et boisé. La
station EN4 avec 577,2 km? de surface agricole dédiée (236,2 km? de céréales — dont 51 % de mais),
représente I'une des zones les moins agricoles du bassin versant. EN10 correspond a une zone
nettement plus grande et agricole, avec 3867,7 km? de surface agricole dédiée, dont 1309,8 km? de
céréales (35 % mais). La station EN1 située en amont de Rennes présente des activités agricoles
similaires a celles de la station EN4 avec 782,5 km? de surface agricole dédiée, dont 287,3 km? de

céréales (54 % mais). Mais EN1 a seulement 73,8 km? de surfaces imperméabilisées.

128



Résultats et discussion

EN5 (Meu) et EN7 (Seiche) sont des stations comparables a EN4 en termes agricoles, avec
respectivement 873,3 km? et 876,4 km?, dont 311,2 km? et 356,1 km? de céréales (48 % et 44 % de

mais). Les stations EN5 et EN7 peuvent étre comparées a EN1 avec de plus grandes zones urbaines.

La station EN9 (Vilaine) dispose de 2571,1 km? de surface agricole, incluant 767,9 km? de céréales
(39 % mais). Elle regoit aussi les eaux d’une zone tres urbanisée en amont, il est donc possible que la

qualité de I'eau soit influencée par les deux types de rejets en fonctions des saisons.

En résumé les activités agricoles représentent la majorité de l'occupation du sol dans le bassin

versant de la Vilaine, cette tendance étant accentuée dans I'ouest et le sud du bassin.
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Figure 37 : Carte des occupations des sols du bassin versant de la Vilaine
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3.1.2. Occupation « non agricole »

Les zones imperméabilisées (sols bitumés, construits etc.) ont été recensées, et sont présentées dans
la Figure 37, avec les autres grands types d’occupation du sol. La Figure 38 vient compléter la
description non agricole du bassin versant en présentant par le nombre de stations d’épuration, leur
capacité d’épuration, ainsi que les voies ferrées. La capacité des stations d’épuration est exprimée en
équivalents habitants, dans ce travail il a été choisi de caractériser la pression épuratoire par un
indice simple : le nombre d’équivalents habitants par km? dans chaque sous-bassin. Le détail de

I’occupation des sols non-agricoles est présenté en ANNEXE IV.

Les sous-bassins de la Vilaine en aval de Rennes (EN4,) et de I'Oust (EN10,) ont les plus grandes
capacités de traitement des eaux usées du bassin versant avec respectivement 540 000 EH et
473 000 EH. Rappelons que dans le sous-bassin de I'Oust (EN10), 175 000 EH peuvent étre attribués a
la station d’épuration d’un abattoir industriel. Ces stations sont suivies des sous-bassins autour
d’EN1 (155 000 EH), ENS5 (Meu - 122 000 EH), EN9 (114 000 EH) et EN7 (Seiche - 110 000 EH),
principalement localisés dans la partie amont du bassin versant (Figure 38). Pour les autres stations
les sous-bassins ont des capacités de traitement de moins de 100 000 EH, EN12 (Isac - 62 000 EH) et
EBsf (57 000 EH) zone ou se situe I'usine de Férel. Les stations ENO, EN6, EN8, EN11 et EN13 sont des

petits sous-bassins, ayant des capacités d’épuration de moins de 13 000 EH.

Le sous-bassin de la station EN4 présente 116,7 km? d’installations imperméabilisées. De plus, la
comparaison des densités épuratoires (EH/km?) montre que la station EN4 (688,7 EH/km?) subit une
pression de la part des eaux résiduaires environ trois fois supérieure a EN10 (183,2EH/km?). En
conséquence, les eaux de surface a partir de la station EN4 et en aval sont influencées par les eaux
résiduaires ; tandis que pour la station EN10, les eaux de surface subissent principalement des

pressions agricoles.

Le sous-bassin échantillonné a la station EN1, représente 73,8 km? de zones imperméabilisées, pour
une densité épuratoire de 203,7 EH/km?, en faisant un sous-bassin d’influences mixtes. En amont du
bassin versant de la Vilaine, le Meu (EN5) et la Seiche (EN7) ont une occupation non agricole des sols
similaire avec de faibles surfaces urbanisées (41,2 km? et 53,9 km? respectivement), une implantation

des stations d’épuration éparse avec respectivement 163,9 EH/km? et 137,2 EH/km?2.

La station EN9 comprend 88,4 km? de zones imperméabilisées avec une tres faible densité en EH de
52,5 EH/km?. Rappelons également qu’entre EN8 et EN9 se trouve la nappe alluviale de la Vilaine,
pouvant influencer le cours d’eau par des échanges nappes/rivieres et modifier ainsi sa composition

notamment au niveau de la concentration en micropolluants (Sassine, 2014).
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La station EN12 (affluent Isac) présente 38,2 km? d’installations urbaines avec une densité épuratoire

de 84,2 EH/km?.

Concernant les voies ferrées, la Figure 38 montre qu’elles sont concentrées en amont du bassin
versant de la Vilaine et particulierement dans la zone autour de la station EN4 (440,4 km). De plus,
elles suivent le cours de la Vilaine sur une grande partie du bassin versant, c’est-a-dire de Vitré au
sud de Redon (EN11). Comme I'ont démontré Torstensson et al. (2005), le glyphosate et 'AMPA sont
exportés par les eaux de ruissellement depuis les voies ferrées. La configuration dans le bassin
versant de la Vilaine présente un risque d’export de glyphosate et d’AMPA tout le long de la Vilaine
jusgqu’a la station EN11 avec une prévalence attendue entre EN4 et EN9. Ce travail ne suit pas les
exports depuis les voies ferrées elles-mémes, cependant une comparaison de la répartition spatiale
du glyphosate et de 'AMPA a lI'implantation des voies ferrées pourra apporter des éléments de

discussion par la suite.
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Légende :

¢ Station de mesure

——  Coursd’eaux

——  Voiesferrées

1  Zones hydrographiques
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Figure 38: Carte du bassin versant de la Vilaine, avec la répartition des stations d’épuration [nombre], et des voies ferrées actives.
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3.2. Evolution de la qualité d’eau dans le bassin versant de la Vilaine

Le bassin versant de la Vilaine s’étend sur 10 500 km?, de grandes disparités existent au niveau de
I’occupation des sols et de la densité de population autour de la Vilaine induisant une évolution de la
qualité d’eau tout au long du bassin versant. De plus, les divers affluents jouent un réle différent
dans la qualité du fleuve (Delpla 2011 ; Piel 2013). La saisonnalité joue également un réle sur les

différents parametres physico-chimiques étudiés dans I'eau.

3.2.1. Evolution spatio-temporelle de la qualité physicochimique

Dans cette partie, I'évolution des parametres physico-chimiques de qualité de I'eau est décrite le
long de la Vilaine en différents points de prélévement choisis qui sont étudiés sur différentes
périodes grace a 6 campagnes de mesure. Les résultats obtenus sont présentés campagne par

campagne

Les parameétres mesurés in situ sont présentés dans le Tableau 32, une représentation graphique de

ces parametres est présentée en ANNEXE VI.

La température de 'eau atteint des valeurs maximales lors de la campagne C1 en juillet (Cinoyenne C1 =
22,7 °C) et présente des valeurs minimales lors de la campagne C3 en janvier (Cioyenne C3 = 6,2 °C). Sur
I’ensemble du bassin versant, la température de I'eau varie peu. Toutefois, une augmentation de
température est observée entre EN1 et EN4 (passage de Rennes) durant les campagnes C1, C2, C3 et
C5. Hathway and Sharples (2012) ont montré que les riviéres passant dans les villes agissent comme
un échangeur thermique, leur température augmentant tandis que I'air de la zone urbaine rafraichit.
La température n’excede a aucun moment les limites recommandées pour la production d’eau
potable (T < 25°C) a chaque station de mesure (JORF, 2007a). Il est a signaler que lors de la campagne

C3, les températures extérieures comprises entre -5 et 0 °C, ont pu provoquer un gel des sols.

Le pH des eaux varie entre 7,1 et 9,0. Les plus grandes variations sont observées lors des campagnes
C1 et C2 (en été), pendant lesquelles le stress hydrique et les fortes températures expliquent ces
différences. Sur I'ensemble des mesures réalisées, le pH de I'eau dépasse par trois fois les limites de
qualité des eaux douces superficielles pour la production d’eau destinée a la consommation humaine
(6,5 -8,5), tout d’abord lors de la campagne C1, a la station de préléevement EN 13 (pH = 9), puis sur la
station EN9 lors de C2 (pH=8,8) et enfin sur la station EN10 lors de C3 (pH=8,6).
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La conductivité varie entre 132 et 909 uS/cm, avec une concentration moyenne minimale de
237 uS/cm lors de la campagne C6, avec les plus grandes précipitations et une concentration
moyenne maximale de 503 uS/cm lors de la campagne C2, avec I'étiage le plus fort. L’'augmentation
de température de I'eau lors de C2 explique également cette augmentation de conductivité d’apres

Hayashi (2004).

Au niveau des stations a dominante agricole, en aval du bassin versant, ainsi qu’a la source de la
Vilaine, la conductivité est plus faible. La conductivité mesurée dans le Meu (589 uS/cm en moyenne)
est toujours supérieure a celle mesurée dans la Vilaine au niveau de leur confluence (404 uS/cm en
moyenne). A l'inverse, I’Oust présente une conductivité trés inférieure (243 uS/cm en moyenne) a
celle de la Vilaine hors des périodes d’étiage (368 uS/cm en moyenne). La conductivité étant un
marqueur des rejets d’eaux résiduaires traitées dans les cours d’eaux (Chusov et al., 2014), ce qui est
vérifié dans le cas présent, les résultats confirment que I'Oust est moins exposé aux rejets de stations
d’épuration. En revanche dans le cas du Meu, la conductivité élevée ne peut étre expliquée
uniguement par les rejets de stations d’épuration. En effet, le sous-bassin du Meu est nettement plus
agricole que le sous-bassin de la Vilaine au niveau de leur confluence, et cependant la conductivité
du Meu est toujours supérieure a celle de la Vilaine. Une exploration plus fine du territoire et une

recherche des activités polluantes est nécessaire pour expliquer ce phénomeéne.

La turbidité de I'eau présente de grandes variations d’une station a l'autre (de 0,2 a 20,0 NTU)
indépendamment des conditions hydroclimatiques. Une valeur extréme de 162 NTU a également été
relevée ponctuellement sur une station. Cependant les valeurs de turbidité moyennes mesurées lors
des campagnes C6 et C4 (Croyenne C6 = 20,0 NTU et Croyenne C4 = 17,6 NTU) sont maximales, comme
attendues lors des évenements pluvieux (Delpla, 2011). La turbidité n’est pas réglementée,
cependant il reste possible de comparer les valeurs de turbidité aux données historiques de ce
bassin, obtenues par Piel (2013), a savoir des valeurs moyenne de turbidité comprises entre 14 NTU
en période d’étiage temps sec (juin 2010) et 34 NTU en période de crue et temps pluvieux (octobre
2012) A ce titre, la turbidité mesurée lors de ce travail est assez basse et dénote des précipitations

moindres que celles relevées par Piel (2013), entrainant également un moindre lessivage des sols.

L’oxygene dissous varie entre 46 % en étiage et 127 % en hiver. Les périodes les plus froides, lors des
campagnes C3 et C6, sont les plus propices a I'oxygénation de I'eau avec des teneurs moyennes de
94 %. L'oxygene dissous atteint un minimum de 69 % lors de la campagne C2 a la station Esbf, soit
une concentration de 6,1 mg/L, phénomeéne usuel lors des étiages prononcés et des fortes chaleurs
correspondant a la campagne C2 (Delpla, 2011). La teneur en oxygene dissous dans I’eau n’est pas

réglementée pour la production d’eau potable.
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Tableau 32: Statistiques descriptives des paramétres mesurés in situ.

Température (°C)
Minimum 15,9 15,7 4,1 9,4 7,8 9,2
Maximum 24,9 21,0 6,2 15,1 10,9 10,0
Moyenne 22, 18,3 5,3 12,4 8,8 9,7
Ecart-type 2,4 1,5 0,8 1,6 0,8 0,3
pH
Minimum 7,4 7,1 8,3 7,8 7,3 8,3
Maximum 9,0 8,8 8,7 8,2 7,8 9,0
Moyenne 7,9 8,2 8,5 8,0 7,5 8,7
Ecart-type 0,5 0,4 0,1 0,2 0,1 0,3
Conductivité (uS/cm)
Minimum 293 393 233 201 173 132
Maximum 599 909 404 456 651 289
Moyenne 414 503 342 345 411 237
Ecart-type 85 134 53 71 130 61
Turbidité (NTU)
Minimum 3,3 2,5 2,7 2,6 0,2 5,9
Maximum 10,5 21,2 45,6 60,2 162,0 54,6
Moyenne 6,4 5,7 9,2 17,6 17,4 20,0
Ecart-type 2,4 5,2 11,4 19,5 43,6 19,6
0 (%)
Minimum 69 47 89 82 64 90
Maximum 127 108 104 96 101 97
Moyenne 95 80 94 89 82 94
Ecart-type 18 15 4 5 10 3
3.2.2. Evolution des nutriments

L’évolution dans le temps (par campagne) des composés azotés est présentée dans le Tableau 33 et
la Figure 39. L’évolution des formes de I'azote le long de la Vilaine et de ses affluents est présentée
en ANNEXE VI. L’évolution des nitrites n’est pas discutée dans ce paragraphe car ils sont instables et

de faible concentration (< 0,1 mg/L-N).

Les nitrates représentent la principale composante des formes azotées dans I’eau, avec un minimum
de 81 % de I'azote total lors de la campagne C2 (période d’étiage), et un maximum de 97 % lors de la
campagne C6 (période de fin de crue) (Figure 39). La concentration moyenne varie entre 5,3 mgN/L
en C2 et 34,4 mgN/L en C6. Les concentrations en nitrates augmentent faiblement en aval du bassin
versant, sous l'influence des territoires a dominante agricole, drainés notamment par I'affluent Oust

(qui a toujours une concentration en nitrates supérieure ou égale a celle de la Vilaine).
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Tableau 33 : Statistiques descriptives des formes de I’azote.

NO; (mgN/L)
Minimum 7,3 0,4 12,0 9,4 3,9 29,4
Maximum 20,4 10,3 25,5 27,7 12,4 36,8
Moyenne 11,4 5,3 15,2 14,7 7,6 34,4
Ecart-type 4,0 2,5 3,7 5,6 2,0 2,9
NK (mgN/L)
Minimum 0,8 0,4 0,5 0,5 0,6 0,8
Maximum 1,4 1,6 1,2 2,8 34 1,3
Moyenne 1,0 1,0 0,8 1,2 1,1 1,0
Ecart-type 0,2 0,4 0,2 0,7 0,7 0,2
NH, (mgN/L)
Minimum 0,01 0,02 0,03 0,02 0,04 0,06
Maximum 0,19 0,16 0,22 0,74 0,37 0,3
Moyenne 0,06 0,07 0,11 0,22 0,16 0,12
Ecart-type 0,06 0,06 0,07 0,21 0,11 0,1
Norg (MmgN/L)
Minimum 0,7 0,4 0,4 0,4 0,6 0,7
Maximum 1,4 1,6 1,2 2,4 3,2 1,0
Moyenne 0,9 0,9 0,7 1,0 0,9 0,9
Ecart-type 0,2 0,4 0,2 0,6 0,7 0,1

Lors de toutes les campagnes, la concentration moyenne en azote réduit (NK) varie peu, de 0,8 (lors
de la campagne C3) a 1,2 mgN/L (lors de C4). L’azote réduit est principalement composé d’azote

organique.

Lors de la campagne C2, I'azote organique représente 17 % de l'azote total. Lors des autres
campagnes les pourcentages sont entre 3 et 10 %. La quantité d’azote organique peut étre utilisée
comme un marqueur typique des rejets de stations d’épuration : en effet Westgate and Park (2010)
ont montré que les eaux résiduaires traitées présentent une concentration en azote organique de 1 a
12 mg-N/L en fonction des performances des stations d’épuration alors que les concentrations dans
les eaux de surface sont de 1 a 2 mg-N/L. Dans cette étude, il est donc possible d’en déduire que la
qualité de l'eau lors de la campagne C2 (présentant une proportion d’azote organique

inhabituellement élevée), est influencée par les rejets stations d’épuration.

Pour la campagne C6, |'azote organique représente 3 % de |'azote total et les nitrates 97 %, ce qui
peut traduire un lessivage des sols agricoles important (Delpla, 2011). L'ammonium dans les eaux
échantillonnées lors de ce travail varie entre 0,01 et 0,74 mg-N/L. Les travaux de caractérisation des

eaux résiduaires issues de stations municipales ont démontré des variations importantes dans la
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teneur en ammonium, ces concentrations restent néanmoins supérieures a celles des rivieres, entre
2 et 30 mg-N/L (Westgate and Park, 2010; Yang et al., 2007; Zhang et al., 2008). Dans un contexte
francais, Botta et al. (2009) ont mesuré les rejets d’ammonium entre 0,5 et 6 mg-N/L, avec
d’importantes variations au cours de la journée. Avec les études mentionnées ci-dessus et les
données issues de ce travail, I'influence des eaux résiduaires au niveau de la station EN4 est
évidente. En effet le passage de I'agglomération rennaise (EN1 vers EN4) entraine une augmentation
de la teneur en ammonium lors des campagnes C1, C2, C5 et C6, ce phénomene est également

observé avec I'azote organique en C1 et C2.

Les concentrations en ammonium et azote organique ont tendance a diminuer de I'amont vers I'aval
du bassin versant, ce qui peut étre lié a la diminution de la pression épuratoire, et a la ruralisation
croissante des territoires traversés. Les affluents Meu, Seiche et Isac ne semblent pas influencer les

concentrations en azote organique, ammonium et nitrates de la Vilaine.
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Cc1 Cc2 c3
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Figure 39 : Répartition des formes de I’azote pour les six campagnes échantillonnées. La répartition est calculée a partir des concentrations moyennes sur chaque campagne. NO; :

nitrates ; NO, : nitrites ; N, : azote organique ; NH, : Ammonium

139




Résultats et discussion

Les composés phosphorés sont les orthophosphates (PO,) et le phosphore total (Pt). Leur évolution

au cours des campagnes est décrite dans le Tableau 34.

Les teneurs moyennes en orthophosphates varient de 0,17 (lors de la campagne C1) a 0,26 mg/L (lors
de C4) avec une valeur ponctuelle maximale de 0,72 mg/L lors de cette méme campagne sur le Meu.
Les teneurs moyennes en phosphore total varient de 0,25 (lors de la campagne C6) a 0,46 mg/L (lors
de C4) avec une valeur ponctuelle maximale de 1,23 mg/L lors de la campagne C5 a la source de la
Vilaine. Comparées a la littérature, les concentrations mesurées en orthophosphates et phosphore
total sont de méme ordre de grandeur que les valeurs rapportés par Withers and Jarvie (2008) dans

leur revue des données existantes sur le cycle du phosphore dans les eaux de riviére.

La campagne C4 (en mai) présente les plus fortes concentrations en orthophosphates et phosphore
total, probablement di au lessivage des nutriments utilisés sur les sols agricoles lors de la période de
germination des premiéres cultures. De plus, une grande différence de concentrations en
orthophosphates et phosphore total est observée entre la Vilaine et ses deux affluents en amont du
bassin (Meu et Seiche). Lors de la campagne C4, les orthophosphates et le phosphore total atteignent
respectivement 0,72 et 0,78 mg/L dans le Meu (Tableau 34), tandis que dans la Vilaine avant
confluence (EN4), les orthophosphates et le phosphore total ont respectivement une concentration

ponctuelle de 0,14 et 0,34 mg/L. Ce phénomeéne est aussi observé dans la Seiche.

De plus, C4 est la seule campagne pendant laquelle le passage de I'agglomération rennaise entraine
une diminution des orthophosphates et du phosphore total dans la Vilaine (respectivement 0,26 et
0,39 mg/L a la station EN1 et 0,14 et 0,34 mg/L a la station EN4). Le lessivage printanier des sols
agricoles (plus nombreux dans les sous-bassins du Meu et de la Seiche) semble le principal
phénomeéne conduisant a la présence de phosphore dans les eaux de surface lors de cette campagne.
Lors des 5 autres campagnes, I'augmentation des teneurs en orthophosphates et phosphore total
observée entre les stations amont et aval de Rennes est attribuée a la station d’épuration de Rennes,

alors premier contributeur pour le phosphore.
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Tableau 34 : Statistiques descriptives des formes du phosphore

PO, (mgP/L)
Minimum 0,03 0,03 0,07 0,03 0,03 0,12
Maximum 0,42 0,49 0,55 0,72 0,49 0,34
Moyenne 0,17 0,19 0,23 0,26 0,21 0,18
Ecart-type 0,13 0,18 0,13 0,22 0,15 0,09
Pt (mgP/L)
Minimum 0,18 0,09 0,19 0,10 0,12 0,20
Maximum 0,57 0,48 0,54 1,09 1,23 0,29
Moyenne 0,34 0,29 0,33 0,46 0,38 0,25
Ecart-type 0,13 0,14 0,09 0,32 0,27 0,03
3.2.3. Evolution de la matiére organique

L’évolution temporelle du carbone organique total (COT), carbone organique dissous (COD) et des
matiéres en suspension (MES) est présentée dans le Tableau 35. Le COT comme le COD évoluent peu
durant les différentes campagnes. Les concentrations moyennes du COT sont comprises entre
6,1 mg/L lors de la campagne C3, et 7,8 mg/L lors de C5, avec une valeur maximale de 18,5 mg/L lors
de la campagne C5 et une valeur minimale de 3,6 mg/L lors de C4. Comme pour le COT, la fraction
dissoute du carbone organique atteint sa concentration moyenne minimale lors de la campagne C3
(5,6 mg/L) et sa concentration moyenne maximale lors de C5 (6,8 mg/L). Le COD atteint un maximum

de 12,0 mg/L et un minima de 3,3 mg/L en C4.

Les MES présentent des concentrations particulierement importantes lors des campagnes C4 et C5.
En effet, lors de ces campagnes, les concentrations maximales de 84,0 et 150,0 mg/L ont été
mesurées en amont du bassin versant. Ceci peut s’expliquer par la forte intensité des pluies
précédant les préléevements. Les concentrations en MES sont plus homogénes lors des campagnes
C1, C2, C3 et C6 pendant lesquelles la concentration moyenne varie entre 7,3 (C2) et 11,0 mg/L (C6).
Les campagnes C1 et C2 suivent des périodes seches, tandis que C3 suit une période tres humide et
froide pendant laquelle le gel des sols a pu limiter la lixiviation des particules. Lors de la campagne
C6, la dilution des eaux liée a la période de nappe haute et les faibles précipitations les jours
précédant les prélevements ont permis de réduire la quantité de matiéres en suspension dans les

rivieres.
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Tableau 35 : Statistiques descriptives du carbone organique total et dissous (COT et COD) et des matiéres en suspension
(MES).

COD (mg-C/L)

Minimum 4,3 4,8 4,7 3,3 5,3 5,5
Maximum 7,1 7,6 6,5 12,0 11,1 7,1
Moyenne 5,9 6,1 5,7 5,6 6,8 6,2
Ecart-type 0,7 0,8 0,4 2,2 1,6 0,7
COT (mg-C/L)
Minimum 4,9 5,3 4,8 3,6 5,5 5,7
Maximum 7,6 9,2 6,9 15,3 18,5 7,6
Moyenne 6,5 6,6 6,1 7,0 7,8 7,0
Ecart-type 0,8 1,2 0,5 3,0 3,4 0,8
MES (mg/L)
Minimum 6,0 3,0 3,0 2,0 3,0 9,0
Maximum 13,0 18,0 17,0 84,0 150,0 13,0
Moyenne 8,2 7,3 8,9 25,2 26,7 11,0
Ecart-type 2,2 4,0 4,1 26,5 39,8 2,0

Afin d’aller plus loin dans la description de la matiére organique, les fractions du carbone organique
dissous ont été analysées et quantifiées par fractionnement LC-OCD-OND pour les 4 campagnes C2,
C4, C5 et C6 selon la méthode décrite dans le paragraphe 2.2.4.2. Cette méthode permet de
qguantifier les différentes parties du carbone organique dissous (COD), telles que les substances
humiques (HS), les building blocks (BB), les composés de faible masse moléculaire (acides et neutres
— LMWa et LMWn), les biopolymeres (BP) et le carbone organique hydrophobe (HOC). La Figure 40
représente la répartition des différents composants du COD dans deux cas extrémes sur une méme
station (ENO) lors des périodes d’échantillonnage C2 (période d’étiage) et C4 (période pluvieuse au
printemps). Le COD analysé a la station ENO en basses eaux (lors de la campagne C2) présente une
concentration de 4,8mg/L, tandis qu’en période printaniére pluvieuse (campagne C4), la
concentration du COD est de 12,5 mg/L. Malgré cette différence de concentration, les proportions
restent comparables dans la composition du carbone organique dissous, a la différence d’une plus

grande proportion de biopolymeéres lors de C4, une tendance observée dans tout le bassin versant.

Les substances humiques représentent la majorité du carbone organique dissous et entre 50 % (a la
station EN6 lors de la campagne C4) et 68 % (a la station EBsf los de la campagne C6) du COD. Ces
valeurs sont supérieures ou égales a la valeur moyenne retrouvée dans les eaux de surface (50 %) par

Thurman (1985).

L'intégralité des fractions (LC-OCD-OND) du COD est présentée en ANNEXE IX.
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La composition du COD reste relativement stable lors des 4 campagnes, avec toujours une majorité

de substances humiques :

les substances humiques entre 50 et 68%,

- les buildings blocks entre 13 % et 18 %,

- les biopolyméres entre 4 % et 16 %,

- les composés de faible masse moléculaire neutres et acides respectivement entre 11 % et
17% et0%et1%,

- enfin le carbone organique hydrophobe entre 0 % et 9 %.

C4 ENO oc

LMWa 2%

C2 ENO +oc

LMWa 0%

Total 4 853
ppb-C

Total 12 500
ppb-C

Figure 40 : Composition du carbone organique dissous a la station ENO analysée lors des campagnes C2 (étiage) et C4
(temps de pluie)

Aprés I'étude de la composition du COD, le fractionnement (LC-OCD-OND) permet d’établir le
diagramme de substances humiques, qui décrit la matiére organique (MO) sur le critére de
I’'aromaticité moyenne (SAC/OC : parameétre dérivé du coefficient d’absorption spectrale obtenu avec
le détecteur UVD et de la teneur en carbone organique) et du poids moléculaire moyen (Mn) selon la
méthode publiée par Huber et al., 2011. Il permet de caractériser le type de substance humique et
ses origines. La Figure 41 présente la répartition des substances humiques des eaux échantillonnées

pour les campagnes C2, C4, C5 et C6.

De maniere générale pour les échantillons étudiés, les substances humiques sont réparties sur le
diagramme entre 3,53 et 4,45 L/mg/m (4 étant I'aromaticité moyenne de la MO dans I’échantillon) et
entre 605 et 770 g/mol (poids moléculaire médian de la MO dans I’échantillon). Elles sont de type
acide fulvique pédogénique, c’est-a-dire issu des débris de végétaux ou des eaux usées (Agnelli et al.,

2002; Baghoth et al., 2008 ; Huber et al., 2011). La
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Figure 41 permet d’observer une grande dispersion des substances humiques entre les campagnes
C2 et C5 (de 605 a 770 g/mol), et a I'inverse, lors des campagnes C4 et C6 les substances humiques
sont peu dispersées (C4 : 640 a 700 g/mol et C6 : 700 a 750 g/mol), suggérant des sources communes

de matiére organique dans tout le bassin versant pour ces campagnes.

Les eaux étudiées dans ce projet sont en dehors des types d’eaux étudiés et définis par Huber et al.
(2011). Elles peuvent cependant compléter la classification proposée par ces auteurs, en introduisant
une nouvelle catégorie d’eaux, composées d’acides fulviques d’origine pédogénique, issues de sols

majoritairement agricoles dans un contexte de faible perméabilité des sols.
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Figure 41 : Diagramme des substances humiques (HS) analysées aux 13 stations de préléevements lors des campagnes C2, C4, C5 et C6 (adaptée de Huber et al., 2011). Le schéma simplifié
du bassin versant (en bas a droite) présente la localisation des stations de prélevements (triangles rouges)
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L’évolution spatiale de la concentration en biopolymeres, des protéines les constituant, et du rapport
N/C (quantité d’azote dans le COD - en pg, divisé par quantité de carbone dans le COD - en pg) est
représentée en Figure 42. Dans cette étude le rapport N/C a été calculé a partir des résultats obtenus
par fractionnement de la MO (LC-OC-OND). Les détecteurs d’azote et de carbone organique
fournissent les mesures utilisées pour le calcul (voir la partie 2.2.4.2 pour le fractionnement de la

MO).

La teneur en biopolyméres d’une eau et la proportion de protéines dans ces biopolymeres
permettent de caractériser l'influence des eaux résiduaires sur un cours d’eau d’apres Aschermann
et al. (2018) et Zietzschmann et al. (2013). En effet, les eaux résiduaires sont pauvres en
biopolymeres et riches en protéines, ce qui implique que les rivieres impactées par les rejets des
stations d’épuration présentent des concentrations en biopolyméres inférieures a celles des cours

d’eaux non impactés, mais avec une proportion de protéines jusqu’a 10 % plus élevée.

De plus, le rapport N/C permet de caractériser une eau résiduaire traitée. En effet, Drewes and Croue
(2002) ont montré que le rapport N/C d’une eau de surface est compris entre 0,04, par exemple dans
la Vienne, et 0,11 pour les eaux de surface les plus polluées par les eaux résiduaires, par exemple
dans la Seine ; tandis que le rapport N/C d’une eau résiduaire traitée est compris entre 0,10 et 0,17.
Cependant, I'activité microbienne se développant dans les zones a faible vitesse d’écoulement peut
également étre a lorigine d’une augmentation du rapport N/C dans les eaux de surface.
L’augmentation du rapport N/C entre deux stations de mesures peut donc constituer un marqueur
de rejet de stations d’épuration, en prenant en compte le contexte géographique et la concentration

du COD.
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Figure 42 : Evolution spatiale des concentrations en biopolyméres (BP) et protéines, et du rapport N/C dans les eaux de
surface du bassin versant de la Vilaine. Le pourcentage de protéines dans les biopolymeéres est noté a gauche de chaque
point. NA : non analysé

La Figure 42 montre que la station la plus susceptible d’étre impactée par les rejets d’eaux
résiduaires traitées est EN4 (en aval Rennes). Lors des campagnes C2, C4 et C5 une diminution de la
teneur en biopolymeres est observée mais aucun changement n’est mesuré lors de la campagne C6,
ce qui peut s’expliquer par le débit important de la Vilaine lors de cette période de crue (23,5 m®/s
EN4-C6) et les basses températures de I'eau lors de cette campagne (janvier 2018), empéchant la

formation de matiéres autochtones riches en biopolyméres (Aschermann et al., 2016).
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Le taux de protéines augmente lors de toutes les campagnes entre EN1 et EN4 (de 45349 % en C1;
de27a30%enC2;de20a25%enC5;etde38a49 % en C6), ce qui indique des rejets substantiels
d’eaux résiduaires traitées. Ce constat est complété par le rapport N/C qui augmente également lors
de toutes les campagnes entre ces 2 stations de prélévement (C2 : 0,14 -0,16 ; C4: 0,09 — 0,10 ; C5:
0,07-0,08; C6:0,13 -0,16).

A contrario, I’Oust (station EN10) présente le rapport N/C maximum lors de toutes les campagnes
(entre 0,14 et 0,21), avec le minimum de biopolymeéres, ce qui peut étre en partie expliqué par le
carbone organique dissous mesuré dans I’Oust qui est 15 a 30 % plus faible que la moyenne du bassin

versant.

3.2.4. Conclusion intermédiaire

Cette partie concernant I'évolution de la qualité de I'’eau dans le bassin versant de la Vilaine a été
établie grace aux données acquises lors de 6 campagnes de prélévement. La qualité physico-
chimique des eaux étudiées est globalement meilleure que lors de I'étude précédente effectuée par
Delpla (2011) puis Piel (2013), notamment concernant la turbidité, le carbone organique total et

dissous.

Les charges en nutriments sont comparables a ce qui a déja été mesuré dans ce bassin versant par le
passé, avec une prédominance du phosphore, de 'ammonium et de |'azote organique dans le nord
du bassin versant, et une prédominance des nitrates dans les stations du sud du bassin versant de la
Vilaine. Une analyse des fractions de la matiere organique (MO) a permis de démontrer que la
répartition de la MO dissoute est similaire sur I'ensemble des stations. Les périodes de stress
hydrique ont néanmoins présenté des différences plus notables dans la composition de la MO, les
stations les plus caractéristiques d’une influence urbaine sont aisément identifiables par leur profil :

pauvre en biopolymeéres, avec un pourcentage élevé de protéines et un rapport N/C élevé.

La qualité de I'eau évolue au fil du fleuve et s’améliore de plus en plus vers I'aval du bassin versant.
L'Oust est I'affluent qui présente la plus grande influence sur la Vilaine en apportant notamment des
eaux concentrées en nitrates, plus oxygénées, moins turbides et avec une conductivité inférieure a

celle de la Vilaine
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3.3. Etat des lieux de la contamination en herbicides et SPD du bassin

versant de la Vilaine

Cette partie présente les résultats concernant la variation spatiale et temporelle des herbicides et
sous-produits étudiés, puis elle expose les liens statistiques entre les parameétres de qualité de I'eau

et les micropolluants.

3.3.1. Variation spatiale de la contamination

La répartition spatiale des herbicides et sous-produits étudiés est présentée campagne par
campagne sur la Figure 43. Les statistiques descriptives réalisées sur la méme base de données sont

synthétisées dans I’ANNEXE V.

Les concentrations des sous-produits du diuron (DCPU, DCPMU, 3,4-DCA), de I'alachlore, de I'ALA
OXA et du métazachlore sont inférieures a la limite de quantification de 0,02 ug/L pour I'ensemble
des eaux étudiées. Les résultats concernant les composés mentionnés ci-dessus ne sont donc pas

traités dans la suite de ce travail.

La fréquence de quantification du MTZ OXA est faible sur le bassin versant de la Vilaine, soit 5 % pour
I’ensemble des campagnes. La seule campagne ol cette molécule a été quantifiée est la campagne
C3 avec des concentrations proches de la limite de quantification de 0,02 pg/L, soit entre 0,02 et

0,04 pug/L.

Le diuron présente des concentrations proches de la limite de quantification (0,02 ug/L) dans tout le
bassin versant avec des valeurs variant de 0,02 pug/L (campagne C1) a 0,06 pg/L (campagne C2), a
I’exception d’une valeur maximale de 0,22 pg/L quantifiée lors de la campagne C2 a la station EN7.
Cette valeur peut s’expliquer par un rejet ponctuel de diuron sous forme de biocide ou par
I'utilisation illégale d’un ancien stock de diuron (sous sa forme pesticide). Les fréquences de

quantification du diuron varient entre 0 % (campagne C6) et 62 % (campagne C1).

Les valeurs les plus élevées (proches de 0,06 pug/L) sont mesurées a des stations localisées dans les
zones urbanisées de I'amont du bassin versant (entre EN4 et EN8), avec une importante densité de
stations d’épuration (entre 77 et 689 équivalents habitant/km?) et la plus grande surface
imperméabilisée du bassin versant (226 km?). Ce constat corrobore avec les usages autorisés du

diuron en tant que biocide, limité a la composition des enduits muraux depuis 2008 (JORF, 2007c).
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Concernant les chloroacétamides, ces composés sont quantifiés ensemble dans la majorité des
échantillons prélevés sur le bassin versant. La fréquence de quantification des molécules est de 99%
pour le MESA, 90 % pour le MOXA, 86 % pour I’ALA ESA, 84 % pour le MTZ ESA (84 %), et enfin 25 %

pour le métolachlore (25 %).

Les concentrations et fréquences de quantification les plus élevées en chloroacétamides sont
retrouvées aux stations ENO (source Vilaine), EN10 (I'Oust) et EBsf (usine d’eau potable). Les
concentrations maximales (somme des chloroacétamides) sont comprises entre 1,15 ug/L (3 la
station ENO lors de la campagne C1) et 1,41 pg/L (a la station EBsf lors de la campagne C4) et les
fréquences de quantification les plus élevées sont comprises entre 72 % (station ENO) et 88 %
(station EN10). Pour la station ENO (source de la Vilaine), ce phénomeéne peut s’expliquer a la fois par
une occupation agricole trés importante, environ 80 km? du territoire et seulement 2 km? de surfaces
imperméabilisées (soit 2,4 % de la surface recensée — les foréts et étendues d’eau sont exclues du
calcul) (voir partie Présentation de l'occupation des sols du bassin versant de la Vilaine), mais
également par le trés faible débit de la Vilaine, de 0,02 m®/s en période d’étiage (campagne C2) a

0,5 m*/s en période de hautes eaux (campagne C4 et C6).

L'absence d’aménagements tels que des fossés ou des bandes d’enherbement, pour atténuer
I’export des pesticides, dont les herbicides, des champs attenants au cours d’eau, peut également
renforcer le phénomeéne de lixiviation (Laurent and Real, 1998). Pour la station EN10, la présence de
chloroacétamides s’explique également par I'occupation des sols a dominante agricole, environ
2223 km? du territoire et 117 km? de surfaces imperméabilisées (5 %). Pour la station EBsf,
I’'occupation des sols n’est pas aussi marquée par les activités agricoles : 255 km? de surface agricole
et 26,4 km? de surface imperméabilisée (10,4 %) ; c’est donc plutdt par I'apport des affluents que les

chloroacétamides sont quantifiés a la station EBsf.

Le métolachlore est la seule molécule mére quantifiée parmi les chloroacétamides, et uniquement
pendant les périodes d’application de I’herbicide, soit durant les campagnes C2-(Septembre 2016) et
C4 (Mai 2017). En effet, le métolachlore est principalement utilisé d’avril a aolt sur les cultures de
mais (Agreste Draaf, 2016; Syngenta, 2019). Lors de la campagne C2, cet herbicide est présent en
amont de Rennes (EN1), sur la Seiche (EN7), puis n’est plus quantifié jusqu’a I’'amont de Redon et de
la confluence avec I'Oust (EN9). A partir de la station EN9, la concentration en métolachlore
augmente légérement et passe de 0,04 pg/L a la station EN9 a 0,06 pg/L a la station EBsf. Ceci peut
s’expliquer par I'augmentation des surfaces cultivées en mais a I'aval du bassin. Pour la campagne
C4, la concentration du métolachlore diminue de 0,06 pug/L a 0,02 pug/L entre I'amont et I'aval de

I’agglomération rennaise. Ce phénomeéne est concomitant avec une augmentation du débit (x4) du
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fleuve, expliquant la dilution de I'herbicide. Ce phénomene est similaire pour I'ensemble des

chloroacétamides.

Avec une fréquence de quantification de 99 % sur I'ensemble des campagnes, et une concentration
moyenne comprise entre 0,11 (C5) et 0,39 pg/L (C6), le MESA est un composé ubiquitaire et

prépondérant dans les eaux de surface étudiées (voir ANNEXE V).
Les variations spatiales des concentrations du MESA sont similaires pour I'ensemble des campagnes :

- une diminution des concentrations entre les stations ENO et EN8 (post confluence Seiche)
d’un facteur 6 a 2,5 selon les campagnes.

- puis une augmentation d’un facteur 1 a 3 jusqu’a l'usine de Férel (EBsf) sous l'influence de
I’Oust et des territoires a dominante agricole traversés.

- Les concentrations du MOXA et de I’ALA ESA suivent cette méme tendance.

Malgré une dégradation du métolachlore favorable au MOXA dans tous types de sols (Bayless et al.,
2005; Capel et al., 2008), les concentrations moyennes (par campagne) en MESA relevées dans cette
étude (Croy 0,11 — 0,39 pg/L) sont prépondérantes sur celles recensées pour le MOXA (Cpoy 0,04 —
0,10 pg/L) dans toutes les eaux du bassin versant. Kalkhoff et al. (1998) et Rose et al. (2018) ont
démontré que la prévalence du MESA dans I'eau de surface, est due a mobilité et a son hydrophylie

tres supérieures a celle du MOXA.

L’ALA ESA est issu de la dégradation de I'alachlore, composé interdit depuis 2008 (Légifrance, 2007).
Ceci permet d’avancer I'hypothése que sa présence fréquente dans I'eau et dans une majorité des
échantillons prélevés dans le bassin versant, est due au lessivage de I'alachlore stockés dans les sols

plutét que de son utilisation ponctuelle.

Le métazachlore ESA (MTZ-ESA) atteint sa concentration maximale de 0,76 ug/L dans I'Oust (station
EN10) lors de la campagne C4. Par conséquent, les eaux de la Vilaine en aval de sa confluence avec

I'Oust (station EN10) présentent aussi des concentrations en MTZ ESA élevées (0,06 a 0,28 pg/L).

Les fréquence de quantification et les concentrations plus élevées des sous-produits du
métolachlore, comparées a celles des sous-produits du métazachlore peuvent également s’expliquer
par les tonnages de substance active utilisés sur le territoire. En effet, en 2015, les ventes de
pesticides dans les quatre départements bretons qui composent le bassin versant, regroupent
100 tonnes de métolachlore et 17 tonnes de métazachlore. En 2016, les tonnages sont comparables,
avec 107 tonnes de métolachlore et 18 tonnes de métazachlore (INERIS, 2018). Cependant certains

auteurs ont montré que les quantités utilisées et les taux d’application d’herbicides ne suffisent pas a
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expliquer leur présence ainsi que celle de sous-produits dans les eaux de surface (Ding et al., 2016;
Fairbairn et al., 2016; Shi et al., 2017), et qu’il est nécessaire de prendre en compte les multiples
phénoménes existants (concentration dans les sédiments, pluviométrie, occupation du sol, échanges
entre riviere et nappes ou rivieres et sédiments...) pour analyser finement la spéciation des

micropolluants sur un bassin versant (Fairbairn et al., 2016, et 2015).
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Figure 43 : Variations spatiales de la concentration en chloroacétamides et sous-produits. * : pas d’analyses
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Le suivi du glyphosate et de 'AMPA est présenté en Figure 44, la campagne C6 est une campagne
partielle ou seules 5 stations ont été échantillonnées. Les concentrations du glyphosate et de 'AMPA
sont inférieures a la limite de quantification (0,50 pg/L) lors la campagne hivernale C6, réalisée a la
suite d’une période de crue de la Vilaine. Plusieurs phénomeénes peuvent expliquer I'absence de ces
molécules, tels que leur dilution, la lixiviation au cours des précipitations précédant la crue ou
I"absence de source ou de rejet pour le glyphosate d’une part. D’autre part, pour I’AMPA, les rejets

issus de stations d’épuration sont continus mais ne suffisent pas a détecter 'AMPA dans la riviere.

Le glyphosate a une fréquence de détection de 31,8 % lors des 5 premieres campagnes, avec de
grandes disparités entre les campagnes. Sa fréquence de détection varie entre 58,3 % lors de la
campagne printaniére C4 et 8,3 lors de la campagne C5 (novembre 2017). Sa concentration moyenne
est de 0,30 pg/L lors des 5 campagnes, elle varie de 0,09 pug/L en C1 et C3 a 0,17 pg/L en C4 (mai
2017). Le glyphosate est principalement quantifié dans le nord du bassin versant sur les stations ENO

a ENS.

L’AMPA a une fréquence de quantification de 100% lors des 5 premiéres campagnes et présente la
concentration moyenne la plus élevée de 0,74 pg/L. La campagne ou I’AMPA atteint sa concentration
moyenne maximale est C2 (étiage septembre 2016), tandis que sa concentration moyenne la plus

faible est mesurée en C4 (mai 2017).

La teneur en AMPA lors de la campagne Cl augmente progressivement au fil de la Vilaine, de
0,23 pg/L a la source de la Vilaine (ENO) a 0,64 pg/L en amont de la confluence avec I'Oust (EN9),
sous l'influence des zones urbanisées de I'amont du bassin. De la station EN9 a l'usine de Férel (EBsf),
la concentration en AMPA diminue et atteint 0,36 pug/L. La diminution des concentrations sur la
partie aval du bassin versant de la Vilaine peut s’expliquer par I'influence majeure de I'Oust sur la
Vilaine, qui présente une faible concentration en AMPA de 0,24 pug/L et un débit de 1,5 m3/s (=15%
du débit de la Vilaine). Cette tendance se poursuit jusqu’a l'usine de Férel (EBsf), ce qui implique que
la confluence avec I'Oust n’est pas le seul facteur conduisant a la dilution de I’AMPA. Cette variation
spatiale est également observée pour les campagnes C1 a C5. Parmi les explications possibles a ce

phénoméne, citons :

- le stockage de 'AMPA dans les sédiments, qui a lieu dans de faibles proportions selon
Exterkoetter et al. (2019),

- la photolyse ou I’hydrolyse de I'’AMPA peut prendre place durant le trajet de la riviere. Le
temps de demi-vie de 'AMPA dans I'eau est estimé a 52 jours par Desmet et al. (2016), tous

modes de dégradations confondus.
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De plus, lors des campagnes C1 a C4, la concentration en AMPA augmente d’un facteur 1,2 a 2,5 en
aval de Rennes (EN4). Ce phénomeéne est particulierement visible lors des campagnes C2 et C4
pendant lesquelles les concentrations en AMPA augmentent respectivement de 0,56 et 0,64 pg/L a
2,48 et 1,35 pg/L. Le principal facteur de concentration de ’AMPA dans cette zone est le rejet de la

station d’épuration de Beaurade (360k équivalents habitants).

Lors des campagnes C1, C2 et C4, le glyphosate coexiste fréquemment avec ’AMPA, dans la partie
amont du bassin versant (ENO a EN8), dans respectivement 43 %, 86 % et 100 % des échantillons. En
revanche, '’AMPA est trouvé seul dans la partie aval du bassin versant (EN9 a EBsf). Il n’est pas
possible d’estimer le temps de trajet du cours d’eau d’un point a un autre, ainsi que le temps de
séjour d’'une molécule dans I'eau, sur de grandes distances. La comparaison des temps de demi vie

avec le temps de trajet de I'eau et le temps de séjour est donc exclue.

Cependant certaines informations peuvent étayer la discussion, quant au comportement du
glyphosate et de I’AMPA. D’une part, le glyphosate est rapidement dégradé dans les sols en AMPA
(Grandcoin et al., 2017) et peut étre stocké dans les sédiments (Montgomery and CRC Press., 1997).
De plus, le temps de demi-vie du glyphosate dans l'eau est d’environ 10 semaines (PPDB
GLYPHOSATE, 2018; Sparling et al., 2006), ce qui peut expliquer son absence dans la partie aval du
bassin versant. D’autre part I'’AMPA peut provenir des eaux résiduaires dans la zone aval du bassin
versant (EN9 a EBsf) puisque 258 stations d’épurations, représentant 823k équivalents habitants,

rejettent leurs effluents dans la Vilaine et ses affluents.
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3.3.2. Variation temporelle de la contamination

L’évolution temporelle des concentrations des herbicides et sous-produits est représentée par des

boxplots (Figure 45 etFigure 46).

Lors de la campagne C2 (fin d’été - étiage), les concentrations moyenne et maximale en AMPA sont
les plus élevées, respectivement 1,10 pg/L (moyenne) et 2,48 pug/L (maximum - EN4). Ces résultats
concordent avec ceux de Botta et al. (2009) qui ont montré que I'AMPA est le composé le plus
abondant dans les eaux résiduaires et dans les eaux de surface réceptrices d’un bassin versant pres
de Paris. De plus, ce phénomeéne est renforcé en période d’étiage puisque les stations d’épuration

peuvent étre les principaux contributeurs au débit des rivieres.

Le glyphosate est principalement trouvé durant les périodes de printemps et d’été (campagnes C1,
C2 et C4), avec des concentrations moyennes de 0,06- 0,10-0,18 pg/L respectivement. Des maximas

sont atteints localement jusqu’a 0,17 (C1), 0,26 (C2) et 0,58 pg/L (C4).

A l'inverse, lors les campagnes C3, C5 et C6 réalisées en saisons de faible croissance végétale, le
glyphosate a été quantifié dans 4 échantillons (sur 31 prélevés) avec des concentrations entre
0,56 pg/L (lors de la campagne C3 a la stationEN7) et 0,09 pg/L (lors de C3 en ENS). Le glyphosate est
un désherbant a large spectre utilisé sur tous types de surfaces et cultures (Benbrook, 2016), ce qui
explique sa présence sur une grande partie de I'année y compris lors des saisons ou le désherbage ne

parait pas étre nécessaire.
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Figure 45 : Variations temporelles de la concentration en glyphosate et AMPA lors des 6 campagnes de mesures dans le
bassin versant de la Vilaine.
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Le métolachlore n’est détecté que lors des campagnes C1, C2, C4 réalisées pendant des périodes
d’application de I'herbicide, ou juste aprés, dans le cas de C2 (avril - aolt ; Agreste Draaf, 2016 ;
Syngenta, 2019). Il est présent dans 61,5% des échantillons de la campagne C2, 54 % des
échantillons de la campagne C1 et 33,3 % des échantillons de la campagne C4, avec un maximum
0,06 pg/L au mois de septembre 2016 (C2). Le métolachlore n’est pas quantifié lors des autres
campagnes (LQ = 0,02 pg/L), ce qui peut s’expliquer par sa dégradation décrite comme rapide dans

les sols (temps de demi-vie = 10 jours ; Rose et. al, 2018).

Le MESA a été quantifié lors de toutes les saisons échantillonnées, avec les concentrations moyennes
et maximale les plus élevées respectivement lors des campagnes C6 (Cmoyenne C6 = 0,39 pg/L) et C4
(Crnax C4 = 0,76 pg/L Crnoyenne C4 = 0,24 pg/L). Ces deux campagnes correspondent d’une part, a une
période de pluviométrie importante (de I'ordre de 37 mm la semaine précédant la campagne C4) et
d’autre part, a la fin d’une période de crue pendant la campagne C6. Le MOXA atteint également des
maximas durant la campagne C6, avec une concentration moyenne de 0,10 ug/L et une
concentration maximale de 0,13 pg/L. Ces résultats montrent que ces deux composés sont lixiviés
lors des périodes de fortes précipitations et que le temps entre I'application du métolachlore au
printemps et I'export de ses sous-produits est minime. En effet, le MESA et le MOXA sont détectés
avec des concentrations parmi les plus fortes mesurées dans ce bassin versant durant la période de

levée des cultures.

L'alachlore ESA a été quantifié lors de toutes les saisons échantillonnées. Les campagnes les plus
propices a sa présence sont C4 (Coyenne C4 = 0,09 pg/L) puis C2 (Coyenne C2 = 0,07 pg/L) et C6 (Cimoyenne
C6 = 0,06 pg/L). Ces mesures soulignent qu’il existe des stocks non négligeables d’alachlore ESA dans
les sols et les sédiments, mobilisables notamment en période de pluies (pour rappel I'alachlore est

interdit depuis 2008).

Enfin, I’évolution du métazachlore ESA est étudiée. Ce sous-produit est issu d’'un herbicide encore
utilisé. Celui-ci a été quantifié¢ avec des concentrations entre 0,02 et 0,76 pg/L. Les campagnes
propices a la présence du métazachlore ESA sont C4 avec une concentration moyenne de 0,22 pg/L
et C6 avec une concentration moyenne de 0,21 pg/L. Le métazachlore ESA a un comportement assez
similaire a celui des autres chloroacétamides, avec un pic d’usage de la molécule mére au printemps
menant a la présence du métazachlore ESA dans la riviere rapidement et avec une lixiviation

importante lors des périodes de fortes précipitations.

Finalement, la concentration des sous-produits de chloroacétamides augmente avec les périodes de
fortes précipitations. L'absence relative des molécules meres confirme une dégradation rapide dans

les sols. Cependant, lorsque les sous-produits de chloroacétamides sont quantifiés dans les rivieres
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en période pluvieuse, il n’est pas possible de distinguer leur source, qu’ils viennent de stocks dans les

sols ou d’un relargage des stocks présents dans les sédiments.

3.3.3. Lien entre la qualité physicochimique de 'eau et le transfert des

herbicides et leurs sous-produits

La matrice de corrélation de Spearman a été établie avec les données des campagnes C1 a C5 (64
échantillons au total). La campagne C6, ne comprenant que 5 échantillons d’eau de surface, n’est pas

prise en compte dans les matrices de corrélation.

La matrice de corrélation présentée dans le Tableau 36 montre que I"AMPA et le diuron sont
négativement corrélés a I'alachlore ESA (ALA ESA) et au métolachlore ESA (MESA). De plus, 'AMPA et
le diuron sont positivement corrélés entre eux. Ces corrélations permettent a la fois de mettre en
évidence l'origine urbaine commune du diuron et de 'AMPA et les origines différentes des

chloroacétamides et de ’AMPA.

De méme, le glyphosate et le diuron sont positivement corrélés. Ces résultats montrent que le
glyphosate a également un usage majeur dans les zones urbanisées. En revanche, le glyphosate et
I’AMPA n’ont pas de corrélation significative, ce qui suggere que le transport, pourtant décrit comme
simultané du glyphosate et de '’AMPA par Bento et al. (2018), Coupe et al. (2012), et Yang et al.
(2015a), n’a eu lieu que sur un seul des deux composés dans cette étude. Les hypothéses suivantes

peuvent étre formulées pour expliquer ce phénomeéne :

- Le glyphosate est transporté avant sa dégradation dans le sol, induisant I'absence d’AMPA
lorsque le glyphosate est quantifié. Cette hypothése est remise en cause par plusieurs
travaux ayant démontré que 'AMPA et le glyphosate sont tous deux lixiviés avec une pluie
arrivant moins de 24h apres I'application de I'herbicide (Daouk et al., 2013 ; Yang et al.,
2015b).

- Seul 'AMPA est transporté, apres une période de dégradation suffisante pour éliminer la
totalité du glyphosate. La dégradation rapide du glyphosate dans tous les types de sols tend
a favoriser cette hypothese.

- Dans certains cas (périodes et/ou lieux), la présence de I’AMPA est principalement imputable
aux détergents arrivant dans les eaux naturelles par les exhaures de stations d’épurations.
Cette hypothése est appuyée par les travaux de Botta et al. (2009) qui ont montré qu’en
périodes seches, I'’AMPA présent dans les eaux résiduaires est issu des détergents, et par

extension, ce sont les eaux résiduaires qui influent sur la concentration de ’AMPA dans les
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cours d’eau. Dans un contexte différent (Canada), Struger et al. (2015) ont montré que ce
sont les évenements pluvieux qui contrélent la lixiviation du glyphosate et de I’AMPA (issu du
glyphosate) et qui sont responsables de la présence d’AMPA dans les cours d’eau, a la fois en

zone urbaine et rurale.

Le métolachlore et le MOXA sont également corrélés entre eux. Ceci peut s’expliquer d’aprés Rose et
al. (2018), qui ont montré que le MOXA est le premier et le plus abondant sous-produit issu de la
dégradation du métolachlore dans les sols (2 moles de MOXA pour une mole de MESA), et que leur

transport vers I’eau de surface était simultané.

Tableau 36 : Matrice de corrélation de Spearman entre les herbicides et leurs métabolites.

DIU
ALA ESA -0,55
MTZ ESA 0,30
SMOC
MESA -0,45 0,68 0,41
MOXA 0,37 0,31 0,65
GLY 0,30
AMPA 0,39 -0,33 -0,42

Note : dans le but de simplifier la lecture, seules les corrélations avec une p-value < 0,05 ont été reportées.

Le Tableau 37 présente la matrice de corrélation (Spearman) entre les parametres physico-chimiques
de qualité d’eau, les herbicides et leurs métabolites. Tout d’abord, le premier groupe composé du
glyphosate, du diuron et de 'AMPA est positivement corrélé a la fluorescence de la matiere
organique dissoute, a lI'ammonium, a l'azote Kjeldhal, au carbone organique total, aux
orthophosphates et au phosphore total. Ces indicateurs sont caractéristiques d’'une contamination
(Garnier et al., 2018 ; Liu et al., 2018 ; Shi et al., 2017). De plus, '’AMPA est positivement corrélé a la

conductivité et négativement aux nitrates, renforcant I’hypothése d’une source urbaine majeure.

Le glyphosate est positivement corrélé a la turbidité et aux matiéres en suspension, ce qui
correspond a ses modes de transport connus. En effet celui-ci est transporté par les particules et la
matiere organique sur lesquelles il est adsorbé (Daouk et al., 2013 ; Degenhardt et al., 2012 ; La

Jeunesse et al., 2015 ; Todorovic-Rampazzo et al., 2014).
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Dans la matrice, 'AMPA n’est pas corrélé aux formes particulaires (turbidité, matiéres en
suspension). Son transport est donc moins influencé par les formes particulaires que celui du

glyphosate, ce qui est confirmé par Aparicio et al. (2013).

Le second groupe avec I'’ALA ESA/, le MTZ ESA et le MESA est négativement corrélé a la fluorescence
de la matiere organique dissoute, a la conductivité et aux orthophosphates. Le MOXA présente des
corrélations différentes des autres chloroacétamides. Il n’a tout d’abord pas de corrélation négative a
la fluorescence de la matiére organique dissoute, une corrélation négative faible avec la conductivité
et une corrélation positive faible avec le carbone organique dissous. Ceci suggére un transport

différent des autres chloroacétamides.

La corrélation négative du MESA a la matiere organique peut étre expliquée grace aux travaux de
Krutz et al. (2004), qui ont montré que le MESA est peu adsorbé sur la matiére organique dans les
sols. Cependant Krutz et al. (2004) font le méme constat pour le MOXA, en contradiction avec les
corrélations obtenues ici. Le coefficient de sorption du MESA et du MOXA peut étre comparé a leur
molécule mere, mais aussi au glyphosate, molécule réputée pour son adsorption favorable sur la
matiere organique (Kjaer et al., 2011 ; Yang et al., 2015b). Le MESA et le MOXA ont un coefficient de
sorption (Koc) sur le carbone organique inférieur a celui de leur molécule meére (MESA
29,8 +4,95 L/kg et MOXA 30,6 * 3,87 L/kg et 173,70 + 23,79 L/kg pour le métolachlore (Krutz et al.,
2004)), mais aussi trés inférieur a celui du glyphosate dans un sol de composition comparable (Koc
glyphosate = 1552+ 105 L/kg (Mamy and Barriuso, 2005)). A partir des informations (éparses)
existantes sur le comportement du MOXA il n’est pas possible d’expliquer pourquoi les observations

de ce travail sont contradictoires a la littérature.

La conductivité, dans le cadre des études environnementales, est un marqueur caractéristique des
eaux résiduaires traitées (Chusov et al., 2014). Rappelons que les herbicides de la famille des
chloroacétamides a I'origine de I'ALA ESA, MTZ ESA, MESA et MOXA sont utilisés dans un cadre
exclusivement agricole. Dans le cas présent, la corrélation négative entre conductivité et les sous-
produits de chloroacétamides permet d’expliquer les deux sources distinctes des deux groupes

identifiés.

De plus, dans ce second groupe, le MTZ ESA et le MESA sont positivement corrélés aux nitrates,

communément admis comme traceurs d’une origine agricole (Beaudoin et al., 2005 ; Jalali, 2005).

L’étude de la matrice de corrélation permet donc de distinguer les origines urbaines du glyphosate,
du diuron et de 'AMPA, d’une part et d’autre part les origines agricoles du MTZ ESA, de I’ALA ESA, du
MESA et du MOXA.
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Tableau 37 : Matrice de corrélation de Spearman entre les parameétres physico-chimiques de qualité de I’eau, les herbicides et leurs métabolites.

pH 02 % fDOM Cond Turb NH4 NK DOC TOC [\ [e]¢:4 MES NO3 NO2 PO4 Pt

DIU 0,41 0,54 0,36 0,38 0,38 0,54 0,45

MTZ ESA -0,49 -0,29 -0,30 0,24 0,40

MESA -0,31 -0,55 0,41 -0,32

GLY 0,42 0,28 0,51 0,40 0,46 0,38 0,37 0,58

Note : dans le but de simplifier la lecture, seules les corrélations avec une p-value < 0,05 ont été reportées.
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La Figure 47 présente I'analyse en composante principale (ACP) des paramétres de qualité de I'eau
des campagnes C1 a C5 (64 échantillons). Les « poids » représentent la contribution de chaque
variable a la construction de la composante principale (CP). La contribution de chaque variable est
exprimée en pourcent. Les variables dites « actives » contribuent a la construction de I’ACP, les
variables dites « supplémentaires » sont projetées sans contribuer a la construction de cette ACP,

elles n’entrent pas dans la construction des composantes principales.

La premiere dimension représente 28,51 % de la variance totale. Les poids positifs les plus forts sont
attribués aux variables Turb, NK, COD, COT, N, MES, Pt et glyphosate. Il n’y a pas de poids négatifs
forts pour cette composante principale. Cette premiére composante (CP1) peut donc étre reliée a
une pollution. La seconde composante (CP2) explique 18,07 % de la variance totale. Les variables
avec un fort poids positif sont NO3, ALA-ESA, MTZ-ESA, MESA, alors que les poids négatifs forts sont
portés par fDOM, Cond, PO, et 'AMPA. La seconde composante (CP2) explique 18,07 % de la
variance totale. Les variables avec un fort poids positif sont NO3;, ALA-ESA, MTZ-ESA, MESA ; alors que
les poids négatifs forts sont portés par fDOM, Cond, PO, et I’/AMPA. La CP2 peut donc étre associée a
une influence agricole car NO; est communément issu des épandages de lisier en tant que fertilisant

en Bretagne (Chevassus-au-louis et al. 2012; Causse et al. 2015).

L’étude du couple glyphosate/AMPA montre des différences majeures dans leurs influences
respectives. Le glyphosate est projeté avec les parameétres turbidité, NK, COD, COT, N, MES, et
Pt. L'examen des variables supplémentaires montre que ces parametres sont concomitants avec les
précipitations relevées la veille du préléevement (RRy,). Delpla et al. (2009) confirment que les
évenements pluvieux et leur intensité augmentent les MES, la turbidité, ainsi que le COT et le COD
dans les eaux de surface. Les relations de transport proposées entre le glyphosate et les MES, la
turbidité, le carbone organique dissous et total sont confirmées par Kjeer et al. (2011), Daouk et al.
(2013) et Yang et al. (2015) qui montrent un transport du glyphosate vers les eaux de surface grace a
la matiere organique et aux particules de sol ; I'export augmentant avec l'intensité de la pluie et la

récence de I'utilisation de I’herbicide.

Quant a I'AMPA, il est projeté orthogonalement au glyphosate, avec les variables conductivité,
orthophosphates et fluorescence de la matiere organique dissoute. De plus, 'AMPA est situé a
I'opposé des variables « agricoles » sur I'axe CP2. Ces éléments permettent de conclure a une
probable différence de sources pour le glyphosate et 'AMPA, ainsi qu’a une origine urbaine majeure
pour '’AMPA déja obtenue via les conclusions de I'étude des matrices de corrélation. En résumé,
dans les 5 campagnes étudiées, I’AMPA a pour source la plus importante les rejets d’eaux résiduaires

traitées. Le devenir environnemental de 'AMPA présenté dans I'état de I'art permet d’identifier les
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sources d’AMPA (hors glyphosate) : les détergents industriels, les détergents domestiques rejetés
avec les eaux usées (Studnik et al. 2015; Rott et al. 2018). Les industries agroalimentaires, avec les
abattoirs et les laiteries sont non seulement présentes dans le bassin versant de la Vilaine, mais
représentent I'une des plus importantes activités économiques (Agreste Draaf, 2016). Elles peuvent a
ce titre étre une source d’AMPA, en sus des rejets domestiques. Des travaux complémentaires seront
nécessaires pour confirmer ces conclusions. lls pourront consister en un suivi simultané
d’installations voisines d’'un méme cours d’eau recevant des eaux résiduaires domestiques et des

eaux résiduaires industrielles (agroalimentaires).
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5 campagnes dataset (axes CP1 et CP2 : 46,58 %)
1
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MESA 0,1 15,1
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-1 -0.75 -0.5 -0.25 0 0.25 0.5 0.75 1 MOXA 012 413
CP1 (28,51 %) GLY 8,5 0,2
AMPA 0,0 12,2

Figure 47 : Analyse en composantes principales pour les données des campagnes C1 a C5 et contribution des variables a la construction des axes
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3.3.4. Conclusion intermédiaire

L'état des lieux de la contamination en herbicides et sous-produits a permis de déterminer le niveau
de contamination du bassin versant, sa saisonnalité et sa spatialité. Les résultats obtenus montrent la
faible contamination des eaux de surface vis-a-vis des herbicides, avec la quantification des seuls
glyphosate et métolachlore. Ces herbicides sont détectés principalement au printemps et en été lors
de leurs périodes d’'usage maximum. Leur répartition spatiale est cependant différente, le glyphosate
étant quantifié dans les stations au nord du bassin versant (d’influences urbaines), tandis que le
métolachlore est détecté dans les stations du sud du bassin a dominante agricole. Le biocide diuron
est détecté toute I'année dans de faibles proportions, dans les zones urbaines, ses sous-produits

n’ont pas pu étre détectés, probablement du fait de la faible abondance du diuron.

Les sous-produits d’herbicides sont nettement plus souvent quantifiés dans les eaux de surface, avec
une prépondérance de 'AMPA et du MESA, et dans une moindre mesure I’ALA ESA et le MTZ ESA. La
répartition spatiale des sous-produits corrobore avec celle de leurs molécules meéres, a savoir que les
chloroacétamides sont prépondérants dans la partie sud du bassin versant, alors que 'AMPA est
retrouvé a de plus fortes concentrations dans les stations proches de I'agglomération Rennaise. La
saisonnalité est également opposée pour ces deux groupes de sous-produits : '’AMPA atteint ses
concentrations maximales lors des périodes d’étiage et ses minimales lors des périodes de hautes
eaux. Les sous-produits de chloroacétamides présentent leurs concentrations maximales lors des

périodes de hautes eaux et lors des périodes d’usage de leurs herbicides-méres (printemps).

Les facteurs a I'origine de la présence des herbicides et sous-produits dans les eaux ont été définis a
I"aide de matrices de corrélation et d’analyse par composante principale. Le glyphosate a été lié aux
précipitations et aux matiéres organiques assurant son transport (RRy.; ; turbidité ; MES ; COD ; COT).
L'AMPA est lui influencé par les parameétres liés aux eaux usées (conductivité, phosphore,
ammonium), ainsi qu’a la fluorescence de la matiére organique dissoute. Enfin les sous-produits de
chloroacétamides ont clairement été reliés aux nitrates, ainsi qu’aux périodes de lessivage majeurs
des sols agricoles. Il na cependant pas été possible de distinguer un lien statistique entre les

précipitations et les sous-produits de chloroacétamides.
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3.4. Influence de I'occupation des sols sur la contamination en herbicides

et sous-produits du bassin versant de la Vilaine

Cette partie décrit les similarités entre les stations et les influences exercées sur chacune d’elles
grace a une analyse par composante principales et une comparaison aux données d’occupation des

sols.

3.4.1. Classification des stations de prélevements et influence de

I'occupation des sols

Les ACP ont été réalisées campagne par campagne afin de pouvoir construire les classifications
ascendantes hiérarchiques suivantes. La variance totale ainsi que le poids de chacune des deux
composantes (CP1 et CP2) sont synthétisés dans le Tableau 38 et les ACP pour chaque campagne
sont présentées en ANNEXE XI. Dans le cas présent, les CP expriment plus de la moitié de
I'information, ce qui est supérieur a ce qui a pu étre obtenu dans d’autres études de bassins versants
par Barakat et al. (2016) (37 % dans le bassin versant marocain), Piel et al. (2012) (29 et 36 % dans ce

méme bassin-versant).

Tableau 38 : Composantes principales utilisées pour établir les classifications ascendantes hiérarchiques

C1 53,24 30,90 22,34
C2 58,98 37,49 21,49
c3 56,47 33,93 22,55
c4 63,93 45,01 18,92
C5 55,54 33,50 22,04

La classification ascendante hiérarchique permet de catégoriser les stations de prélévement en
fonction de leur qualité d’eau. Les dendrogrammes et clusters sont obtenus par la méthode de Ward,
en prenant en compte les données des campagnes Cl a C5, sur la base des deux composantes
principales identifiées dans les ACP. Les clusters identifiés regroupent les stations de prélevement de

qualité d’eau comparable.

Deux clusters sont nettement identifiables sur les dendrogrammes obtenus pour chacune des 5

campagnes, les clusters 1 et 3 (Figure 48 a Figure 52). Deux autres clusters ont également été mis en
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évidence par cette méthode : le cluster 2 pour lequel les stations de prélevement et les influences

peuvent varier selon les campagnes ; et le cluster 4 uniquement identifié durant la campagne C1.

Le cluster 1 est essentiellement composé de la station ENO a la source de la Vilaine et des stations
EN9 a EBsf de la partie aval du bassin versant. Les parameétres caractéristiques du cluster 1 sont les

sous-produits de chloroacétamides, (MESA, MOXA, MTZ ESA, ALA ESA) et les nitrates.

L'occupation des sols recensée pour ces stations confirme une pression agricole importante. La
surface totale consacrée aux diverses activités de culture et d’élevage pour les sous-bassins des
stations de ce cluster est de respectivement EN10 : 2 224 km? (95,0 % de la surface du sous-bassin —
hors foréts et surface en eau); ENO: 229 km? (89,6 %) ; EBsf: 81 km? (97,6 %); EN9: 1525 km?
(94,5%) EN11: 53 km? (66,9 %) (voir 3.1). Ainsi le cluster 1 représente le groupe de stations

subissant une influence agricole majoritaire.
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C1 Juillet - Dendrogramme
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Dissimilarité
NO3 ALA-ESA  MTZ-ESA MESA Turb SM MOXA GLY AMPA
min 17.00 0.19 0.08 0.78 min 4.38 8.00 0.03 0.04 0.40
Cluster 1 moy 18.72 0.23 0.12 0.81 Cluster 2 moy 6.72 9.33 0.07 0.04 0.65
max 20.44 0.26 0.15 0.84 max 9.99 12.00 0.10 0.04 0.92
fDOM Cond NH4 NK PO4 Pt AMPA pH 02% Q SMOC
min 30.55 468.65 0.02 0.80 0.27 0.42 0.65 min 7.84 89.68 0.00 0.04
Cluster 3 moy 39.31 473.46 0.12 0.93 0.34 0.47 1.21 Cluster 4 moy 8.52 113.99 9.23 0.05
max 57.29 477.27 0.19 1.10 0.42 0.57 2.10 max 8.98 126.68 12.30 0.06

Figure 48 : Classification ascendante hiérarchique de la campagne C1

Note : Diu, ALA ESA, MTZ ESA, MTZ OXA, SMOC, MESA, MOXA, Gly, AMPA exprimées en

ug/L; 0, NH, , NK, COD, COT, MES, NO;, NO,, PO,, P, exprimés en mg/L; Cond en

uS/cm ; Turb en NTU ; fDOM en RFU ; T°en °C; Q 4.1 ; Q 4 ; Q 441 €XPrimés en m3/s
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C2 Septembre - Dendrogramme
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Cluster3  moy 40.27 1.93 0.15 0.44 0.07 0.20 1.97 Note : Diu, ALA ESA, MTZ ESA, MTZ OXA, SMOC, MESA, MOXA, Gly, AMPA exprimées en
max 42.04 2.65 0.16 0.49 0.22 0.26 2.48 pg/L; O, NH4 , NK, COD, COT, MES, NO3, NO,, POy, P, exprimés en mg/L; Cond en

Figure 49 : Classification ascendante hiérarchique de la campagne C2

uS/cm ; Turb en NTU ; fDOM en RFU ; T°en °C; Q 4.1 ; Q 4 ; Q 441 €XPrimés en m3/s
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C3 Janvier - Dendrogramme
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Cluster 1 moy 0.08 0.36 Cluster 2 moy 8.62 99.48 38.25 37.16 0.36
max 0.11 0.61 max 8.71 103.76 44.13 41.10 0.55

Turb NH4 NK DOC TOC Norg DIU GLY

min 5.32 0.05 0.80 5.50 6.10 0.61 0.03 0.04

Cluster 3 moy 15.40 0.17 0.95 5.87 6.45 0.78 0.05 0.13

max 45.60 0.22 1.20 6.50 6.90 1.15 0.06 0.56

Figure 50 : Classification ascendante hiérarchique de la campagne C3.
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Note : Diu, ALA ESA, MTZ ESA, MTZ OXA, SMOC, MESA, MOXA, Gly, AMPA exprimées en

pg/L; 0, NH, , NK, COD, COT, MES, NO3;, NO,, PO,, P, exprimés en mg/L; Cond en

uS/cm ; Turb en NTU ; fDOM en RFU ; T°en °C; Q 4.1; Q4 ; Q 441 €Xprimés en m3/s
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C4 Mai - Dendrogramme
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Figure 51 : Classification ascendante hiérarchique de la campagne C4. en mg/L; Cond en pS/cm; Turb en NTU ; fDOM en

RFU;T°en°C; Qq4.1; Qq; Qg4 eXPrimés en m¥/s
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C5 Novembre - Dendrogramme
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max 651.00 0.37 0.49 0.48 0.03 1.52

Figure 52 : Classification ascendante hiérarchique de la campagne C5
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Le cluster 3 est essentiellement composé des stations de la partie amont du bassin versant, d’EN1 a
ENS, Les parametres physico-chimiques associés a ce cluster sont 'ammonium, les orthophosphates
et la conductivité. Les herbicides et métabolites associés sont le glyphosate, 'AMPA, et le diuron.

L'occupation des sols est caractéristique d’'un milieu urbanisé avec :

- de faibles surfaces agricoles, avec respectivement d’EN1 a EN8 les surfaces dédiées
suivantes : EN1 - 538,6 km? (70,8 %), EN4 - 420,6 km? (53,6 %), EN5 - 491,9 km? (66,1 %), EN6
-9,9 km? (44,4 %), EN7 - 603,6 km? (75,3 %) et EN8 - 128,9 km? (76,6 %) ;

- une forte concentration de voies ferrées : EN1 - 234,5 km, EN4 - 440,4 km, EN5 - 123,1 km,
EN7 -217,1 km, et EN8 - 23,1 km ;

- des stations d’épuration avec une capacité épuratoire importante (particulierement en EN4) :
EN1 - 155k EH (équivalents habitants) soit 203,7 EH/km?2, EN4 - 540k EH soit 688,7 EH/km?,
EN5 - 122k EH soit 163,9 EH/km?, EN6 - 11k EH soit 493,2 EH/km?, EN7 - 110k EH soit
137,2 EH/km? et ENS - 13k EH soit 77,3 EH/km? ;

- et les plus grandes surfaces imperméabilisée du bassin versant soit 369 km?2 sur I’'ensemble
des stations EN1 a 8 (1 a 5 % du territoire est imperméabilisé) (voir également paragraphe

3.1).

Ainsi ce cluster représente I'influence « urbaine » que subissent les cours d’eau attenants.

D’apres la classification ascendante hiérarchique, la Seiche présente une qualité d’eau comparable a
celle de la Vilaine a leur confluence en toutes saisons (EN7 et EN6), dans le cluster 3. Quant au Meu,
il présente une qualité d’eau différente de celle de la Vilaine lors des campagnes C1 et C2. Par
conséquent, il n’est pas retrouvé dans le méme cluster que celui de la Vilaine : la station de mesure
sur le Meu est dans le cluster 2 tandis que la station de mesure sur la Vilaine se situe dans le cluster
3. Les différences entre les deux stations (EN4 et EN5) portent sur les parametres ammonium,
fluorescence de la matiere organique dissoute, conductivité, AMPA. Lors des campagnes C3, C4 et
C5, le Meu et la Vilaine présentent des qualités d’eau similaires et sont en conséquence dans le
méme cluster (3). Les stations sur la Vilaine en amont et aval du Meu (EN4 et EN6), font toujours
partie du cluster 3, ce qui induit que les variations de qualité du Meu n’influencent pas la qualité de

I’eau de la Vilaine.

Le cluster 2 est alternativement composé des stations ENO, EN5, EN9, EN11, EN12, EN13 et EBsf. Ces
stations peuvent également étre retrouvées dans le cluster 1, caractérisé par les sous-produits de
chloroacétamides et les nitrates. Les paramétres associés au cluster 2 sont la turbidité, les MES et la
matiére organique carbonée. L'influence de ces paramétres peut étre interprétée comme une

conséquence des précipitations sur la qualité de I'eau. Dans ce bassin versant, Delpla (2011) a
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montré que la qualité de I'eau du Meu (EN5) est tres sensible aux évenements pluvieux, induisant
des augmentations importantes du carbone organique dissous et total et dans une moindre mesure
des matieres en suspension et de la turbidité. Ainsi ce cluster représente les stations influencées par

les conditions hydroclimatiques.

Le cluster 4, identifié uniquement lors de la campagne Cl1, est associé a des contaminations
ponctuelles en métolachlore sur les stations EN11 a EBsf a I'aval du bassin versant, permettant la
différenciation et la création d’'un nouveau cluster. Ces stations se situent dans une région ou la
culture céréaliere, et notamment celle du mais, représente la majorité des activités agricoles (11 a
21,9 % de la surface agricole cultivée en mais). La saisonnalité de la contamination (juillet)

correspond également aux périodes de désherbage.

L’occupation agricole des sous-bassins des stations EN9 et EN10 (Oust) représente une influence
majeure sur la qualité de I'eau échantillonnée. Un changement de qualité d’eau est observé entre
EN8 et EN9 lors des campagnes C1 a C4. La station EN8 présente des influences nettement plus
urbaines que la station EN9, faisant chacune partie de deux clusters aux caractéristiques différentes

(Clusters 1 « agricole » et 3 « urbain »).

La ressource de l'usine de potabilisation (station EBsf), a I'extréme aval de la Vilaine, est
majoritairement influencée par une contamination aux sous-produits de chloroacétamides durant
cing des six campagnes (hors campagne C1). Les analytes glyphosate, AMPA et diuron, indicateurs de
contamination urbaine, ne sont pas ou peu quantifiés dans la ressource au site de Férel. Un
phénomeéne d’autoépuration (photodégradation, digestion biologique...) ou de stockage dans les
sédiments, notamment pour le glyphosate, ’AMPA et le diuron, peut avoir lieu entre les stations EN8
et EN9. En revanche, d’aprés les données de la littérature et les données de débit recensées, il est

peu probable que la dégradation puisse avoir lieu le long des 50 km de riviére concernée :

- le temps de demi-vie du glyphosate dans I'eau est compris entre 49 et 70 jours (Montgomery
and CRC Press., 1997 ; Pesticides Properties Database, 2018),
- le temps de demi-vie du diuron dans I'eau est de 43 jours (PPDB DIURON, 2018),

- etle temps de demi-vie de ’AMPA dans I'eau est de 52 jours (Desmet et al., 2016).

Concernant le stockage dans les sédiments, certains auteurs ont montré que le glyphosate et I'’AMPA
peuvent étre stockés dans les sédiments de riviere dans de faibles proportions, entre 0,11 et
0,39 ug/g pour le glyphosate et 0,24 et 0,82 ug/g pour 'AMPA ; c’est-a-dire entre la limite de
détection (0,24 pg/g) et la limite de quantification (0,82 ug/g) (Exterkoetter et al., 2019). Par

comparaison, les PCB (polychlorobiphényles), polluants persistants et tres facilement stockés dans
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les sédiments, ont été quantifiés jusqu’a 186 mg/kg dans des cours d’eau aux USA (Chahal, 2014). Le
diuron peut étre stocké dans des proportions plus importantes, entre 0,07 et 0,58 pg/kg (dans cinqg
rivieres différentes) d’aprées Kitada et al. (2008), pour y étre rapidement dégradés avec un temps de

demi-vie de 13 a 27 jours (Camenzuli et al., 2012 ; Pesce et al., 2009).

Par ailleurs, les chloroacétamides peuvent étre considérés comme des traceurs conservatifs dans
I’eau, tels que les nitrates ou la conductivité. En effet, le temps de demi-vie du métolachlore est
supérieure a 200 jours dans I'eau et les métabolites MESA et MOXA sont stables dans I'eau, d’apres
Rose et al. (2018). La dégradation dans I'eau et le stockage dans les sédiments du métazachlore ESA

et de I'alachlore ESA n’ont pas été investigués.

3.4.2. Conclusion intermédiaire

Cette partie concernant l'influence de I'occupation des sols sur la qualité des eaux a permis de
comprendre quelles stations sont sensibles aux différentes pollutions constatées lors de |’évaluation
de la contamination, puis de les relier a I'occupation du sol dans les sous bassins correspondants. La
classification ascendante hiérarchique a permis d’établir 3 clusters de composition (stations) et
d’influences (parameétres mesurés) relativement stables lors des 5 campagnes ou il a été possible

d’appliquer ce traitement statistique.

Le premier cluster regroupe les stations d’influence agricole, c’est-a-dire exposées a la présence des
nitrates et des sous-produits de chloroacétamides. Ces stations sont localisées dans le sud du bassin
versant ou les activités de cultures céréalieres occupent de grandes surfaces de terres agricoles. Des
variations saisonniéres sont toutefois observées quant aux parametres définissant ce cluster, les
conditions hydroclimatiques sont aussi a prendre en compte pour comprendre les pressions sur ces

stations (EN9 a 13 ainsi qu’EBsf).

A l'inverse, le cluster d’influences urbaines regroupe des stations du pourtour de I'agglomération
Rennaise, quatre stations sont toujours dans ce groupe : EN4 aval de Rennes ; EN6 aval de Rennes
apres la confluence du Meu ; EN7 la Seiche ; EN8 aval de la confluence avec la Seiche. L’occupation
du sol de ces quatre stations est caractéristique d’une zone urbaine, surtout pour le site EN4 situé
dans le sous-bassin le plus imperméabilisé et supportant la plus grande capacité d’épuration du
bassin versant de la Vilaine. Le cas de la Seiche est intéressant car ce cours d’eau présente toujours
des influences urbaines quelles que soient les périodes ; I'occupation du sol dans le sous-bassin de la

Seiche est similaire a celle du sous-bassin du Meu, et pourtant le Meu présente des influences
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variables temporellement, montrant ainsi que dans ce sous bassin, I'occupation du sol seule ne peut
expliquer les variations de qualité de I'eau. C'est donc le dernier cluster (n°2) qui regroupe les

stations dont les conditions hydroclimatiques priment sur I’occupation du sol.
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3.5. Origine et devenir du glyphosate et de '’AMPA sur le bassin versant

de la Vilaine

Les importants tonnages vendus et le large spectre d’utilisation du glyphosate ont conduit a sa
détection dans les eaux de surface, comme il a pu étre démontré dans les parties précédentes. Son
sous-produit principal, 'AMPA, est ubiquitaire dans le bassin versant de la Vilaine. Il est cependant
difficile de déterminer si la présence d’AMPA dans les cours d’eau est liée au glyphosate ou si son

origine est en lien avec les détergents.

3.5.1. Présence et devenir dans la station d’épuration de Betton.

Les Figure 54 et Figure 55 présentent les bilans des concentrations en AMPA en entrées et sortie des
filieres biologiques et membranaires de la station d’épuration étudiée, puis les Figure 56 et Figure 57
présentent les bilans des concentrations en glyphosate. Le suivi du glyphosate puis de '’AMPA est
commenté simultanément pour expliquer les mécanismes et phénomenes menant a la présence

d’AMPA.

Une prédominance de I’AMPA par rapport au glyphosate en entrée de station est observée sur les

deux filieres (biologique/membranaire) :

- U1l avec un ratio AMPA/glyphosate de 6,8 pour la filliere membranaire. Le glyphosate n’ayant
pas été quantifié dans la filiere biologique (LQ = 0,50 pg/L), il n’est pas possible de calculer un
ratio. L'AMPA est néanmoins quantifié avec une concentration moyenne de 6,74 pg/L.

- U2 avec un ratio AMPA/glyphosate de 9,4 pour la filiere biologique et 6,2 pour la filliere
membranaire.

- U3 le glyphosate n’a pas été quantifié lors de cette période (LQ = 0,50 pg/L). Il n’est pas
possible de calculer un ratio. AMPA a été quantifié avec des concentrations moyennes de
1,87 et 1,96 pg/L.

- U4 avec un ratio AMPA/glyphosate de 1,33 pour la filiere biologique et 0,4 pour la filliere
membranaire, seule occasion pour laquelle le glyphosate est plus concentré que I’AMPA dans

I’eau brute.

L'AMPA est quantifié dans 91 % des échantillons d’eaux brutes, alors que le glyphosate n’est
quantifié que dans 47 % des 32 échantillons. La concentration en AMPA atteint un maxima de
30,08 pg/L pour la campagne U2-Aolt 2017 et le glyphosate un maxima de 4,57 pg/L pour la
campagne U4-Juin 2018.
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Afin d’expliquer I'absence du glyphosate dans les eaux résiduaires durant les campagnes U1-Octobre
2017 et U3-Décembre 2017, il faut d’abord noter qu’il ne s’agit pas des périodes les plus propices a
'usage intensif d’herbicides. En effet, les chambres d’agriculture conseillent d’employer le
glyphosate lors des périodes de croissance des plantes, a des températures comprises entre 15 et
25 °C, hors période pluvieuse et venteuse et enfin hors stress hydrique comme c’était le cas lors de la

campagne U1 (Chambre de I'agriculture Bourgogne-Franche Comté, 2017).

D’apres ces conseils de pratiques, les usages du glyphosate en tant que désherbant sont limités
pendant les campagnes Ul en octobre 2016 et U3 en décembre 2017. Soleilhavoup (2016) rapporte
cependant que les consignes d’emploi des herbicides ne sont pas toujours suivies par les agriculteurs
utilisateurs d’herbicides. De plus, les usages en zones urbaines sont désormais I'usage exclusif des

particuliers (depuis le 1*" janvier 2017) qui ne sont pas formés aux bonnes pratiques des herbicides.

D’autre part, la dégradation rapide dans les sols du glyphosate (demi-vie de 4-20 jours selon la
guantité de carbone organique dans le sol jusqu’a 105 jours dans des sols imperméabilisés - Desmet
et al. 2016), combinée a sa mobilisation lors du premier évenement pluvieux survenant (Tang et al.,
2015; X. Yang et al., 2015a), permettent d’expliquer la quantification ponctuelle du glyphosate dans

les eaux brutes lors des campagnes Ul-octobre 2016 (1,64 pg/L) et U3-décembre 2017 (<LQ).
Les concentrations en AMPA dans les eaux brutes peuvent étre classées comme suit :
U2 Aot 2017 > U1 Octobre 2016 > U3 Décembre 2017 > U4 Juin 2018.
Les concentrations maximales de I’AMPA, ainsi que du glyphosate, sont retrouvées pendant la
période d’usage intensif de I’herbicide glyphosate, entre mai et septembre, ce qui n’exclut pas I'autre

source potentielle pour 'AMPA : les détergents. De plus, pendant cette méme période, les volumes
entrants dans la station d’épuration sont les plus faibles, soit lors des campagnes U1 et U2 (
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Tableau 39), ce qui conduit fréquemment a la concentration des détergents dans les eaux usées
comme I'ont démontré Camacho-Mufoz et al. (2014), mais aussi a la concentration des herbicides
(Launay et al., 2016). En effet, ces deux campagnes ayant eu lieu en période de nappe basse (Figure
53) et temps sec ou faiblement pluvieux, car aucune pluie n’a été enregistrée les deux jours
précédant la campagne U1 (octobre 2016) et 2,8 mm de pluie ont été relevés pour la campagne U2
(aolt 2017), les eaux claires parasites sont donc moins présentes dans les réseaux assainissement
que lors des campagnes U3 et U4 (période de nappe haute), ce qui explique des effluents plus

concentrés.

Valeurs journaliéres

— 03172X0088/PZ

moyenne;

Cote piézo

S

Janvier Mai Septembre Janvier Mai
2016 2016 2016 2017 2017

Janvier Wai Septembre Janvier
2018 2018 2018 2019

Date
Données issues du Portail national eaux souterraines du SIE, ADES

Figure 53 : Evolution du niveau de nappe relevé sur le piézomeétre le plus proche de la station de Betton, La Petite Noé

(Saint-Grégoire - 35), d’apres les données issues du Portail national eaux souterraines du SIE, ADES

L'AMPA et le glyphosate coexistent dans 100 % des échantillons de la campagne U2, avec une
concentration moyenne de 21,2 et 2,7 pg/L respectivement. En revanche, I’AMPA ne coexiste avec le
glyphosate que dans 1 échantillon sur 8 lors de la campagne U1 alors que 'AMPA est a nouveau
présent dans 100 % des échantillons. Leur concentration moyenne est respectivement de 8,9 et

0,2 pug/L.
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Tableau 39 : Statistiques descriptives des parameétres physicochimiques des eaux résiduaires brutes

DCO DBOS5
(mg/L) (mg-02/1)
MIN 482,0 631,0 248,0 197,0 190,0 240,0 140,0 87,0
MOY 621,0 756,8 460,3 349,4 248,8 276,3 198,8 125,9
MAX 850,0 898,0 558,0 502,0 350,0 300,0 230,0 190,0
ECARTYPE 157,3 82,3 111,6 92,5 53,8 21,3 32,7 30,3
MES NK
(mg/L) (mg-N/L)
MIN 150,0 320,0 160,0 100,0 78,0 77,0 43,0 37,0
MOY 300,0 375,0 216,3 187,5 92,9 87,5 58,5 46,1
MAX 470,0 430,0 280,0 300,0 133,0 106,0 73,0 57,0
ECARTYPE 131,6 41,4 42,4 57,8 18,4 9,9 9,6 7,1
NH4 P tot
(mg-N/L) (mg-P/L)
MIN 60,8 58,3 32,8 25,9 8,0 8,8 4,7 3,8
MOY 72,7 66,9 44,0 33,3 9,6 9,8 6,3 51
MAX 91,5 80,9 55,4 41,1 12,4 11,6 7,7 6,6
ECARTYPE 11,2 7,7 7,2 4,8 1,4 0,9 1,0 1,0
Température pH
(°C) -
MIN 5,0 0,8 2,0 6,0 7,8 7,7 7,4 7,6
MOY 7,1 3,5 4,0 7,6 8,0 7,8 7,5 7,7
MAX 9,8 5,5 6,0 11,3 8,3 7,9 7,7 7,9
ECARTYPE 1,5 1,6 1,5 1,6 0,2 0,1 0,1 0,1
Conductivité Oxygene dissous
(uS/cm) (mg-02/L)
MIN 1215,0 1320,0 1015,0 753,0 0,4 0,1 0,9 0,5
MOY 1343,6 1464,6 1101,1 825,5 1,0 0,9 1,4 1,1
MAX 1514,0 1609,0 1192,0 871,0 2,0 2,0 2,3 2,0
ECARTYPE 94,1 96,1 53,0 42,3 0,5 0,6 0,5 0,5

Lors de la campagne U2 en aolt 2017, plusieurs parametres physico-chimiques présentent
également une concentration maximale, période avec une nappe particulierement basse (Figure 53),
donc des effluents peu dilués par les eaux claires parasites : la demande biochimique en oxygene
atteint sa concentration moyenne maximale de 757 mg/L; ainsi que la demande chimique en
oxygene 276 mg/L; il en va de méme pour les matiéres en suspension 375 mg/L ; I'azote kjeldhal
93 mg/L; I'ammonium 73 mg/L; le phosphore total 9,8 mg/L; la conductivité 1 465 uS/cm;
I'oxygéne dissous atteint également un minimum durant cette campagne avec 0,9 mg/L. Barrenha et
al. (2018) confirment en partie ces observations quant a la saisonnalité de la pollution. Durant les

saisons seches, ils ont observé une charge entrante supérieure en ammonium, phosphore total et
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matiéres en suspension ; avec cependant une conductivité inchangée et une concentration entrante

en azote kjeldhal similaire quelle que soit la saison.

Les résultats de la campagne U2 montrent que ’AMPA dans les eaux résiduaires brutes est issu du
cumul des rejets domestiques et du lessivage des sols. A l'inverse, en U1, de par |'absence de
précipitations et la faible concentration en glyphosate, '’AMPA dans les eaux résiduaires brutes est
issu pour majorité des rejets domestiques : lors de la campagne U2, les précipitations survenues sont
en quantités insuffisantes pour introduire des eaux parasites (contenant glyphosate et AMPA) dans le
réseau d’assainissement. Ce constat est répété lors de la campagne U1l ou I'on observe I'absence
totale de précipitations. En conséquence, I’AMPA dans les eaux résiduaires de la station de Betton
est principalement issu des rejets domestiques lors de U1, donc des détergents phosphonates. Botta
et al. (2009) ont également observé ce phénomene lors des périodes séches et démontré que la
concentration de '’AMPA dans les eaux résiduaires varie peu avec les évenements hydrologiques, et

qgue I’AMPA et le glyphosate n’ont pas la méme origine en milieu urbain.

De plus Ramwell et al. (2014) ont démontré que le glyphosate répandu dans les zones résidentielles
(sol majoritaire imperméabilisé) était faiblement exporté vers les réseaux d’assinissement (< 1% de la
masse totale appliquée), et ce majoritairement sous forme de glyphosate (ratio AMPA/glyphosate =
0,35), a l'opposé des résultats obtenus lors des campagnes Ul et U2 avec des ratios

AMPA/glyphosate supérieurs a 6.

Concernant les sources possibles de I’AMPA lors de la campagne U3 décembre 2017, celui-ci est
principalement issu des détergents phosphonates du fait de la période non propice a l'usage
d’herbicides comme cité précédemment. L’hypothése que I'’AMPA présent dans les eaux usées
brutes soit issu du lessivage des sols, puis importé dans le réseau via les eaux parasites est écartée
car il a été démontré qu’un stock du sol est rapidement lixivié par la pluie (Coupe et al., 2012; X. Yang
et al., 2015b). Dans le cas présent, les pluies importantes des jours précédents la campagne (30 mm
de pluie a -3 jours) ont pu emporter 'AMPA présent dans les sols, comme l'ont déja démontré

plusieurs auteurs (Coupe et al., 2012; Daouk et al., 2013; La Jeunesse et al., 2015).

L'’AMPA présente une fréquence de quantification et les concentrations les plus faibles dans les eaux
brutes lors de la campagne U4-Juin 2018 (Cyo = 2,89 pg/L et 63 % de quantification). La
concentration minimale observée en AMPA lors de la campagne de juin 2018 peut étre expliqué par
les conditions météorologiques : en effet, les précipitations orageuses survenues lors des jours
précédant la campagne de mesure ont pu lessiver le glyphosate et empécher la formation puis

I’export d’AMPA, comme il a déja été observé par Botta et al. (2009) et Poiger et al. (2016).
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En revanche, le glyphosate est quantifié dans 75 % des échantillons avec une concentration moyenne
de 3,25 pg/L, ce qui est en accord avec les pratiques de désherbage et la période de croissance
végétale. Afin d’expliquer la concentration relativement faible de I’AMPA, plusieurs hypotheses

peuvent étre avancées :

i) la lixiviation du glyphosate a eu lieu avant qu’il ne soit biodégradé en AMPA dans le sol ;
i) la teneur en AMPA est diluée puisque lors de cette campagne le volume entrant de la
station d’épuration est de 5 863 m>/j (U4) soit 2 fois plus élevé que lors des campagnes

réalisées en période de nappe basse (U2 et U1).

Les fortes précipitations ayant eu lieu pendant la campagne U4 en juin 2018 (31,2 mm le jour du
prélevement des eaux brutes) suivent trois journées sans précipitation pendant lesquelles le
glyphosate a pu étre utilisé. Le délai entre I'application et la mobilisation est inférieur au temps de
demi-vie du glyphosate dans les sols (4 a 20 jours, 105 dans les sols imperméables), il est donc peu
probable que 'AMPA ait été créé en large proportions. Malgré un réseau séparatif, 28 % des eaux
recues a station d’épuration de Betton sont des eaux parasites sur la période octobre 2015 —
septembre 2016 avec une pluviométrie (680 mm/365j) légérement inférieure a la moyenne
décennale de 714 mm/an (SAUR, 2016); ainsi la pluviométrie importante des jours précédents
combinées a une nappe encore haute (Figure 53) en juin 2018 peut conduire a un surplus d’eaux

claires parasites dans les réseaux d’assainissement, diluant ainsi I’AMPA.

L'augmentation d’un facteur 2 de la charge entrante entre les campagnes U2-Ao(t 2017 et U4-Juin
2018 ne permet pas d’expliquer par la dilution les différences constatées dans les concentrations
d’AMPA (respectivement 21,30 pg/L et 2,89 pg/L). En conséquence, I’hypothése privilégiée pour
expliquer la relative absence d’AMPA en juin est la suivante : une lixiviation rapide du glyphosate
avant dégradation conduit a la diminution du stock potentiellement transformable en AMPA. Cette
hypothése est appuyée par Dufour et al. (2018), qui ont démontré que le rapport glyphosate/AMPA

dans les eaux pluviales est d’environ 7.

En résumé, 'AMPA présent en entrée de station d’épuration semble étre majoritairement issu des

rejets domestiques (détergents) lors de des périodes hivernales, automnales et printanieres.

En été, lorsque le glyphosate a été dégradé dans les sols urbains, les deux molécules coexistent et il
est possible d’attribuer I'origine de I’AMPA en majorité au désherbant. Quant au glyphosate, il est
transporté dans le réseau d’assainissement lors des périodes printaniéres et estivales ou il est utilisé

pour le désherbage, des lors que des précipitations, mémes faibles, surviennent.
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Il n’est cependant pas possible, avec ce jeu de données, de déterminer la proportion exacte d’AMPA

attribuable au glyphosate et aux détergents en été.
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Note : F1 a F4 sont les flacons remplis automatiquement sur une période de 6h. Ils représentent donc I’échantillon moyen de I'eau usée prélevée. L’abréviation BIO correspond aux

eaux brutes a I’entrée de la filiere de traitement biologique par boues activées. Par extension SBIO correspond aux eaux traitées sorties de cette filiere. * : mesure < LQ.

Figure 54 : Bilan des concentrations en AMPA en entrée et sortie de la filiere biologique.
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correspond aux eaux brutes a I'entrée de la filiere de traitement membranaires. Par extension SM correspond aux eaux traitées sorties de cette filiere. * : mesure < LQ.

Figure 55 : Bilan des concentrations en AMPA en entrée et sortie de la filiere membranaire.
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eaux brutes a I'entrée de la filiere de traitement biologique par boues activées. Par extension SBIO correspond aux eaux traitées sorties de cette filiere. * : mesure < LQ.

Figure 56 : Bilan des concentrations en glyphosate en entrée et sortie de la filiere biologique.
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correspond aux eaux brutes a I'entrée de la filiére de traitement membranaires. Par extension SM correspond aux eaux traitées sorties de cette filiere. * : mesure < LQ.

Figure 57 : Bilan des concentrations en glyphosate en entrée et sortie de la filiere membranaire.
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Rappelons que dans la station d’épuration étudiée, une répartition automatique des eaux entrantes
est effectuée dans le but de maintenir la filiere membranaire au maximum de sa capacité épuratoire,
conformément a la demande de la Collectivité. Malgré cette répartition conduisant a des périodes ou
la filiere biologique n’est pas alimentée, des concentrations comparables en AMPA et glyphosate
sont observées dans les eaux brutes des deux filieres, indiquant que les effluents d’entrée de la
station d’épuration sont stables dans le temps. Ce constat permettra aussi par la suite de comparer

les performances d’élimination des deux filiéres.

Les abattements de chaque filiere sont présentés dans le
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Tableau 40. Tout d’abord, lors de la campagne U1-Octobre 2017, les performances d’élimination sont
supérieures pour la filiere membranaire dans % des échantillons (F1; F3; F4). Elles sont comprises

entre 36,4 et 92,7 % sur la filiere membranaire et entre 7,1 et 80,9 % sur la filiere biologique.

Cette différence de performance n’est pas retrouvée lors de la campagne U2-Aolt 2017. Les
abattements sont comparables, voir meilleurs pour la filiere biologique avec 67,0 a 90,9 % et 21,3 a
87,9 % pour la filiere membranaire. Les performances observées sur les 2 filieres de la station
d’épuration de Betton qui ne dispose par ailleurs pas de traitement d’affinage, sont sensiblement
plus élevées que celles observées dans d’autres stations similaires en France. En effet, Choubert et al.
(2011) ont estimé une élimination de 'AMPA inférieure a 30 % par les traitements primaires (boues
activées) et secondaires (clarification) de station d’épuration, soit des traitements similaires a la

filiere biologique de I'usine de Betton.

Par comparaison, les procédés tertiaires (d’affinage) sont une solution efficace pour éliminer ’AMPA
comme le rapportent Besnault et al. (2015). Une élimination supérieure a 90 % est atteinte avec un
charbon agé de 2 jours (0,2 m*/kg de charbon en grain), mais une baisse d’efficacité est constatée
dés le 20° jour de contact (< 30 % ; 2,5 m*/kg de charbon en grain). Ces mémes auteurs rapportent
que le traitement de 'AMPA par I'ozone seul est modérément efficace (30 — 70 % abattement;
5 g05/m?). Aucune donnée d’élimination de '’AMPA par filtration membranaire n’a été publiée a ce

jour, a notre connaissance.

Lors de la campagne U4-juin 2018, I'AMPA a seulement été détecté dans 5 des 8 flacons
d’échantillon moyen de 6h, ne permettant pas de calculer son abattement. De plus, lors de la
campagne U3-décembre 2017, I'ensemble des abattements calculés sont négatifs (de 43% a -64%
pour la filiere biologique et de 10 a -72% pour la filiere membranaire). Certains auteurs ont déja
rapporté des rendements négatifs d’élimination, notamment lors du traitement par boues activées
(Campo et al., 2013; J M Choubert et al., 2011b; Coquery et al., 2011). La dégradation de précurseurs

ou de formes conjuguées conduit a la formation de glyphosate ou d’AMPA selon ces études.
Par ailleurs plusieurs limitations de I’étude peuvent aussi expliquer ce phénomeéne :

- Les incertitudes de mesures sur 'AMPA (16 %) peuvent conduire a un abbattement négatif
lorsque les concentrations en entrée et sortie de station sont relativement proches.

- Le calcul du temps de séjour peut étre faussé par des précipitations importantes lors des
prélevements et ainsi conduire a un décalage entre la qualité de I'échantillon prélevé en
entrée de la filiere et la qualité de l'effluent brut de I'’échantillon prélevé en sortie de

traitement, ne permettant pas la comparaison entre ces 2 échantillons. Campo et al. (2013)

191



Résultats et discussion

ont également observé ce phénomeéne perturbant leur suivi des effluents de station
d’épuration. Camacho-Mufioz et al. (2014) ont démontré que la composition d’une eau
résiduaire brute évolue rapidement: les paramétres COD, MES, DBO peuvent voir leur
concentration multipliée par 3 en une heure, les détergents par 2,5 en une heure.

- Dans le cas de la campagne U3-décembre 2017, les précipitations importantes des jours
précédents induisent une erreur sur le calcul du temps de séjour, hypothese privilégiée pour

expliquer les abattements peu pertinents sur les 2 filieres.
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Tableau 40 : Abattements de ’AMPA sur les 2 filieres de traitement de la station d’épuration

F1 8,1 33,4 51,8 73,1 80,5 85,9
F2 63,5 73,6 80,9 36,4 54,0 66,7
F3 771 -283 71 86,0 89,9 92,7
F4 34,8 52,8 65,8 84,3 88,7 91,8
F1 71,5 79,4 85,1 76,9 83,2 87,9
F2 77,6 83,8 88,3 54,5 67,1 76,2
F3 67,0 76,1 82,7 21,3 43,0 58,7
) 82,6 87,4 90,9 69,5 77,9 84,0
F1 21,3 43,0 58,7 -33,6 3,2 29,9
F2 -41,1 -2,2 26,0 -24,1 10,2 34,9
F3 61,1 -16,7 15,5 -137,8 -72,2 24,7
F4 -126,2 -63,8 -18,6 -80,5 -30,7 54
F1 11,2 35,7 53,5 - - -
F2 12,7 36,8 54,2 - - -
F3 - - - -92,6 -39,5 -1,0
F4 88,7 91,8 94,1 1,1 28,4 48,1

Note : Lorsque la concentration en AMPA dans les eaux brutes est inférieur a la limite de quantification, aucun abattement

n’a été calculé (-).

Le Tableau 41 présente les débits d’exhaure de la station d’épuration, les débits journaliers du cours
d’eau récepteur, ainsi que les concentrations en AMPA en amont et aval du rejet et les flux d’AMPA.
Ces données permettent d’estimer la contribution du rejet de la station d’épuration au débit du
cours d’eau récepteur, a l'aide du quotient des débits selon la formule Qgep/Que (nombre
adimensionnel), et son influence sur la qualité du cours d’eau, par la différence des concentrations

amont/aval en AMPA. En période d’étiage, soit lors des campagnes U1-Octobre 2017 et U2-Ao(t
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2017, la concentration en AMPA est multipliée par environ 3 dans le cours d’eau récepteur en aval du

rejet.

Lors de la campagne U1l-Octobre 2017, la station d’épuration a un effet majeur sur le cours d’eau
puisque le rapport Qsrep/Quie €st égal a 1,06 et induit également une augmentation d’un facteur 3,5
de la concentration en AMPA en aval du rejet. Lors de la campagne U2-Ao(t 2017, le rapport
Qster/Quie €St égal a 0,67 et la concentration d’AMPA dans I'llle augmente seulement de 0,28 ug/L

mais cela induit tout de méme une multiplication par 2,75.

En revanche, en période de hautes eaux, soit lors des campagnes U3 Décembre 2017 et U4 Juin 2018,
les concentrations en AMPA sont du méme ordre de grandeur en amont et aval du rejet avec des
rapports Qgsrep/Que de 0,03 (U3), et 0,04 (U4). La station d’épuration a donc peu d’impact sur le débit

et sur la concentration en AMPA du cours d’eau récepteur.

Le flux a été calculé uniquement pour ’AMPA, car le glyphosate n’a été quantifié que 4 fois dans les

eaux traitées (3 fois en U2 et 1 fois en U4) (voir également ANNEXE XII).

Pour toutes les campagnes, le flux d’AMPA entrant dans la filiere biologique est supérieur a celui
entrant dans la filiere membranaire, car a concentrations similaires, le volume dirigé vers la filiere
biologique est environ du double (Ul-octobre 2017 : 2519 m3 contre 1064 m3; U2-aolt 2017
1920 m3 contre 1052 m3; U4-juin 2018 : 4088 m3 contre 1775 m3) jusqu’au quintuple (U3-
décembre 2017 : 7 695 m3 contre 1 709 m3) de celui dirigé vers la filiere membranaire du fait de
I'alimentation en continu de cette filiere, le filiere biologique venant en appui en période de forts
débits entrants. En conséquence, une différence notable en matiere de flux de pollution est attendue

en entrée de ces deux filieres.

Les flux d’AMPA entrant dans la station d’épuration ont été calculés pour les 4 campagnes (Tableau
41), le maximum est atteint lors de la campagne U2-ao(t 2017 (65,93 * 10,55 g/j), suivi de la
campagne Ul-octobre 2016 (28,79 * 4,61 g/j). Les flux entrant lors des campagnes U3-décembre
2017 et U4-juin 2018 sont de 2 a 6 fois moins importants que les précédents (17,70 * 2,83 g/j et
14,30 + 2,29 g/j respectivement).

Les flux sortants lors des campagnes U1, U2 et U3 sont comparables, de I'ordre de 12,4 + 3,2 g/j, en
dépit des différentes conditions hydroclimatiques, des usages du glyphosate, et des nettes variations
de concentration en AMPA dans les eaux brutes et traitées. Ce phénomene peut étre expliqué par la
variabilité des charges entrantes dans la station d’épuration. En effet, lors d’U1-Octobre 2016 et U2-

ao(t 2017, les volumes étant faibles, les temps de séjour sont longs et le traitement plus performant
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(42,9 h et 56,3 h respectivement) ; alors que pour des volumes a traiter plus importants, le temps de
séjour plus court (14 h) réduirait les performances d’abattement de I’AMPA.

Aucune donnée comparative pour le glyphosate et I’AMPA n’a pu étre recueillie dans la littérature,
cependant, quelques éléments de comparaison avec d’autres molécules peuvent apporter un
complément d’information : Eker and Kargi (2006) ont démontré que I'augmentation du temps de
séjour de I’eau dans une station d’épuration a boues activées augmente I'élimination du COD, mais
également du 2,4-dichlorophénol (sous-produit d’herbicide). Vieno et al. (2007) ont également
observé qu’une diminution du temps de séjour hydraulique réduit I'élimination de bétabloquants
comme l'aténolol ou le métoprolol (molécules trés hydrophiles et solubles dans I'eau, comme
I’AMPA). Ces informations tendraient a confirmer le constat fait dans ce travail, a savoir qu’une

réduction du temps de séjour abaisse I’élimination de I’AMPA.

Tableau 41 : Bilan des débits d’exhaure de la station d’épuration de Betton et de son cours d’eau récepteur I'llle, flux
d’AMPA entrant/sortant de la station d’épuration, et concentrations en amont/aval du rejet.

Q exhaure Betton (ma/s) 0,041 0,035 0,079 0,072

Q llle (m?/s) 0,039 0,052 2,37 2,01

Q (exhaure Betton)/Q (llle) 1,06 0,67 0,03 0,04
[AMPA] Amont (pg/L) 0,66 £0,13 0,16 £ 0,03 0,21 £ 0,04 1,02 £ 0,20
[AMPA] Aval (pg/L) 2,35+0,47 0,44 + 0,09 0,22 + 0,04 0,80+ 0,16
Flux total AMPA entrée (g/j) 28,79+4,61 65,93 £ 10,55 17,70 + 2,83 14,30 + 2,29
Flux total AMPA rejet (g/j) 10,93 +1,75 13,48 2,16 12,94 + 2,07 5,82 £0,93
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3.5.2. Bilan dans les eaux du bassin versant de la Vilaine

La distinction des sources de ’AMPA dans un bassin versant est complexe, elle dépend de I'ampleur
des activités agricoles mais aussi du nombre de stations d’épurations et de la qualité des rejets
gu’elles recoivent comme a pu le montrer (Struger et al., 2015). Lors des parties 3.3 et 3.4, il a été
observé que I’AMPA avait des origines urbaines trés marquées en toutes saisons, et qu’il ne
coexistait pas ou peu avec son parent le glyphosate. Comme il a ensuite été démontré dans la partie
Présence et devenir dans la station d’épuration de Betton. les eaux usées traitées issues de la station
d’épuration de Betton (rejetant dans I'llle) peuvent étre une source majeure d’AMPA lors des
périodes d’étiage, et la lixiviation des sols (donc du glyphosate dégradé) peut étre la principale
source lors des périodes hivernales et printanieres. Durant les quatre périodes étudiées, il ne semble
pas y avoir de contributions mixtes (station d’épuration — lixiviation des sols) au flux d’AMPA. De
plus, il semble que les eaux pluviales soient un contributeur mineur a la charge d’AMPA dans la
station d’épuration, indiquant que les détergents phosphonates sont la source principale d’AMPA

dans les eaux usées.

Afin de distinguer les sources et la saisonnalité dont dépendent les concentrations en AMPA dans le
bassin versant de la Vilaine, des flux ont été établis et présentés dans la Figure 58 pour I'ensemble
des campagnes réalisées sur le bassin versant, d’aprés la méthode proposée par Heeb et al. (2012)
dans un bassin pres de Pékin (Chine), une zone présentant des similitudes avec le bassin versant de la
Vilaine : le fleuve étudié (175 km de long), peu pollué avant d’atteindre la zone urbanisée, traverse
une agglomération importante, puis continue sa course dans un territoire a dominante agricole, ou
I’eau du fleuve est prélevée pour l'irrigation. La différence entre les bassins versants tient au fait que
Pékin est une mégapole, et que dans le bassin versant de la Vilaine, I'eau est prélevée dans un but de
potabilisation et non d’irrigation. (voir le détail des flux d’AMPA sur le bassin versant de la Vilaine en

ANNEXE XII).

Les flux maximum d’AMPA sont atteints lors des campagnes C3 et C4, pour les stations EN9 (amont
Redon) et EN11 (aval Redon) avec respectivement 2 865+487g/j et 2798 +476g/j, puis
2536+431g/j et 2593 +441 g/j. Ces deux campagnes présentent les débits maximums relevés
(17,13 et 22,65 m3/s en moyenne) et des concentrations en AMPA élevées (0,61+0,1 et
0,59 + 0,1 pg/L en moyenne). C'est donc la lixiviation des sols lors des périodes pluvieuses qui

conduit aux plus grands flux d’AMPA dans la Vilaine.

Puis, par ordre décroissant d'importance des flux, I'on retrouve ensuite les campagnes C5, C1 et enfin

C2. Lors de C5 et C1, le flux maximum est atteint a la station EN9 avec respectivement 2 164 + 368 g/j
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et 596 + 101 g/j, puis a la station EN8 pour la campagne C2 (568 + 97 g/j). Les concentrations en
AMPA sont pourtant a leur maximum durant ces périodes : concentration moyenne en AMPA égale a
1,10 £0,19 pg/L en C2; 0,69 + 0,12 pg/L en C1 et 0,82 + 0,14 pug/L en C5. Les faibles débits moyens
(C5 8,81 m?/s) ; (C1 4,50 m*/s) ; (C2 1,50 m?/s) expliquent que les flux soient 4 a 5 fois inférieurs aux
campagnes C3 et C4, malgré la concentration de la pollution. La quantité de précipitations et le débit
des cours d’eau sont donc les parameétres les plus importants pour expliquer le flux d’AMPA dans les

eaux de surface.

En résumé, il semble que les périodes de lixiviation des sols soient les plus propices a 'augmentation
du flux d’AMPA dans les eaux de surfaces, et ce méme en période hivernale (C3) ol les usages
d’herbicide sont réduits. Il n’est pas possible de déterminer qui des sols agricoles ou urbains sont a

I’origine de ces flux.
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Les flux mesurés dans le bassin de la Vilaine sont cohérents avec les résultats de Coupe et al. (2012),
qui ont étudié les flux d’AMPA dans plusieurs bassins versants de tailles et de climats différents, aux
USA le long du fleuve Mississipi. Aucun contexte ne correspond parfaitement au bassin de la Vilaine

mais certaines caractéristiques sont communes :

- Bogue Phalia de surface égale a 1250 km? avec un climat subtropical, est une plaine a
dominante agricole (80 % du sol), dont le réseau hydrique est similaire a la Bretagne avec
une majorité des précipitations dirigées vers les eaux de surfaces, peu de drainages et de
pénétrations vers les aquiferes.

- South Fork de surface égale a 570 km? - dans un climat continental, est une région de a faible
relief, et de dominante agricole avec plus de 85 % de la surface consacré a I'agriculture quasi
exclusive du soja. Le réseau hydrographique draine 65 % des volumes d’eaux annuels via des
écoulements peu profonds

- mais aussi en France avec le sous-bassin de Rouffach d’une surface de 0,42 km? sous climat
semi-continental (Alsace). Ce sous-bassin présente de fortes pentes (150 m/km) et un

contexte viticole prépondérant.

Les flux annuels d’AMPA gu’avancent les auteurs sont respectivement de 1 989 — 2 808 g/j (Bogue

Phalia) ; puis 246 — 273 g/j (South Creek) ; et 3 —7 g/j (Rouffach).

Concernant les flux d’AMPA sortants de la station d’épuration, ils sont compris entre 13,48 + 2,16 g/j
(étiage) et 5,82 £ 0,93 g/j (hautes eaux). Les flux d’AMPA issus de station d’épuration peuvent donc

représenter un apport non négligeable au flux d’AMPA dans la Vilaine.

Lorsque I'on compare les flux d’AMPA mesurés dans la Vilaine amont et aval de Rennes), ceux-ci sont
de 2,5 (C5) a 8,5 (C4) fois supérieurs en aval. En comparaison, Dufour et al. (2018) ont estimé les
différents flux d’AMPA dans un petit bassin versant (350 km?) en région bordelaise (France), avec une
méthodologie similaire a celle utilisée dans cette these. Les flux annuels en AMPA d’origine agricole
(amont de station d’épuration) sont estimés a environ 19,2 g/j, tandis que les flux attribués a la
station d’épuration étudiée sont d’environ 21,9 g/j (soit 53 % du total), faisant de la station
d’épuration la principale source d’AMPA dans la riviere. Cette étude démontre également que les
flux d’AMPA issus des eaux pluviales sont inférieurs a 1 000 g/an, alors qu’il s’agit de la principale
source de glyphosate (3 a 7 000 g/an). Les flux d’AMPA sortants de station d’épuration mesurés par
Dufour et al. (2018) sont comparables aux flux mesurés lors de cette étude (d’un ordre de 1,6 a 3,8
fois plus), malgré un contexte régional différent (région viticole avec utilisation massive du

glyphosate ; La Jeunesse et al., 2015).
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La station d’épuration étudiée (Betton) dispose d’une capacité nominale de 40 000 équivalents
habitants, les quantités réelles traitées sont d’environ 30k équivalents habitants/jour en 2016 et
19k équivalents habitants/jour en 2017. Les études sur les eaux résiduaires dans différents contextes
francais ont permis d’observer que ’AMPA est omniprésent et traverse les stations d’épuration, pour
étre rejeté dans les rivieres, sauf dans les rares cas ou la station est équipée de traitements
d’affinage (Besnault et al.,, 2015; Botta et al., 2012; Dufour et al., 2018a). Sur la base de ces
informations, I’hypothese est faite que les rejets de stations d’épuration locales, vis-a-vis de 'AMPA

sont similaires a ce qui a pu étre observé en France.

Dés lors, considérant d’une part que le bassin versant de la Vilaine dispose d’une capacité totale
d’environ 1,6 millions d’équivalents et d’autre part I'importance des flux d’AMPA présents dans les
eaux résiduaires traitées (de I'ordre de 10 g/j), alors il est possible d’en conclure que les stations
d’épuration représentent une source majeure d’AMPA dans les cours d’eau du bassin versant de la

Vilaine.

Au niveau de l'usine de potabilisation de Férel, 'AMPA représente l'une des principales
contaminations, avec de C1 a C6 des concentrations de 0,36 - 0,58 - 0,44 - 0,32 - 0,67 - <LQ
(0,50 pg/L). Une diminution des concentrations en AMPA est observée au fil de la Vilaine, mais il
représente néanmoins la premiere molécule dans le flux total d’herbicides et sous-produits mesurés

a l'usine de Férel lors des campagnes C2, C3 et C5 (voir ANNEXE XII).

Enfin, les sous-bassins a forte pression urbaine (nord du bassin versant de la vilaine) ou 'AMPA est
présent aux plus fortes concentrations sont également des sous-bassins a forte implantation
ferroviaire (EN1 a EN8). L'influence du désherbage des voies ferrées sur la pollution des cours d’eau
reste méconnue dans cet environnement imperméabilisé (Torstensson et al., 2005), et il est
impossible a ce stade, de distinguer les flux d’AMPA d’origine ferroviaire, urbain ou encore agricole

sur le bassin versant de la vilaine.

3.5.3. Conclusion intermédiaire

Cette partie portant sur les origines du glyphosate et de I’AMPA dans le bassin versant de la Vilaine a
permis de déterminer les niveaux de contamination des eaux usées brutes et traitées d’une station
d’épuration, ainsi que I'influence du rejet dans le cours d’eau récepteur. L’AMPA est quantifié toute
I’année dans les effluents bruts, mais ses concentrations sont a leur maximum en fin d’été et a leur

minimum au printemps lorsque le glyphosate n’a pas encore été dégradé. Le glyphosate, quant-a-lui,
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suit une temporalité différente dans les effluents bruts, ou il est présent seulement au printemps et
en été. Ce constat est similaire a ce qui a pu étre observé dans les eaux naturelles, également dans ce
travail, rendant impossible I'identification des sources du glyphosate (désherbage urbain/agricole).
L’AMPA est majoritairement issu des détergents phosphonates toute I'année sauf I'été, ou il semble
que ce soit la dégradation du glyphosate qui contribue a l'augmentation importante des
concentrations et flux d’AMPA dans les effluents bruts. La contribution de la station d’épuration aux
niveaux d’AMPA dans le cours d’eau récepteur est majoritaire en été et dans une moindre mesure en

automne (sec).

La pollution diffuse liée au lessivage des sols agricoles existe toute I'année dans les cours d’eau, les
flux d’AMPA maximum sont cependant atteints lors des périodes pluvieuses ou I’AMPA est entrainé
vers les eaux de surface. Ce sont également les périodes ou les stations d’épuration contribuent le
moins au flux d’AMPA (printemps/hiver dans ce travail). Chaque activité ou installation a donc une
saisonnalité olu elle devient source majoritaire de 'AMPA. A ce titre, une approche globale
comprenant les usages agricoles de glyphosate et les détergents dans les stations d’épuration serait a
envisager pour réduire la présence et la concentration de ’AMPA dans les ressources en eau de

surface.
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3.6. Herbicides et sous-produits sur les filieres de potabilisation du

bassin versant et bilan des essais d’ozonation

Cette partie présente les résultats obtenus lors de la surveillance de deux usines de potabilisation,

puis les résultats de I'ozonation du MESA.

3.6.1. Etat des lieux des herbicides et leurs sous-produits dans les eaux

destinées a la consommation humaine

Les concentrations des herbicides étudiés ont été suivies dans 2 ressources, une en eau de surface et
une en eau souterraine, ainsi que dans les eaux traitées des usines de potabilisation exploitant ces

ressources.

Le premier site étudié, I'usine de Lillion, exploite les eaux de la nappe alluviale de la Vilaine pour la

production d’eau potable et le second site, I'usine de Férel, utilise les eaux de la Vilaine.

La Figure 59 présente les concentrations en herbicides et sous-produits mesurées lors des
campagnes C1 a C6. Tout d’abord, les sous-produits du diuron (DCPU, DCPMU, 3,4-DCA), le
métazachlore, le MTZ OXA, I'alachlore et I’ALA OXA n’ont pas été quantifiés dans les 2 ressources.
Indépendamment des campagnes, I'eau de nappe est contaminée par un mélange de 4 molécules :
I”AMPA, le MESA, le MOXA, I'ALA ESA et le MTZ ESA. Leur concentration varie de 0,02 ug/L a
0,7 ug/L. Les molécules meéres de ces composés n‘ont pas été quantifiées, a |'exception du
métolachlore lors des campagnes d’étiage C1l et C2. Ces campagnes correspondent a la période

d’utilisation de I’herbicide mais sont aussi propice a la concentration des polluants dans I'eau.

Pour rappel les composés retrouvés dans les eaux de surface prélevées a la station EN4 située au-
dessus de cette nappe sont 'AMPA (Croyenne 1,50 pg/L), le MESA (Croyenne 0,13 pg/L), le glyphosate
(Crnoyenne »11 pg/L), 'ALA ESA (Croyenne 0,05 pg/L), le MTZ ESA (Croyenne 0,05 pg/L), le MOXA (Crnoyenne
0,04 pg/L), et le diuron (Cimoyenne 0,03 pg/L). En dépit des effets de filtre du sol qui permettent de
retenir ou de dégrader une partie des micropolluants (Hildebrandt et al., 2008; Katagi, 2013), la
ressource souterraine est polluée par une partie des herbicides et sous-produits de I'eau de surface

en équilibre avec elle.

La contamination des eaux souterraines varie selon les campagnes et les puits échantillonnés mais ne
dépasse pas une concentration totale de 0,35 pg/L pour les 4 molécules (C4). Par exemple, lors de C1

le puits 2 présente une concentration en métolachlore de 0,17 pug/L, tandis que ce composé est
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absent des autres puits. Le méme constat peut étre fait sur le puits 4 qui montre des traces de diuron
lors des 5 campagnes (0,05 pg/L). Les formes ESA des chloroacétamides sont présentes prés du seuil
de quantification (0,02 ug/L) dans tous les puits durant toutes les campagnes sauf C4 ou les
concentrations des formes ESA sont nettement plus élevées (jusqu’a 0,2 pug/L pour le MTZ ESA).
L'existence d’écoulements préférentiels dans le sol peut mener localement au transport des
chloroacétamides vers les eaux souterraines d’aprés Rose et al. (2018); il n’est cependant pas
possible de confirmer cette hypothése sans une connaissance approfondie de la géologie du champ

captant.

Le recharge de la nappe a eu lieu le mois précédent la campagne C4 d’apres les niveaux
piézométriques de la nappe (ADES, 2019). Lors de cette période, I'eau de la nappe est donc
influencée par la Vilaine, permettant le transfert dans I’eau de nappe du MESA, de I'ALA ESA, du MTZ
ESA, de 'AMPA, du métolachlore et du diuron.

Le glyphosate n’apparait dans les eaux souterraines que lors de la campagne C5 (Novembre 2017),
alors qu’il est absent des eaux de surface a cette période. D’aprés Vereecken (2005), la migration du
glyphosate a travers le sol est un phénomeéne lent et mineur, il est donc possible que ce soit la

résultante du glyphosate présent les mois précédents qui est détectée lors de C5.

Les eaux traitées de l'usine de Férel ont été échantillonnées lors des campagnes C2 a C6. Les formes
ESA du métolachlore et du métazachlore ainsi que le MOXA y sont quantifiées dans toutes les
campagnes entre 0,02 et 0,11 ug/L. AMPA est également présent dans les eaux traitées lors des
campagnes C3, C4 et C5 avec un maximum de 0,16 pg/L en C3. Le glyphosate n’est présent dans I'eau
traitée que lors de la campagne C5 a une concentration de 0,04 pg/L. Enfin, le métolachlore apparait
une seule fois dans I'eau traitée lors de la campagne d’étiage C2 avec une concentration de
0,17 pg/L. Ces composés sont retrouvés dans les eaux traitées en dépit des différentes étapes de
traitement présentes sur l'usine (clarification, ozonation, filtres a charbon actif en grain et
chloration). Certains auteurs ont déja constaté que 'AMPA, le MESA, le MOXA, et le métolachlore

pouvaient traverser la filiere de traitement (voir également la partie 1.4.2) :

- La clarification permet d’éliminer 30 a 98 % du glyphosate et de 'AMPA selon les auteurs et
les conditions d’exploitation (pH, dose et type de coagulant, teneur en matiére organique...)
(Jonsson et al., 2013; Mohsen Nourouzi et al., 2012; Silva et al., 2018). Cette étape n’est
cependant pas adaptée au traitement des chloroacétamides tels que le métolachlore et ses
sous-produits, comme le rapportent Hladik et al. (2005), avec moins de 10 % d’abattement.

- La filtration sur charbon actif en grain est un procédé destiné a I'élimination des

micropolluants. Les performances sur le métolachlore sont comprises entre 30 et 100 %
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selon I'age et la qualité du charbon utilisé comme I'on démontré Gustafson et al. (2003) lors
d'une étude sur 175 usines de potabilisation. Stackelberg et al. (2007) quant a eux ont
éliminé 100 % du métolachlore de concentration 0,05 pg/L dans la ressource lors de I'étape
de filtration sur charbon actif en grains (91 cm de charbon bitumeux, temps de contact 1,5 a
3 minutes).

- Le MESA et le MOXA sont difficilement adsorbables avec respectivement 31-41 % et 27-45 %
d’élimination d’aprés Gustafson et al. (2003) qui ont compilé les performances de 175 filieres
différentes. La faible adsorption du MESA peut étre expliqué par son caractére extrémement
hydrophile (Rose et al., 2018), c’est aussi vrai dans une moindre mesure pour le MOXA. Il en
va de méme pour le glyphosate et I’AMPA qui sont peu ou pas adsorbés : 0-22 % et 0-31 %
respectivement, d’apres Jonsson et al. (2013). Aucune donnée concernant I'adsorption du
MTZ ESA n’a pu étre recueillie.

- L’ozonation du métolachlore atteint 50 a 70 % d’abattement selon les conditions d’ozonation
(Boucherie et al., 2010; Hladik et al., 2005; Ormad et al., 2008). Ce traitement permet
également d’éliminer 79 % du MESA et du MOXA dans des conditions réelles de traitement
observées par Verstraeten et al. (2002) : 1,5 mgOs/L avec un temps de contact variant de 12
a 32 minutes.

- Dans le cas du glyphosate et de ’AMPA, I'0zone est tres performant et permet d’atteindre au
minimum 88 % d’élimination sur ces deux composés (Boucherie et al., 2010; Jonsson et al.,
2013). Les procédés d’oxydation sont particulierement efficaces sur le glyphosate et 'AMPA,
car Brosillon et al. (2006) ont démontré que la chloration en conditions réelles (glyphosate
10™ 4 10 M soit 0,02 - 2 pg/L ; 24 h sans lumiére, ration hypochlorite de sodium/glyphosate

de 1 a 200) suffisait a éliminer jusqu’a 2 ug/L de glyphosate ainsi que ses sous-produits.

Les procédés existants sont donc efficaces, et leur succession ne peut qu’augmenter I'efficacité
globale de la potabilisation. Cependant de nombreux auteurs ont démontré que les herbicides et
leurs sous-produits sont quantifiés dans les eaux potables quels que soient les traitements (voir le
paragraphe 1.5.1 Occurrence dans les eaux potables). La situation générale en France est similaire,
car la surveillance réglementaire a mis en évidence de fréquents dépassements du seuil de 0,1 pg/L
pour le métolachlore, le MESA, I’ALA ESA et '’AMPA dans les eaux de consommation humaine, quel

que soit le contexte et la ressource (Ministére de de la Santé, 2015).

Comme il a été démontré au début de cette partie, I'eau souterraine traitée n’est pas non plus
exempte de contamination, malgré la présence d’une filtration sur charbon actif en grain et d’'une
chloration. L'AMPA, le MESA, le MOXA, I’ALA ESA et le MTZ ESA sont retrouvés dans I'eau potable a

diverses périodes avec des concentrations respectives de :
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- 0,02 30,04 pug/L (AMPA)

- 0,02230,08 pg/L (MESA)

- <LQ-0,02 pug/L (MOXA)

- 0,0220,04 ug/L (ALA ESA)

- 0,0220,20 pg/L (MTZ ESA)
De maniére générale la ressource d’eau de surface est plus contaminée que I'eau de nappe, avec un
total des concentrations en herbicides et métabolites compris entre 0,96 et 1,72 pg/L pour I'eau de
surface et de 0,06 a 0,35 pg/L pour I'eau de nappe. Le maximum des concentrations dans 'eau
traitée est atteint lors de la campagne C4 en mai 2017, représentative de la période d’usage des
herbicides pour laquelle les chloroacétamides (sous-produits comme molécule mere) sont les
principaux composés présents. La littérature confirme que les ressources de nappe sont
guantitativement moins contaminées que les eaux de surface, par le glyphosate, 'AMPA, et les
chloroacétamides (Battaglin et al., 2014; Hladik et al., 2008; Scribner et al., 2007; Struger et al., 2008;

Van Stempvoort et al., 2016).
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Figure 59 : Contamination des eaux brutes et traitées des usines de Férel (eau de surface) et Lillion (eau souterraine).
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Concernant les micropolluants, les concentrations maximales autorisées par la reglementation sont
de 2 pg/L pour chaque substance et 5 pg/L pour la somme des substances dans les eaux brutes puis,
de 0,1 pg/L pour chaque substance et 0,5 pg/L pour la somme des substances dans les eaux traitées
destinées a la consommation humaine (JORF, 2007b). Aucun dépassement de la limite réglementaire
n‘a été mesuré sur les ressources brutes et sur l'eau souterraine traitée. En revanche 4
dépassements du seuil réglementaire, de 0,11 a 0,17 pg/L, ont été recensés dans I'eau de surface

traitée destinée a la consommation humaine.

Afin d’évaluer le risque sanitaire induit par les herbicides et sous-produits quantifiés dans |'eau
traitée, les concentrations recensées sont comparées avec les valeurs toxicologiques de référence
(VTR) et les valeurs sanitaires maximales (V) €élaborées par ’ANSES. Les VTR sont des indices
toxicologiques qui sont comparés a aux données d’exposition des populations, pour qualifier ou
qguantifier un risque vis-a-vis de la santé humaine. Les VTR sont élaborées a partir des données sur le
mode d’action toxicologique de substances telles que la reprotoxicité ou le caractére cancérogene (la
plupart du temps a partir d’expérimentations sur des animaux). Les VTR sont utilisées pour fixer les
seuils réglementaires d’exposition par divers modes, tels que I'alimentation, I'eau de boisson, I'air.
Les Vnax cOrrespondent a une concentration maximale admissible pour une molécule dans un aliment
ou dans le cas présent dans |'eau. Le dépassement induit un retrait des produits de consommation
concernés. Dans le cas de I'eau potable, I'Agence Régionale de Santé informe la population de la

situation, et distribue des bouteilles d’eau minérale aux populations concernées.

Tableau 42 : Valeurs toxicologiques de référence et valeurs sanitaires maximales admissibles dans les eaux de
consommation humaine pour les composés étudiés.

SMOC 0,00358 0,23 0,28 10 <LQ-0,06 0,00012 (ANSES, 2017)
MTZ 0,08 5,04 6,16 240 <1Q
(ANSES, 2016)
MTZ ESA 0,08 5,04 6,16 240 <lQ-0,1 0,00022
GLY et AMPA 0,3 1890 23,10 900  <lQ-0,16 0,00032
(somme) (ANSES, 2007)
DIU 0,007 0,44 0,54 21 <1Q
ALA ESA 0,0157 0,99 1,21 50 <LQ-0,04 0,00008
ALA OXA 0,0157 0,99 1,21 50 <lQ
(ANSES, 2014a)
MESA 0,17 1071 13,09 510  <lQ-0,12 0,00024
MOXA 0,17 1071 13,09 510  <lQ-0,05 0,00010
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D’apres le Tableau 42 les quantités de métolachlore, MESA et MTZ ESA dans I'eau traitée sont trés
inférieures aux V... Des VTR ont été calculées a partir des concentrations relevées dans |'eau traitée
de l'usine de Férel afin de les comparer aux VTR recommandées. D’aprés ces données, les

concentrations recensées ne présentent pas de préoccupation sanitaire liée a ces substances.

3.6.2. Résultats des essais d’ozonation du métolachlore ESA (MESA)
3.6.2.1. Dégradation du MESA

La dégradation du MESA par I'ozone dans I'eau a été étudiée, afin d’évaluer I'efficacité du
traitement, la cinétique de dégradation du MESA, et d’identifier les sous-produits d’oxydation. Les
doses d’ozone recensées dans le Tableau 43 correspondent a la quantité d’ozone gazeux introduite
dans le réacteur, la quantité réelle d’'ozone dissoute dans lI'eau étant calculée a partir des

concentrations d’ozone gazeux et dissous résiduels en fin d’expérience.

Dans un premier temps, |'efficacité de la dégradation du MESA par I'ozone est décrite dans les
diverses conditions expérimentales appliquées (Tableau 43). Les trois premieres séries
d’expérimentations ont permis de rechercher la dose nécessaire d’ozone pour dégrader 5 a 100 % du
MESA. La dégradation du MESA obtenue varie de 8 a 97 % pour des doses d’ozone de 0,16 gOs/m’
(soit 1,6 g0s.min/m?®; 10 minutes de temps de contact) et 10,86 gOs/m> (soit 217,2 g0;.min/m>; 20
minutes de temps de contact) respectivement. Ces expérimentations ont également permis
d’observer (en vue d’identification) les sous-produits d’oxydation du MESA en spectrométrie de
masse (infusion) et d’optimiser les conditions analytiques pour leur suivi lors des expérimentations

suivantes.

Les deux échantillons de la série 4 permettent d’améliorer les conditions d’analyses des sous-
produits en multipliant par 100 la teneur en MESA initiale, de 10 a 1 000 pg/L. En effet I'analyse par
infusion-MS avec seulement 10 pg/L initialement, ne permet pas de fragmenter les sous-produits du

MESA, et empéchait donc leur identification par la suite.

Une dégradation de 8 et 9 % est atteinte avec des doses de 6,50 g03/m3 et 3,08 gOg/m3 pour un
temps de contact de 25 min. Ces expériences avaient pour but a la fois d’améliorer I'analyse du
MESA et de ses sous-produits, il était également nécessaire de dégrader le MESA pour créer des
sous-produits sans le faire disparaitre. La dose aurait cependant pu étre augmentée afin de créer plus

encore de sous-produits.
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Lors de la série 5, I'objectif était de purifier I’échantillon d’eau ozoné et neutralisé au thiosulfate de
sodium et d’abaisser le seuil de détection des sous-produits précédemment observés en
spectrométrie de masse. Pour ce faire une purification et préconcentration par extraction sur phase
solide a été réalisée sur tous les échantillons. L’élimination du thiosulfate de sodium utilisé pour
neutraliser I'ozone en fin d’expérience est réussie par cette préparation de I'échantillon. Le signal
observé en infusion-MS est en conséquence de meilleure qualité et de nouveaux pics
(potentiellement des sous-produits du MESA) sont désormais visibles sur le spectre de masse (voir
ANNEXE XV). Certains pics nouvellement crées ont été attribués au matériau de la cartouche OASIS
HLB 500 mg (Waters®) et écartés de la sélection des ions candidats. L'analyse du MESA n’a pas été

effectuée sur cette série.

Les séries 6 et 7 ont permis de suivre a la fois la dégradation du MESA et la création de sous-produits
au cours du temps a deux doses d’ozone distinctes, 3,1 g0s/m’ et 21,15 g0s/m>. La dégradation
atteinte dans ces séries va de 9 a 100 %, la dégradation totale étant atteinte avec la dose d’ozone de
21,15 g0s/m? et un temps de contact de 70 minutes. La différence de concentration initiale entre les

séries 6 et 7 (théoriquement 1000 pg/L) est due a une erreur de préparation du blanc.
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Tableau 43 : Dégradation du MESA aux cours des 7 séries d’échantillons ozonés.

Teau (°C) 21,7 21,6 21,4 21,4 21,2 21 17,7 17,8 16,4 17,8 16,1 12,5 25,6 25,4 24,4 23,9 24,1 26,0 25,2
[MESAly 10 10 10 1000
(ne/L)
Tréaction (Min) | 10 10 10 10 10 20 10 15 10 20 15 20 10 11 7 7 7 25 25
Dose O,
(g/m3) 0,16 0,33 0,61 1,2 3,08 3,09 6,19 6,05 9,89 5,49 10 10,86 0,51 1,69 3,71 6,77 9,94 3,08 6,5
CT 3 1,6 3,3 6,1 12 30,8 61,8 61,9 90,75 98,9 109,8 150 217,2 51 18,59 25,97 47,39 69,58 77 162,5
(g03.min/m°)
[N;E;\Sina' 92 46 43 58 36 42 | 029 033 03 03 051 027 | 84 656 676 49 165 | 905 915
0,
. % . 8 54 57 42 64 58 97 97 97 97 95 97 16 44 32 51 84 9 8
dégradation
Teau (°C) 27,1 27,4 27,7 27,2 25,9 26,9 26,8 25,9 28 28,9 29 28,2 27,7
[MESAly 1000 1060 630
(me/L)
Tréaction (Min) | 15 30 45 60 10 40 55 70 10 25 40 55 70
Dose O3
(g/mg) 20,33 20,3 20,52 20,89 3,07 3,1 3,1 3,07 21,01 20,45 20,48 21,03 21,15
CT 3, | 304,95 609 923,4 1253,4 30,7 124 170,5 2149 210,12 511,25 819,2 1156,6 1480,5
(g03.min/m°) 5
[N:fl:?l]_;ina' NA NA NA NA 960 759 396 275 300 14,4 18,2 24,6 0,3
%
. . - - - - 9 28 63 74 48 98 97 96 100
dégradation
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La température influence généralement positivement la vitesse de réaction (Acero et al., 2003), dans
le cas présent aucune différence notable n’a pu étre observée sur des séries similaires dont la

température variait.

De Laat et al. (1996) ont démontré que |’oxydation des micropolluants par I'ozone est généralement
assimilée a une réaction d’ordre 2. lls I'ont aussi montré que pour le métolachlore —molécule mere
du MESA. Dans le cas présent il n'a pas été possible de démontrer I'ordre 2, car les données

obtenues ne répondent pas a I'équation :

Avec :

k: la pente, constante cinétique de réaction

t:le temps

C: la concentration en réactif (ozone ou MESA en fonction ce qui doit étre étudié)

Co : la concentration initiale en réactif (ozone ou MESA en fonction ce qui doit étre étudié)

Les autres modeles cinétiques ont donc été appliqués aux données disponibles. Une cinétique
d’ordre 1 vis-a-vis de I'ozone (I'ordre 1 correspond a une réaction ou I'un des réactifs est en grand
excés et sa concentration est constante) corrobore au modele cinétique lors de I'expérience a
21 g0s/m’, car il est possible de reporter les données graphiquement et d’obtenir une droite selon

I’équation :
Ln [05] = —kt + Ln [03 initial]
Dans ce cas, la constante cinétique k est égale a 0,0179 umol/L/min.

Les données obtenues lors de I'expérience a 3,1 gog/m3 ne corroborent qu’avec un modele de

cinétique d’ordre 0 pour le MESA, qui répond donc a I'équation :

dac
dt

La loi de vitesse est intégrée :
CO - C = kt

En portant sur un graphique la concentration en MESA fonction du temps (Figure 60), I'obtention
d’une droite de pente k confirme l'ordre 0. Les pentes obtenues dans ce travail sont de k =

0,04 pmol/L/min pour la dose 3,1 g0s/m? et k = 0,085 pumol/L/min pour la dose 21 g0s/m?>.
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L'ordre 0 est indiqué lorsque la réaction n’est pas dépendante des concentrations en réactifs, ce sont
généralement des réactions dont la vitesse est limitée par la présence d’un catalyseur. Or dans le cas
actuel les espéces en présence et leur mode de contact (libre dans I'eau) suggerent que modéliser la
réaction par un ordre 0 correspondant a un autre mode de contact en conditions limitantes est peu

crédible.

De plus la littérature infirme cette hypothése, en démontrant I'ordre 2 pour des composés de la
famille des chloroacétamides tels que le métolachlore molécule mere du MESA (Acero et al., 2003;
De Laat et al., 1996; Mathon et al., 2016). Ce constat remet en question la démarche expérimentale,
et les méthodes de suivi mises en place au vu des résultats incohérents obtenus. La méthodologie
appliquée, a savoir un suivi de plusieurs réacteurs indépendants dont I'eau est oxydée par I'ozone
gazeux devra étre révisée ou modifiée, pour parvenir a étudier plus précisément la dégradation du
MESA par I'ozone. Hu et al. (2017) ont étudié avec succés la dégradation du sucralose dans I'eau avec
un bullage d’ozone directement dans les réacteurs indépendants en batch, selon une méthodologie
similaire a celle utilisée ici. Cette méthode a I'avantage de réduire les risques de pertes d’oxydant
(plus de prélevement a la seringue), et de forcer le contact entre le gaz et la phase liquide ou se

trouve la molécule a oxyder.
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Figure 60 : Evolution temporelle de la concentration en MESA et en ozone dissous dans le mélange réactionnel, pour les
deux doses suivies.
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3.6.2.2. Recherche et identification des sous-produits

La recherche des sous-produits d’ozonation du MESA a été effectuée par le laboratoire CRMPO,
associé a ce travail pour son expertise dans le domaine de I'analyse structurale de composés a I'état
de traces. La partie qui suit s’appuie sur le rapport d’analyses fournit par le laboratoire partenaire et
disponible en ANNEXE XV, pour expliquer les évolutions qualitatives des sous-produits du MESA, leur

formule brute et leur structure.

Tout d’abord, une analyse du MESA pur en spectrométrie de masse en infusion directe a été réalisée
en modes positif et négatif. Seuls les spectres en mode négatif ont été exploitables (Figure 61) et ont
permis d’identifier la présence majoritaire de I'ion [M-H]" a m/z 328. Les conditions analytiques

menant a ce spectre sont les suivantes :

- lonisation Electrospray négatif (2 — 2,5kV)
- Température du capillaire 300 °C
- Temps d’analyse 2 minutes

ESI_B8169_MS_01 #1-230 RT: 0.01-2.
T: FTMS - p ESI Full ms [75.0000-112§.0000]

100
95
20
85
80
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70 ‘
" P N
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—
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a0 Métolachlore ESA
2 (MESA)
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25
20
15 329,160
10 96.9602
33gf118s5
z I 152.9177 212,075 7
100 200 30 400 " 500 600 700 so0 900 1000 " 1100

miz

Figure 61 : Spectre MS du MESA pur en mode Electrospray négatif. Source : CRMPO.

Les principaux ions fragments obtenus (énergie de collision = 39 eV) pour I'ion m/z 328 [M-H] sont
présentés dans le Tableau 44. Les trois fragments les plus caractéristiques du MESA sont m/z 328 ;
121 et 80 correspondants respectivement a des groupes Cy5H,,NOsS (perte d’un hydrogéne par le

MESA) ; C,HO,S (probable perte de la fonction —CO-SO3H fixée sur I’'azote du MESA) ; et O5S.
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Tableau 44 : Principaux ions fragments du spectre MSMS de I'ion [M-H] m/z 328. Les ions fragments les plus intenses
sont en rouge.

328 328,1229 328,1224 2 C1sH,oNO:S
296 296,0967 296,0962 2 C1aH15NO,S
256 256,0652 256,0649 1 C11H12NO,S
206 206,1554 206,1550 2 Ci3H0NO
192 192,0341 192,0336 3 CeH1oNO,S
174 174,1291 174,1288 2 CoHiN
158 158,0978 158,0975 2 CiHLN
135 135,0819 135,0815 0 CoH120
121 120,9604 120,9601 2 C,HO,S
80 79,9576 79,9574 3 05

77 76,9705 76,9703 3 CHO,S

La fragmentation du MESA a ensuite été étudiée afin de valider sa structure et ses principaux ions
fragments a partir de I'ion m/z 328 [M-H]. Dans un premier temps, seuls les ions dont la partie
décimale est cohérente avec celle du MESA ont été retenus comme métabolites potentiels. Les
formules brutes sont générées en considérant d’une part la parité des ions observés et d’autre part
des ions de type [M-H]". Les formules brutes indiquées ici sont les plus cohérentes et ont été établies

en considérant les hypothéses suivantes : Cy.120/ ; Ho-240/ No-s/ Oo.12/ So2/ Nag., / Kooa.
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Tableau 45 : Liste de potentiels métabolites du MESA. Les ions les plus significatifs sont en rouge.

111 CH;0,5 110,9758
121 C;Hs0, 121,0295
256 C11H1.NO,S 256,0649
270 C11H1,NOsS 270,0442
277 C1aH20055 277,1843
293 Cy7Hy50, 293,1758
296 C1aH1gNO,S 296,0962
297 C16H25055 297,153
298 C1aH50NO,S 298,1119
300 C13H1gNOsS 300,0911
309 Cy7H,50s 309,1707
311 Cy7H57055 311,1686
312 C14H1gNOsS 312,0911
314 C1aH20NOsS 314,1068
318 C13H50NOGS 318,1017
325 C1gH20055 325,1843
326 C1aH16NOGS 326,0704
334 C13H50NO,S 334,0966
336 C1,H1gNOgS 336,0759
339 CioH3:055 339,1999
342 C15HaoNOgS 342,1017
344 CisH,,NOGS 344,1173
348 C13H1gNOgS 348,0759
350 Ci3H50NOgS 350,0915
356 C15H1gNO;S 356,0809
358 C15H,0NO,S 358,0966
360 C15H,,NO,S 360,1122
364 C14H»,NOgS 364,1072
365 Ci3H100,S 365,0548

Cette liste de métabolites est obtenue a partir de la série 5 (voir 3.6.2), avec des échantillons purifiés

par phase extraction sur phase solide.

Afin de valider la structure des métabolites les plus intenses, a savoir m/z 342, m/z 348, m/z 356 et
m/z 364 une étude de fragmentation a été réalisée sur ces ions (cf. spectres 25-27 du rapport
CRMPO en ANNEXE XV). Lion m/z 111 a également été analysé en MSMS. Une variation trés
importante de son intensité relative était en effet observée dans la série 1, cet ion pourrait

également étre considéré comme un candidat supplémentaire.
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Les principaux ions fragments obtenus (avec une énergie de collision de 39 eV) pour I'ion m/z 342

[M-H] sont indiqués dans le Tableau 46.

Tableau 46 : Principaux ions fragments du spectre MSMS de I'ion [M2-H] m/z 342. Les ions fragments les plus intenses
sont en rouge.

342 [M,-H]" 342,1029 342,1017 4 C15H20NOgS
270 270,0448 270,0441 3 C11H12NOsS
262 [M,-SO5-H] 262,1454 262,1449 2 CisH20NO;3
252 252,0344 252,0336 3 Ci:H10NO,S
230 230,1194 230,1187 3 C1aH16NO,
220 220,1352 220,1343 4 Cy3H15NO,
192 192,0344 192,0336 4 CeH10NO,S
170 170,0982 170,0975 4 CiHoN
149 149,0613 149,0608 3 CoHs0,
121 120,9607 120,9601 5 C,HO,S
120 119,9766 119,9761 4 C,H,NO,S
119 118,9688 118,9683 4 C,HNO,S
95 94,9813 94,9808 5 CH30,5
80 [SOs] 79,9577 79,9574 4 05

77 76,9706 76,9703 4 CHO,S

Une seule structure a pu étre proposée ci-dessous pour le métabolite M, de formule brute
C1sH,1NOgS (Figure 62). Cette formule est la plus pertinente, elle est partiellement validée par le

spectre MS/MS.

Mz
CisH21NO:S
m/z 343

Figure 62 : Formule proposée pour le métabolite M2.

Cette formule n’est pas recensée dans les bases de données de I'lUPAC, et du NCBI - National Center
for Biotechnology Information ou centre ameéricain pour les informations biotechnologiques
(PubChem, 2019), ce qui veut également dire qu’aucun composé commercialisé présente cette

structure.
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Les structures des autres ions candidats n’ont pas pu étre identifiées mais leur fractionnement a été
réalisé. Seul I'ion de m/z 356 dispose d’une intensité suffisante pour en détecter les fragments, en
conséquence la fragmentation de cet ion candidat sera la seule présentée par la suite (Tableau 47).
L’apparition de deux fragments a m/z 244 et 158 indique une fragmentation différente du métabolite
M2 (et donc une structure différente). Les deux fragments de m/z 121 et 80 sont néanmoins
communs aux deux molécules, indiquant que pour le composé de m/z 356, la réaction chimique a eu

lieu sur une autre fonction que le groupe C,HO,S porté par I'azote du MESA.

Tableau 47 : Principaux ions fragments du spectre MSMS de I'ion [M2-H] m/z 356. Les ions fragments les plus intenses

sont en rouge.

356 | [Ms-H] 356,084 356,0809 9| C15H1gNO,S
324 | [M3-CH;0H-H] 324,057 324,0547 7 | C1aH1NOGS
280 280,0667 280,0649 6 | C13H1NO,S
252 252,0351 252,0336 6 | C11H1oNO,S
244 244,0995 244,0979 7| C1aH1NO;
236 236,0401 236,0387 6 | C11H1oNO,S
206 206,0141 206,0129 6 | CeH1oNOSS
191 190,9906 190,9894 6 | CsHsNOsS
163 163,0411 163,0401 6 | CoH,0,
158 158,0986 158,0975 6| CiiHLN
149 149,0616 149,0608 5| CoHs0,
139 138,9715 138,9707 6 | C,H;045
121 120,9609 120,9601 7| c,HO,S
119 118,969 118,9683 6 | C,HNO,S
95 94,9814 94,9808 6 | CH;0,5
92 92,1428

87 87,0093 87,0088 6 | C3H;0,
81 | [HSO5] 80,9657 80,9652 6 | HO5S

80 | [SO,]. 79,9579 79,9574 6|05

77 76,9707 76,9703 5| CHO,S

En parallele du suivi de dégradation du MESA, une partie des sous-produits d’intéréts identifiés a pu
étre suivi (qualitativement) lors de I'analyse quantitative du MESA par LC-MS/MS. Il s’agit des ions
fragments de m/z 342 ; 356 ; 350 ; 318 ; 328 et 111. Les composés inconnus de m/z 328 et 111 n’ont
pas été détectés lors des séries d’expérimentations 6 et 7, tandis que les quatre autres sous-produits
ont été détectés et suivis dans tous les échantillons analysés. L'évolution du signal mesuré est
présentée dans les Figure 63 a Figure 66 ; les transitions caractéristiques de chaque molécule ont été

suivies. En I'absence d’identification formelle de ces composés et de standard analytique, il est
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seulement possible d’observer qualitativement leur évolution au cours du temps, aucune

guantification n’est possible a ce stade de la recherche.

L'apparition de quatre sous-produits (ions candidats) est simultanée dans les deux expérimentations,
qui sont pour I'une en conditions d’ozonation similaires aux doses employées dans les traitements de
potabilisation (3,1 gOs/m> d’eau), et pour 'autre au maximum de la quantité d’ozone que I'on peut
obtenir dans les conditions en présence avec un générateur BMT 862N et une seringue Hamilton de
100 mL (soit 21 g03/m3 d’eau). Les ions candidats de m/z 342 ; 350; 356 ; 318 suivent tous un le
méme comportement au cours du temps lors des expérimentations. Pour la dose de 3,1 g0s/m’
d’eau, le signal des quatre ions candidats présents dans le blanc de manipulation augmente jusqu’a
70 minutes de réaction (durée maximale de I'expérience). Pour la dose de 21 gOs/m’® d’eau, le signal
des ions candidats de m/z 342 et 318 (appelés ici SPD1 et 6) augmente rapidement jusqu’a 10

minutes de réaction puis diminue entre 10 et 25 minutes de réaction pour disparaitre a 70 minutes.

Le SPD 4 a un profil différent, son signal augmente aussi rapidement lors des dix premiéres minutes
de réaction, puis continue d’augmenter avec une faible pente jusqu’ a 40 minutes, ou des lors il
commence a disparaitre pour ne plus étre détecté a 70 minutes. Le SPD 5 présente un

comportement similaire, mais sa disparition débute plus t6t, a 25 minutes réaction.

Cette évolution des 4 sous-produits détectés montre que les 4 molécules sont des intermédiaires
réactionnels formés par la dégradation du MESA, probablement selon plusieurs voies oxydatives, qui

sont ensuite eux méme dégradés par I'ozone lorsque le MESA est completement dégradé.

Trois des quatre ions candidats présentent une m/z supérieure a I'ion caractéristique du MESA (m/z
328), ce qui permet d’émettre I'hypothese que des recombinaisons ou des ajouts d’oxygene ont lieu
sur le MESA lors de I'oxydation. C’est particulierement probable dans le cas de I'ion de m/z 342 qui
montre une différence de m/z de 16 correspondant au possible ajout d’'un atome d’oxygene sur le

MESA.

Enfin ces ions candidats partagent les transitions (fragments) m/z 80 et 121, ce qui indique qu’ils sont
composés pour partie des mémes structures chimiques, et donc que la décomposition du MESA
mene a des intermédiaires de réaction communs lors de sa fragmentation. D’apres |'analyse de
fragmentation, le fragment de m/z 80 est un groupement O3S et le fragment de m/z 121 est un

groupement C,HO,S.

Le MESA se fragmente en perdant tout ou partie de la fonction C,HO,S présente sur son atome
d’azote (voir la structure du MESA en Figure 61), ce qui suggére que |'ozone et les radicaux

hydroxyles ne ciblent pas cette partie de la molécule. Il est d’ailleurs possible de le voir sur le
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métabolite M2, qui conserve la fonction C,HO,S mais se voit ajouter une cétone sur le groupement

éthyle en position ortho de la molécule de MESA.
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Figure 63 : Evolution du MESA(en pg/L) et de son sous-produit de m/z 342 (en signal), sous I’action de I’ozone, aux doses
3,1 g/m3 et 21 g/m3.
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Figure 64 : Evolution du MESA(en pg/L) et de son sous-produit de m/z 356 (en signal), sous I’action de 'ozone, aux doses
3,1g/m3et21g/m3.
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Figure 65 : Evolution du MESA(en pg/L) et de son sous-produit de m/z 350 (en signal), sous I’action de I’ozone, aux doses
3,1g/m3 et 21 g/m3.
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Figure 66 : Evolution du MESA(en pg/L) et de son sous-produit de m/z 318 (en signal), sous I’action de I’ozone, aux doses

3,1g/m3 et 21 g/m3.
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Conclusion et perspectives

Ces travaux de thése avaient pour objectifs de cartographier les activités susceptibles d’entrainer une
pollution par les herbicides et leurs sous-produits, puis d’évaluer la contamination du bassin versant
de la Vilaine en herbicides et sous-produits d’herbicides, et d’étudier leurs variations spatiales et
saisonniéres. A partir de I'acquisition de ces informations préliminaires, ce travail visait a déterminer

les conditions favorables a la présence d’herbicides et de sous-produits dans les eaux de surface.

Un second volet avait pour but de suivre les eaux résiduaires brutes et traitées d’une station
d’épuration pilote, afin d’évaluer d’une part la contribution de l'installation dans le flux d’AMPA
(acide aminométhylphosphonique) d’un cours d’eau, et d’autre part les origines de ’AMPA dans les

eaux résiduaires (glyphosate ou détergents).

Enfin ce travail avait pour objet d’explorer I'ozonation d’un sous-produit d’herbicide (le métolachlore
ESA ou MESA) en étudiant a la fois la dégradation du MESA et la création de sous-produits

d’oxydation.

Toutes ces étapes concordent a un objectif principal : améliorer la protection des ressources en eaux
de surface vis-a-vis des herbicides et de leurs sous-produits dans le but d’améliorer la qualité de I'eau
destinée a la consommation humaine. Dans le cas présent, il s’agit plus particulierement, de I'eau de
la Vilaine utilisée par I'usine de potabilisation Férel a I'extréme aval du bassin versant, d’une capacité

de production de 100 000 m?/j.

Cartographie et acquisition des données

La cartographie du bassin versant a été réalisée a partir de I'implantation des cours d’eaux, des
stations d’épuration, des zones imperméabilisées, des voies ferrées, des surfaces cultivées, des
surfaces en fourrage-paturage et des foréts. Cette cartographie a permis de montrer que le nord du
bassin versant avec I'agglomération Rennaise est la zone la plus urbanisée, et ou la pression liée aux
rejets d’eaux résiduaires traitées est la plus importante. Les parties sud et ouest (bassin versant de
I’Oust) sont des zones a dominante agricole prononcée, ou la pression des stations d’épuration est
minime. Ce travail a également permis de souligner le parcours commun de la Vilaine et de sa nappe

alluviale, qui s’étend du sud de Rennes a I'amont de Redon.

Pour les eaux naturelles et potables, ce sont six campagnes concernant 19 stations de mesures (13

eaux superficielles, 2 eaux de consommation humaine et 4 eaux souterraines) qui ont fait I'objet de
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prélevements et d’analyses lors de périodes hydroclimatiques différentes. Une stratégie
d’échantillonnage a été définie afin d’identifier les facteurs et les zones impactant potentiellement

sur la concentration des herbicides et de leurs sous-produits.

La liste des composés d’intérét a été établie en tenant compte des données historiques d’occurrence,
de la tendance a former des sous-produits stables dans I’environnement, de la toxicité connue des
molécules, et de la possibilité de les analyser. Ce sont au final 5 herbicides et 10 sous-produits qui

ont été retenus.

Pour les eaux résiduaires, quatre campagnes de suivi et d’analyse du glyphosate et de '’AMPA dans
les eaux brutes et traitées de la station d’épuration de Betton ont été réalisées (64 échantillons), sur
la base de bilans de 24 h. Ces suivis ont été complétés par le prélevement et I'analyse des eaux de

I'llle (cours d’eau récepteur) en amont et aval du rejet de station d’épuration (8 échantillons).

Enfin 32 expériences d’ozonation du MESA ont été menées sur une matrice eau potable, les sous-

produits ont été suivis et partiellement identifiés.
Evolution de la contamination et variations spatiales et saisonniéres

La contamination du bassin versant par les herbicides est faible, y compris lors des périodes de
désherbage (printemps et été). Le glyphosate et le métolachlore sont les seuls herbicides quantifiés,
avec des concentrations respectives ne dépassant pas 0,6 et 0,06 pg/L. Le diuron, qui fut un herbicide
mais est désormais limité aux usages biocides, est présent plus fréquemment que le glyphosate et le

métolachlore dans I'eau, a de trés faibles concentrations proches de sa limite de quantification

(0,02 pg/L).

Les résultats ont permis de mettre en évidence I'ubiquité de deux sous-produits d’herbicides, le
MESA et I'AMPA pour les stations échantillonnées. Leurs concentrations sont également
importantes, 'AMPA étant fréquemment quantifié au-dela de 1 pg/L, le MESA dans une moindre
mesure, dépasse fréquemment 0,4 pug/L. Parmi les autres sous-produits, seuls 'alachlore ESA et le
métazachlore ESA ont été régulierement quantifiés dans I'’eau. Les conditions environnementales de
ce bassin sont donc favorables a la création et I'export vers I'eau de surface des formes ESA des

chloroacétamides.

L'analyse statistique par matrices de corrélations a mis en évidence I'association de I’AMPA aux
indicateurs urbains tels que le diuron, la conductivité, 'ammonium et les formes du phosphore. De
plus, AMPA a été associé a la matiére organique dans I'eau sous ses formes totales et dissoutes,

mais également a la fluorescence de la matiére organique dissoute (fDOM), parametre obtenu par
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une mesure directe a I'aide d’'une sonde. Ceci pourrait, a |’avenir, constituer une piste pour établir
une méthode de détection rapide des eaux susceptibles d’étre contaminées par de fortes

concentrations en AMPA.

Par ailleurs, les matrices de corrélations ont mis en évidence le lien fort des sous-produits de
chloroacétamides entre eux (MESA, alachlore ESA, métazachlore ESA), mais aussi avec les nitrates, ce
qui sous-entend un usage commun des herbicides métolachlore et métazachlore (l’alachlore est
interdit depuis 2008 mais ses résidus sont toujours présents), puis un export commun des sous-

produits créés depuis les sols agricoles.

L’établissement de clusters par classification ascendante hiérarchique a permis d’identifier trois
groupes de stations dont I'influence est similaire, et ce, durant toutes les campagnes. Les stations en
aval direct de Rennes, ainsi que la station sur la Seiche, subissent des pressions urbaines liées a
I’AMPA, a 'ammonium, au diuron, aux orthophosphates et au phosphore total. Les stations a I'aval
du bassin versant, ainsi que la source de la Vilaine présentent des influences nettement agricoles,
liées aux nutriments (nitrates) et aux sous-produits de chloroacétamides (issus d’herbicides a usage
exclusivement agricole). Enfin, les stations en amont de Redon (Vilaine), sur le Meu, et en amont de
Rennes (Vilaine) ont des influences changeantes en fonction des périodes. La qualité de I'eau du Meu
et de la Vilaine en amont de Rennes est majoritairement influencée en périodes séches par les rares
précipitations, et en périodes humides par les rejets de stations d’épurations. La station en amont de
Redon alterne entre les influences urbaines et agricoles, confirmant ainsi que I'autoépuration du
fleuve constatée par Piel (2013) a lieu sur la portion de fleuve entre le sud de Rennes et 'amont de
Redon. Sur ce parcours d’environ 50km, des phénomenes de dégradation (photolyse),
consommation (biomasse), rétention (stockage dans les sédiments) peuvent avoir lieu (Piel 2013). De
plus, cette portion du fleuve est en équilibre avec la nappe alluviale de la Vilaine, ce qui peut aussi

expliquer I'amélioration de la qualité de I'eau grace a I'effet de filtration du sol.

La qualité globale de I'’eau s"améliore en allant vers I'aval du bassin versant, cependant une pollution
nouvelle par les sous-produits de chloroacétamides apparait sur cette partie du bassin de la Vilaine.
L'usine de potabilisation de Férel, qui se trouve a I'extréme aval de ce bassin, est donc exposée

principalement a des pressions agricoles.

Les variations saisonnieres de concentrations qui ont pu étre observées décrivent plusieurs
tendances en fonction des composés : I’AMPA atteint sa concentration maximale en été lors des
étiages, ce qui correspond a la période ou les stations d’épuration représentent un apport majeur
dans le débit des cours d’eaux de la région. Il est présent toute I'année avec un minima au printemps,

pourtant période de quantification et de détection maximale du glyphosate dont il est issu. Il faut
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cependant nuancer ce constat car, malgré les faibles concentrations d’AMPA en périodes de fortes
précipitations, le flux d’AMPA est lui a son maximum, ce qui induit la présence d’une source agricole

diffuse non négligeable.

Les sous-produits de chloroacétamides présentent des pics des concentrations lors des périodes
pluvieuses. Dans cette étude, ces molécules ont en effet atteint leurs concentrations maximales au
printemps, juste apres |'usage de leur herbicide-mere et en janvier lors d’'une période de crue. lls
sont détectés sans leur molécule-mere dans la plupart des échantillons, confirmant la dégradation
rapide du métolachlore et du métazachlore. En conséquence, la qualité de la ressource de 'usine de
Férel est mauvaise vis-a-vis de ces composés lors des périodes pluvieuses, mais elle reste, sur le
bassin versant de la Vilaine, la zone la plus favorable au captage de I'eau de surface en vue de

potabilisation.

Les traitements mis en place sur les deux usines étudiées (I'usine de Férel et la station de Lillion) sont
efficaces pour éliminer la plus grande partie des herbicides et de leurs sous-produits, néanmoins des
dépassements ponctuels de la limite réglementaire de 0,1 pug/L ont été observés pour ’AMPA, le

métolachlore et ses sous-produits, ainsi que I'alachlore ESA et le métazachlore ESA.

L’AMPA et le glyphosate dans les eaux usées

L'AMPA et le glyphosate ont tous deux été quantifiés dans les eaux de la station d’épuration étudiée
(Betton), mais avec une saisonnalité différente. Le glyphosate n’est présent dans les eaux usées
brutes qu’en été et au printemps, c’est-a-dire lorsqu’il est utilisé pour le désherbage. L’AMPA est,
guant-a-lui, présent en entrée de station d’épuration toute I'année, avec un minima au printemps, et
un maxima en été. Il coexiste avec le glyphosate dans toutes les eaux brutes seulement en fin d’été. Il
semble donc que le glyphosate utilisé au printemps ne soit pas encore dégradé en AMPA dans les
sols urbains lorsque les eaux claires parasites le transportent jusqu’a la station d’épuration. En
revanche, au cours de I'été (lorsque le glyphosate a été dégradé), 'augmentation massive des
concentrations en AMPA dans les eaux brutes est due en majorité au lessivage des sols désherbés. Le
reste de I'année, ’AMPA dans les eaux usées brutes est majoritairement issu des rejets domestiques-
détergents phosphonates (périodes hivernales, automnales et printaniéres). La conséquence se
mesure par les flux entrants d’AMPA, avec un maximum en été (= 66 g/j), et un minimum au

printemps et en hiver (= 15 g/j-flux non significativement différents).
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Les performances d’élimination des filieres d’épuration sont trés variables, et peuvent méme
atteindre des abattements négatifs, ce qui est possible comme I'ont démontré Choubert et al. (2011)
puis Campo et al. (2013). La dégradation des précurseurs de I’AMPA peut prendre place lors de la
digestion biologique des boues, et ainsi libérer de 'AMPA et du glyphosate dans I'eau. L’étude des
phosphonates et de I’AMPA simultanément, dans tous les compartiments des stations d’épuration,
(eaux brutes, boues, eaux intermédiaires, eaux traitées) permettrait une vision plus précise des

phénoménes liés a 'AMPA

Les flux sortants de la station d’épuration sont similaires lors des campagnes hivernales, automnales
et estivales. lls sont de I'ordre de 11 a 13 g d’AMPA par jour, en cohérence avec la littérature. Seule la
campagne printaniere a montré un flux d’AMPA sortant significativement inférieur aux autres
campagnes (=6 g/j), ce qui est aisément explicable par les faibles flux entrants d’AMPA lors de cette

période.

L'impact de la station d’épuration sur le cours d’eau récepteur vis-a-vis de la pollution en AMPA a été
estimé majeur lors des périodes de stress hydrique (été/automne ici), induisant une nette
augmentation de la concentration en AMPA apres I'exhaure ; tandis qu’il est négligeable lors des

périodes printaniéres et hivernales.

L’ozonation du MESA

La dégradation du MESA par |'ozone dans I'eau potable s’est avérée efficace mais incomplete pour
des doses classiques en traitement de I'eau. Aucune modélisation satisfaisante n’a pu étre réalisée,
pour accéder aux ordres de réactions et aux constantes cinétiques, remettant ainsi en question la
méthodologie « en batch » appliquée. Quelques propositions d’amélioration de la méthode ont été

faites.

Des sous-produits de dégradation aux profils similaires ont été détectés et suivis lors de la
dégradation du MESA. L’évolution du signal mesuré indique que les composés suivis sont des
intermédiaires réactionnels, qui sont aussi dégradés par I'ozone lorsque le MESA est consommé. Une
structure a été proposée pour I'un de ces sous-produits mais elle n’est pas enregistrée dans les bases
de données internationales, et par conséquent aucun standard analytique n’existe pour la quantifier.
Par la suite, des recherches complémentaires pourraient identifier les autres sous-produits
d’ozonation du MESA dans I'eau potable, puis une démarche de quantification de ces composés

permettrait de discuter de leur pertinence (stabilité) dans les eaux de consommation humaine.
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Autres Perspectives

En se basant sur les résultats de cette thése, certaines perspectives peuvent étre énoncées dans le
but d’améliorer la protection de la ressource en eau. Tout d’abord, pour la molécule d’AMPA, il
parait pertinent d’acquérir des données concernant les rejets industriels (qui n’ont pas pu étre
étudiés dans cette thése), comme les rejets de blanchisserie ou de laiteries, déja connus comme
source concentrée d’AMPA venant des détergents utilisés dans les processus de nettoyage. D’autre
part, le suivi et I'analyse des phosphonates dans les eaux résiduaires parait étre la prochaine étape

pour lever les incertitudes sur les sources de ’AMPA.

L’évolution législative pourrait également changer le contexte francais, car I'interdiction de vente de
pesticides aux particuliers au 1% janvier 2019 devrait théoriquement réduire les quantités de
glyphosate (donc d’AMPA en devenir) répandues sur les sols. C'est pourquoi des études
complémentaires devront estimer les modifications induites par la nouvelle législation. De maniere
générale, la publication de résultats démontrant une éventuelle diminution des flux d’herbicides ou
de sous-produits suite a une contrainte réglementaire serait un argument majeur pour encourager
de nouvelles restrictions d’usages, qui se traduiront nécessairement par la diminution de la pollution

de l'eau.

Afin de mieux comprendre les évolutions spatiales et temporelles des herbicides et de leurs sous-
produits dans I'eau de surface, la prise en compte d’autres compartiments de I'environnement
devrait étre envisagée (Fairbairn et al., 2016; Sonne et al., 2017). En effet, I'étude combinée des
sédiments, des eaux de surfaces et des eaux de nappes en équilibre avec la riviere peut améliorer la
compréhension du devenir des micropolluants. D’autre part, ce travail s’est basé sur des campagnes
ponctuelles de mesures, il serait judicieux de compléter ce type de mesures par un échantillonnage

passif (POCIS etc.) pour améliorer la représentativité des données.

Vis-a-vis des sous-produits de chloroacétamides, issus d’herbicides exclusivement utilisés en
agriculture, une action concertée sur les sources semble difficile a mettre en ceuvre de par la
multiplicité des acteurs et des contextes. Cette fois, la solution semble plutét se trouver du cété du
traitement de I'eau, qui doit étre adapté lors des périodes a risques (pluvieuses), mais il peut aussi

étre amélioré et complété comme nous avons tenté de le faire dans ce travail.
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Annexes

ANNEXE L. Détail des précipitations et des débits de la Vilaine a
Guichen et Cran de 2009 a 2016

J 97.6 144.7 65 208
F 324 31.2 65.2 218
M 31.2 48.2 24.8 95.1
A 69 93.2 14.6 58.2
M 61.2 57.7 13.6 47.4
J 55.6 53.2 8.04 32.7
J 58.6 61.2 5.36 16.9
A 36.4 22.2 2.81 9.63
S 38 27.2 2.09 9.23
o] 34 60 2.19 8.36
N 125.2 153.6 45.1
D 92 146.8 37.9 171
SOMME 731.2 899.2
moyenne 21.96 76.64
Coef var (RSD) 1.09 1.02
MIN 2.09 8.36
MAX 65.2 218
2010 RR Rennes St Jacques (mm) RR Arzal (mm) Q EN8 Vilaine (m%s) Q EN13 Vilaine (m%/s)
J 26.6 58.6 36 187
F 69.8 92.6 45.4 155
M 45.8 74.5 49.1 198
A 15.4 16 16.9 77.7
M 39.4 40.1 7.48 27.9
J 491 47.3 4.91 16.6
J 16.8 18.4 2.27 6.51
A 31.3 60.7 2.39 4.96
S 42 47.4 2.93 714
O 80.3 131.4 7.57 20.4
N 77.8 129.2 91.1
D 55.1 74.6 26.4 126
SOMME 549.4 790.8
moyenne 18.30 76.53
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Coef var (RSD) 0.98 0.96
MIN 2.27 4.96
MAX 49.1 198

J 41.5 69.3 35 158
F 41.3 81.4 23.8 95.9
M 16.6 23 18.1 66.6
A 7.6 11.6 6.94 31.2
M 20.3 25.7 5.07 17.4
J 40.4 72.5 3.79 11.9
J 60.9 68.7 3.59 9.02
A 101.2 102.7 5.18 10.2
S 31.1 46.4 3.66 7.43
O 19.8 38 2.98 5.49
N 30.4 50.4 4.46 8.9
D 105.9 129.3 15 64

SOMME 517 719

moyenne 10.63 40.50

Coef var (RSD) 0.97 1.17
MIN 2.98 5.49
MAX 35 158

J 31.3 50.3 8.04 55
F 13.4 229 5.73 40.7
M 31.5 31.1 4.6 32.8
A 115 133 23.8 61.2
M 73.6 33.4 24.3 73.7
J 84.9 86.1 12.4 32.6
J 52.8 741 12.2 249
A 19.7 40.9 5.61 11.9
S 62.2 68.4 4.96 11.4
0] 117.4 163.7 24.2 71.6
N 58.7 102.8 25.6 96.6
D 124.6 196.1 94.5 291

SOMME 785.1 1002.8

moyenne 20.50 66.95

Coef var (RSD) 1.21 1.12
MIN 4.6 11.4
MAX 94.5 291
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J 56.8 109.1 88.9 210

F 47 58.7 94.2 96.7

M 94.3 82.6 81 67.5

A 39.9 80.8 39.2 31.2

M 72.2 75.8 15.5 49.3

J 41.4 32.5 11 321

J 72.6 57.7 8.86 20.5

A 9.6 94 4.97 7.75

S 24.5 44 .4 4.41 6.51

O 105.8 143.9 8.57 18.9

N 93.6 115 95.7

D 89.6 116.2 190

SOMME 747.3 926.1

moyenne 35.66 68.85
Coef var (RSD) 1.05 1.00

MIN 4.41 6.51

MAX 94.2 210

J 146 175.5 127 503

F 140.3 187 176 660

M 34.2 73.3 54.9 222

A 36.3 61.9 15.9 75.2

M 62.9 43.9 10.4 50.8

J 62.8 54.6 6.26 29.1

J 55.4 55.6 4.67 15.8

A 91.7 137.8 7.3 20.2

S 3 3.4 3.24 17.3

0] 771 73.7 6.67 22.3

N 90.1 150.7 23.8 95.5

D 74.5 75 34.9 128

SOMME 874.3 1092.4

moyenne 39.25 153.27

Coef var (RSD) 1.42 1.38

MIN 3.24 15.8

MAX 176 660
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J 77.9 108.4 56.3 194
F 64.6 85.7 74.9 207
M 21.4 23.2 33.9 115
A 51.4 59.4 11.6 46.4
M 52.7 97.9 18 70.9
J 42.7 9.2 6.52 21.8
J 39.9 60.9 3.72 10.9
A 78.8 92.2 4.48 10.8
S 50.2 75.8 3.93 14.7
O 23.5 43.3 3.5 12.5
N 60.9 112.9 6.1 26.3
D 32.3 94.6 6.53 38.2
SOMME 596.3 863.5
moyenne 19.12 64.04
Coef var (RSD) 1.24 1.10
MIN 3.5 10.8
MAX 74.9 207
J 87.7 188.4 35.9 192
F 69 99.9 53.8 240
M 96.5 941 63.8 186
A 43.7 30.9 26.1 113
M 47.7 93.5 114 46.3
J 101.4 51.3 16.2 39.2
J 13.1 7.4 6.01 171
A 14.5 19.1 2.89 8.32
S 421 44 3.38 6.64
O 23.9 324 3.27 7.31
N 70.4 119.1 6.23 15
D 15.3 29.9 4.28 13.5
SOMME 625.3 810
moyenne 19.44 73.70
Coef var (RSD) 1.09 1.17
MIN 2.89 6.64
MAX 63.8 240
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ANNEXE II. Réseau de surveillance CORPEP

Le réseau de surveillance CORPEP (Cellule d'orientation régionale pour la protection des eaux contre
les pesticides), permet une surveillance des pesticides et de certains sous-produits sur dix cours
d’eau bretons, dont trois font partie du bassin versant de la Vilaine : la Flime, le Meu et la Seiche,
situés dans la partie amont prés de Rennes. La Flime n’est pas suivie dans cette étude, car c’est une
riviere mineure (débit moyen de 0,63 m®/s). Les données concernant les micropolluants, disponibles
publiguement, couvrent la période de janvier 2009 a décembre 2015 (CORPEP, 2018). Les composés
étudiés dans le cadre de cette étude, qui sont également surveillés par le réseau CORPEP sont le
glyphosate, I’AMPA, le diuron, la DCPU, I'alachlore, le métazachlore et le métolachlore. Le réseau
CORPEP ne suit pas les sous-produits de chloroacétamides, tels que les formes ESA/OXA ainsi que la

3,4-DCA et la DCPMU, qui sont les sous-produits du diuron.
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Le Meu 2009-2015
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Concentrations en glyphosate et AMPA, diuron et DCPU, alachlore, métazachlore et métolachlore dans le Meu (graphiques du haut) et dans la Seiche (graphiques du bas). Données
historiques de 2009 a 2015 issues du réseau de surveillance CORPEP (CORPEP, 2018).
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ANNEXE IIL

Bilans de données d'occurrence publiées au moment de la sélection (fin 2015).

Données d’occurrence

AMPA (98 %) 0,61
Hydroxyatrazine (76 %) 0,02
Diuron (58 %) 0,03
Glyphosate (34 %) 0,13
Vilaine Mecoprop (32 %) 0,02 Piel, 2013
Isoproturon (32 %) 0,02
2,4-D (14 %) -
Sulcotrione (10 %) -
2,4 MCPA (10 %) -
AMPA (98 %) -
Glyphosate (34 %) =
Affluents Hydroxyatrazine (76 %) =
Vilaine Mecoprop (32 %) o Piel, 2013
2,4 MCPA (10 %) -
Diuron (58 %) -
2,4-D (14 %) =
Atrazine -
Déséthylatrazine 0,002 Rapport annuel du délégataire Usine
Deisopropylatrazine - de Férel 2014
Diuron 0,02
(Saur-1AV, 2015)
BV aval Isoproturon 0,01
Vilaine | AMPA 0,20
Métolachlore ESA (100 %) 0,28
Métolachlore OXA (100 %) 0,05 Données de surveillance interne
Alachlore ESA (100 %) 0,19 mensuelle usine de Férel — Saur, 2015
Métazachlore ESA (100 %) 0,11
Métazachlore ESA (100 %) 0,03
AMPA Composés les plus détectés dans les
Glyphosate i eaux de surface : Etat des lieux du
BV Loire- | pgséthylatrazine i bassin Loire-Bretagne 2013
Bretagne Diuron -
\soproturon - (Comité de bassin Loire-Bretagne,

2013)
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AMPA (57 %) - Bilan annuel 2013-2014 "L'eau en
Bretagne Glyphosate (19 %) - Bretagne"
Isoproturon (13 %) -
Diuron (10 %) ) (Dreal Bretagne, 2014)
AMPA (59,9 %) 0,24
Hydroxyatrazine (48,6 %) 0,03
Glyphosate (40,2 %) 0,16
Métolachlore (32,1 %) 0,09
Atrazine deséthyl (27,8 %) e Qualité des cours d’eau bretons vis-a-
Isoproturon (27,7 %) 0,15 vis des pesticides, Observatoire de
Bretagne | Diuron (25,6 %) 0,06 I'eau [2013-14]
Triclopyr (17,4 %) 0,08
Diméthénamide (16,3 %) 0,05 (Bardon et al., 2017)
Mecoprop (15,7 %) 0,08
Diflufénicanil (15,4 %) 0,03
2,4 MCPA (15,3 %) 0,08
2,4-D (11,3 %) 0,07
Metolachlore ESA (77,3 %) Etude sur les contaminants émergents
Metolachlore OXA (71,5 %) 098 dans les eaux frangaises (eaux de
France Acétochlore (20,5 %) 162 surfaces INERIS/ ONEMA)
0,90
(Valeurs max) (Botta et Dulio, 2014)
Déséthylatrazine 50,4 %
Metolachlore ESA 10,9 %
Metolachlore 8,7% Bilan de la qualité de I’'eau au robinet
Bentazone 5,2 % du consommateur vis-a-vis des
France Alachlore ESA 4,8% pesticides en 2013-14
Metolachlore OXA 4,5%
(Ministere de la Santé, 2015)
AMPA 3,8%
2,6-dichlorobenzamide 2,6 %
Atrazine 2,5%
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Le Meu 2009-2015
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Concentrations en glyphosate et AMPA, diuron et DCPU, alachlore, métazachlore et métolachlore dans le Meu (figures du haut) et dans la Seiche (figures du bas). Données historiques de
2009 a 2015 issues du réseau de surveillance CORPEP (CORPEP, 2018).
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ANNEXE IV.  Occupation des sols par station de mesure
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Occupation agricole des sols par station de mesure

Station de prélevement

ENO - Vilaine source

EN4 - Vilaine aval Rennes

ENG - Vilaine aval confluence Meu

ENS - Vilaine aval confluence Seiche

EN10 - Oust

Zone hydrographique

1700

1709 -1722

1740

1750 -1752

1800 - J883

Céréales

39,7

236,2

5,4

70,1

1309,8

dont mais

29,9

120,2

2,0

26,1

453,2

Oléagineux

0,8

12,3

0,6

6,8

75,4

Agricole (km?)

Protéagineux

0,4

10,3

Paturage/fourrage

40,2

170,9

3,9

51,3

785,8

Légumes autres

1,5

0,3

43,2

EN12 —Isac

Ebsf — Férel

1910-1922

1930 -J932

158,7

105,4

73,9

55,8

10,4

2,8

2,9

0,4

282,9

118,1

0,3

19
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Occupation non agricole des sols par station de mesure.

Station de prélevement

Zone hydrographique

Total EH*
(milliers d'EH)

Aménagements

EH* densité (EH/km?)

Voies ferrées (km)

Urbain (km?2)

Zones imperméabilisées

ENO - Vilaine source

EN4 - Vilaine aval Rennes

ENG - Vilaine aval confluence Meu

ENS - Vilaine aval confluence Seiche

EN10 - Oust

1700

1709 -1722

1740

1750 -1752

1800 - J883

540

11

13

473

10,8

688,7

493,2

77,3

183,2

0,0

440,4

0,0

23,1

195,7

2,0

185,6

2,3

12,4

116,7

EN12 - Isac

Ebsf - Férel

1910-1922

1930 -J932

62

57

84,2

146,9

17,3

17,1

38,2

26,4
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ANNEXE V. Statistiques descriptives des concentrations

d’herbicides et sous-produits
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Statistiques descriptives des concentrations d’herbicides et sous-produits dans les eaux de surface lors des six campagnes de prélevement. FD : fréquence de détection.

DIU MESA
MIN 0,02 0,02 0,02 0,03 0,03 = MIN 0,09 0,06 0,09 0,11 0,07 0,19
MAX 0,06 0,22 0,06 0,07 0,03 - MAX 0,61 0,38 0,61 0,70 0,35 0,62
MOY 0,04 0,06 0,04 0,04 0,03 = MOY 0,20 0,17 0,20 0,26 0,12 0,39
E.TYPE 0,02 0,08 0,02 0,02 0,00 - E.TYPE 0,15 0,10 0,15 0,17 0,08 0,18
FD (%) 61,5 46,2 69,2 33,3 50,0 0,0 FD (%) 100,0 100,0 100,0 100,0 91,7 100,0
ALA-ESA MOXA
MIN 0,04 0,03 0,05 0,03 0,03 0,03 MIN 0,02 0,02 0,02 0,03 0,02 0,09
MAX 0,26 0,16 0,11 0,20 0,11 0,12 MAX 0,17 0,11 0,17 0,07 0,13 0,13
MOY 0,09 0,07 0,07 0,09 0,07 0,06 MOY 0,05 0,04 0,05 0,04 0,05 0,10
E.TYPE 0,02 0,06 0,02 0,07 0,03 0,03 E.TYPE 0,04 0,02 0,04 0,01 0,05 0,02
FD (%) 100,0 100,0 53,8 100,0 66,7 100,0 FD (%) 100,0 92,3 100,0 100,0 41,7 100,0
MTZ-ESA GLY
MIN 0,03 0,02 0,03 0,04 0,04 0,14 MIN 0,09 0,10 0,09 0,16 0,52 =
MAX 0,10 0,12 0,10 0,76 0,14 0,35 MAX 0,56 0,26 0,56 0,58 0,52 -
MOY 0,06 0,05 0,06 0,22 0,08 0,21 MOY 0,26 0,17 0,26 0,28 0,52 =
E.TYPE 0,03 0,03 0,02 0,20 0,03 0,10 E.TYPE 0,26 0,07 0,26 0,16 - -
FD (%) 100,0 100,0 100,0 100,0 58,3 80,0 FD (%) 23,1 46,2 23,1 58,3 8,3 0,0
SMOC AMPA
MIN = 0,03 = 0,02 = = MIN 0,10 0,18 0,10 0,09 0,28 =
MAX - 0,06 - 0,06 - - MAX 1,15 2,48 1,15 1,35 1,52 -
MOY = 0,05 = 0,03 = = MOY 0,61 1,10 0,61 0,59 0,87 =
E.TYPE - 0,01 - 0,02 - - E.TYPE 0,32 0,82 0,31 0,32 0,40 -
FD (%) 0,0 61,5 0,0 33,3 0,0 0,0 FD (%) 100,0 100,0 100,0 100,0 100,0 0,0
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ANNEXE VI. Evolution spatiale des parametres mesurés in situ,

formes de I'azote et du phosphore
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ANNEXE VII. Diagramme des substances humiques
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Répartition des substances humiques lors de la campagne C2 (en rouge), comparée
aux données de la littérature (Huber et al., 2011). HS = substance humique
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Répartition des substances humiques lors de la campagne C5 (en rouge), comparée
aux données de la littérature (Huber et al., 2011). HS = substance humique
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Répartition des substances humiques lors de la campagne C6 (en rouge), comparée
aux données de la littérature (Huber et al., 2011). HS = substance humique
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ANNEXE VIII. Flux

Afin de caractériser le profil de pollution par les herbicides et leurs sous-produits, les flux de
polluants ont été calculés pour chaque station et chaque campagne. Les schémas suivants
représentent schématiquement le bassin versant de la Vilaine et présentent la répartition des flux
d’herbicides et de leurs sous-produits, campagne par campagne. Les flux sont calculés selon la

formule suivante :
Flux = [C]*Q x 86,4 (Heebetal., 2012)
Avec

- Flux:eng/j

- [C]:1a concentration d'un élément en une station de mesure (pg/L)
- Q:débitalastation de mesure (m3/s)

- 86,4 : facteur de conversion des unités
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Répartition de chaque composé lors la campagne C1, C2, C3 par ordre de réalisation

® Diuron = MESA
= Alachlore ESA » MOXA
m Metazachlore ESA = Glyphosate
“ AMPA

®SMOC

Usine Férel

2%

Seiche

Usine Férel

A Site non échantillonné

Usine Férel A site échantillonné
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Lors de la campagne C1 (Début étiage), le passage de l'agglomération rennaise induit une
modification majeure du profil de I'eau vis-a-vis des micropolluants. L’AMPA représente désormais
85 % de la contamination, pour 47 % en amont de Rennes. Plus loin sur le cours d’eau, lorsque la
Vilaine rencontre I'Oust, le profil des deux cours d’eau met en exergue leurs grande disparités. En
effet, la composition du cocktail de micropolluants dans la Vilaine reste dominée par 'AMPA (61 %),
puis par le MESA (20 %) et le MOXA (9 %) ; tandis que la composition de I’Oust est pour moitié due au
MESA (48 %), puis par l'alachlore ESA (16 %) et I'AMPA qui représente seulement 15%. La
conséquence du mélange est observée a I'usine de potabilisation : une ressource aux contaminations
mixtes, avec I'’AMPA et le MESA en quantités équivalentes, suivis d’un mélange de sous-produits de

chloroacétamides et d’un herbicide sous forme moléculaire (métolachlore).

La situation observée en C2 (Etiage) est caractérisée par une prépondérance encore supérieure de
I’AMPA jusqu’a la confluence avec I'Oust, associée a la présence du glyphosate dans la Vilaine, le
Meu et la Seiche. L'Oust conserve son profil majoritairement composé de métabolites de
chloroacétamides, mais voit lui aussi la part de 'AMPA augmenter. Dans la ressource a potabiliser,
I’AMPA est désormais le principal contaminant a éliminer avec environ la moitié du flux de matiére,
contre 25 % pour le MESA. Pour C3 campagne hivernale, suivant une période froide et seche (janvier
2017), une situation assez similaire a C2 est observée, de prépondérance de I’AMPA dans le flux de

micropolluants, avec cependant I'absence du glyphosate (hors Seiche).

La campagne C4, ayant eu lieu au printemps 2017, la période d’application des herbicides permet
d’observer une répartition hétérogéne des flux de micropolluants. Si 'amont du bassin versant reste
en grande partie soumis a des pressions de I’AMPA et du glyphosate, le métazachlore ESA prend une
part importante du flux de polluants des la confluence avec la Seiche, pour atteindre un pic dans
I’Oust (47 %), ou il abonde plus que le MESA (21 %) pourtant le chloroacétamide le plus présent
jusgu’ici. L'AMPA devient une contamination secondaire des lors que le fleuve traverse les territoires
trés agricoles de I'aval du bassin versant, et ne représente plus que 19 % de la pollution a traiter a
I'usine de Férel. Cette campagne est donc caractérisée par une pollution aux sous-produits de

chloroacétamides accrue, impliquant une nécessaire adaptation des traitements de potabilisation.

La campagne C5 (novembre 2017) est caractérisée par I'abondance maximale de ’AMPA dans le flux
de polluants dans toutes les parties du BV, y compris en amont de Rennes. Il représente au minimum
42 % de la matiére dans I'Oust et au maximum 88 % dans la Seiche. Il faut signaler I'absence du MTZ
ESA jusqu’a Redon et la faible abondance du MESA y compris dans le cours d’eau le plus propice a sa

présence jusqu’ici : I’Oust.
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Le glyphosate et TAMPA n’ont pas été détectés lors de la campagne C6 (janvier 2018) réalisée en fin
de période de crue. L’hypothése de leur probable dilution dans les grands volumes de la Vilaine et
I’'Oust, combinée a de relativement faibles concentrations attendues en cette période (voir
campagne C3 méme période I'année précédente) a déja été abordée pour expliquer cette absence.
En conséquence les flux présentés ne proposent que les chloroacétamides et le diuron. Ce dernier est
d’ailleurs absent des flux (non détecté). Le métazachlore ESA et le MESA sont les composés les plus
abondants. Dans la partie amont du bassin versant le MTZ ESA est majoritaire, tandis que le MESA
devient majoritaire a partir de I'Oust. L'une des explications a ce phénomene est a rechercher dans
les usages de ces deux herbicides : la métazachlore est utilisé sur les cruciféres, navets, tournesols et
divers légumes, tandis que le métolachlore est utilisé principalement sur le Mais et certaines céréales
(Syngenta, 2019) ; il a cependant aussi des usages dans la culture de la betterave, du tournesol, du
soja, et des légumineuses potageres séches (lentilles, pois...) (Draaf, 2016). Si les données concernant
les cultures légumiéres sont peu explicites (voir Occupation « agricole »), il est tout de méme
possible de comparer les surfaces en cultures céréalieres de 'amont et de I’aval du bassin versant,
ainsi que les surfaces non cultivées (assimilées dans le classement des données Corine Land Cover au
fourrage/paturage des bétes). Les surfaces céréaliéres atteignent un maximum dans le bassin versant
de I'Oust (= 59 % de la surface — = 1 310 km?), et les sols en paturage ne représentent que 35 % de la
surface agricole, alors qu’ils représentent 40 a 50 % de la surface agricole drainée par la Vilaine dans

le BV amont.

285



Annexes

Répartition de chaque composé lors la campagne C4, C5, C6.
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ANNEXE IX. Composition du carbone organique dissous

Statistiques descriptives de la composition du carbone organique dissous (analyses LC-OCD-OND)

c2 C4

Variable Min Max Moy E.Type | Min Max Moy  E.Type
COD (Carbone Organique Dissous) (ppb-C) 4853 8143 6 445 825 | 3552 12500 6047 2186
HOC (Carbone Organique Hydrophobe) (ppb-C) 0.7 412.0 108.9 141.3 | 279.0 539.0 418.8 84.7
CDOC (Carbone Organique Hydrophile) (ppb-C) 4853 7927 6 336 831 | 3225 12221 5628 2208
BP (Biopolymeres) (ppb-C) 368.0 689.0 4825 102.6 |317.0 18740 736.1 393.8
DON (Azote Organique dissous) (ppb-N) 51.0 117.0 75.1 17.8 | 46.0 158.0 72.0 29.4
N/C (ng/ng) 013 021 0.16 0.02 | 0.08 0.14 010  0.02
% Proteines (% des biopolymeéres) 40.0 64.0 46.8 6.3 25.0 43.0 31.0 5.1
HS (Substances Humiques) (ppb-C) 3148 4799 3875 461 | 1997 7623 3268 1418
Norg (dans les substances humiques) 142.0 258.0 179.1 31.7 | 82.0 379.0 147.3 75.6
N/C (dans les substances humiques) 0.040 0.050 0.045 0.005 | 0.040 0.050 0.043  0.005
Aromaticité (SUVA-HS ; (L/(mg*m))) 3.88  4.40 410 016 | 3.64 447 394 023
Masse molaire moyenne (g/mol) 618.0 737.0 677.5 38.6 |638.0 834.0 693.0 49.2
BB (building blocks) (ppb-C) 680.0 1337.0 1036.8 157.8 |541.0 1551.0 909.3 242.1
LMWhn (neutres de faible masse molaire) (ppb-C) 645.0 1101.0 914.6 161.1 [351.0 1143.0 692.6 194.2
LMWa (acides de faible masse molaire) (ppb-C) 0.7 76.0 27.1 20.0 2.0 52.0 21.9 15.7
IC (inorganic colloids) (SAC ; (m™)) 0.030 0.707 0.181 0.202 | 0.140 1.930 0.438 0.501
SUVA (SAC/DOC; (L/mg*m)) 3.230 4.090 3.478 0.221 | 2.820 3.620 3.155 0.227

cs5 (69)

Variable Min Max Moy  E.Type | Min Max Moy  E.Type
COD (Carbone Organique Dissous) (ppb-C) 5094 11918 6899 1801 |5819 7893 7111 851
HOC (Carbone Organique Hydrophobe) (ppb-C) 0.7 1133.0 181.2 309.5 | 156.0 270.0 194.2 46.5
CDOC (Carbone Organique Hydrophile) (ppb-C) 5092 11918 6718 1850 | 5655 7623 6917 833
BP (Biopolymeres) (ppb-C) 294.0 1554.0 695.3 353.6 | 171.0 326.0 286.0 64.8
DON (Azote Organique dissous) (ppb-N) 29.0 148.0 66.8 28.2 | 30.0 55.0 43.8 9.6
N/C (ug/ug) 0.07 0.15 0.10 0.02 0.13 0.17 0.15 0.02
% Proteines (% des biopolymeéres) 20.0 44.0 30.5 5.7 38.0 52.0 46.4 6.1
HS (Substances Humiques) (ppb-C) 3019 7729 3978 1299 | 3871 5339 4732 597
Norg (dans les substances humiques) 91.0 293.0 129.9 529 |166.0 251.0 221.8 35.7
N/C (dans les substances humiques) 0.030 0.040 0.032 0.004 | 0.040 0.050 0.048 0.004
Aromaticité (SUVA-HS ; (L/(mg*m))) 3.53 4.45 3.88 0.23 | 3.96 4.37 4.13 0.16
Masse molaire moyenne (g/mol) 606.0 771.0 666.5 435 | 702.0 748.0 724.2 17.5
BB (building blocks) (ppb-C) 853.0 1481.0 11047 157.9 |852.0 1217.0 1050.4 136.7
LMWhn (neutres de faible masse molaire) (ppb-C) 683.0 1115.0 880.2 121.8 |716.0 861.0 807.2 63.6
LMWa (acides de faible masse molaire) (ppb-C) 39.0 91.0 59.5 15.5 | 31.0 51.0 40.2 7.9
IC (inorganic colloids) (SAC ; (m™)) 0.100 3.320 0622 0.867 | 0720 0.860 0.796 0.055
SUVA (SAC/DOC; (L/mg*m)) 2.890 4.500 3.531 0.396 | 3.390 3.800 3.608 0.159
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C2 ENO o C2 EN1 +oc C2 ENA4 woc C2ENS oc

LMWa

LMWa 0% LMWa 0%

0%

3%

0%

Total 8 143

Total 4 853 Total 6 829

C2 EN6 Hoc WMWa  ~5 ENT Hoc C2 ENS8 +oc C2 EN9 woc

LMWa 1% 1% 1% LMWa 1% LMWa 0%
0% ° 0%

Total 6 743 Total 6 156

Total 6 578

C2 EN10 Hoc C2EN11 HoC iMwa 2 EN12 C2 EN13 Hoc C2 EB sf woc

1% LMWa 0%
0%

LMWa
0%

Total 6 020 Total 6 292

Total 5 996

Composition du carbone organique dissous hydrophile (CDOC) pour la campagne C2. HS : substances humiques ; BP : biopolymeéres ; LMWa : faible poids moléculaires (acide) ;
LMWn : faible poids moléculaires (neutre) ; HOC : carbone hydrophobe. Le total du COD est exprimé en ppm.
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LMWa

C4 ENO HOC C4 EN1 LMW\A;H C4 EN4 LI\:(yWa C4 ENS

LMWa 2%

Total 12 500 Total 6 800 Total 5 954

C4 EN7 C4 ENS C4 EN9S

LMWa LMWa LMWa

Total 5 848 Total 5 945 Total 5 869

®

wwa C4 EN1O C4 EN11 C4 EN13 C4 EB sf
° LMWa

LMWa LMWa
0% 1%

Total 4 611

]

Composition du carbone organique dissous hydrophile (CDOC) pour la campagne C4. HS : substances humiques ; BP : biopolyméres ; LMWa : faible poids moléculaires (acide) ;
LMWnh : faible poids moléculaires (neutre) ; HOC : carbone hydrophobe. Le total du COD est exprimé en ppm.
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C5 ENO Hoc

LMWa 0%

Total 11 918

M C5ENG6 roc

0%

Total 6 491

LMWa C5 ENIO HOC

1% 0%

Total 5 094

C5 EN1 Hoc

LMWa 0%

LMWa cs EN7 HOC
2%

1%

it €5 EN11 yioc

Total 5 780

C5EN4 .oc

4%

Total6 666

C5 ENS8 +oc

LMWa 0%
1%

Total 6 188

C5 EN12 HOC
LMWa 29
0%

Total 8 785

WMWa €5 ENS jj0c

3%

M. €5 EN9 roc

0%

“‘;‘y‘:’a C5 EN13 oc C5 EB sf

1% LMWa

Total 5 945 Total 6 307

Composition du carbone organique dissous hydrophile (CDOC) pour la campagne C5. HS : substances humiques ; BP : biopolyméres ; LMWa : faible poids moléculaires (acide) ;
LMWh : faible poids moléculaires (neutre) ; HOC : carbone hydrophobe. Le total du COD est exprimé en ppm.

290



Annexes

Total 6 481

voc  C6EN9 ,,

4%

Total 7 445

Hoo  C6ENG |,

4%

Total 7 380

C6 EN10 +oc

3%
3%

Total 5 656

C6 EB sf +oc ,

LMWa 3% a9
0%

Composition du carbone organique dissous hydrophile (CDOC) pour la campagne C6. HS : substances humiques ; BP : biopolymeéres ; LMWa : faible poids moléculaires (acide) ;
LMWnh : faible poids moléculaires (neutre) ; HOC : carbone hydrophobe. Le total du COD est exprimé en ppm.
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Abondance de chaque composé dans le flux de matiére lors la campagne C1.

6%

® Diuron ® MESA =%

m Alachlore ESA » MOXA
B Metazachlore ESA = Glyphosate

®SMOC © AMPA
Rennes

2% 1%8%

%

5%
4%

1%_ 3% 5%

A Site non échantillonné

Usine Ferel

A A Ssite échantillonné
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Lors de la campagne C1 (Début étiage - Erreur! Source du renvoi introuvable.), le passage de
"agglomération rennaise induit une modification majeure du profil de l'eau vis-a-vis des
micropolluants. L’AMPA représente désormais 85 % de la contamination, pour 47 % en amont de
Rennes. Plus loin sur le cours d’eau, lorsque la Vilaine rencontre I'Oust, le profil des deux cours d’eau
met en exergue leurs grande disparités. En effet, la composition du cocktail de micropolluants dans la
Vilaine reste dominée par I'’AMPA (61 %), puis par le MESA (20 %) et le MOXA (9 %) ; tandis que la
composition de I'Oust est pour moitié due au MESA (48 %), puis par 'alachlore ESA (16 %) et I’AMPA
qui représente seulement 15 % de la matiére. La conséquence du mélange est observée a 'usine de
potabilisation : une ressource aux contaminations mixtes, avec 'AMPA et le MESA en quantités
équivalentes, suivis d’'un mélange de sous-produits de chloroacétamides et d’'un herbicide sous

forme moléculaire (métolachlore).

La situation observée en C2 (Etiage - Erreur ! Source du renvoi introuvable.) est caractérisée par une
répondérance encore supérieure de I’AMPA jusqu’a la confluence avec I'Oust, associée a la présence
du glyphosate dans la Vilaine, le Meu et la Seiche. L'Oust conserve son profil majoritairement
composé de métabolites de chloroacétamides, mais voit lui aussi la part de I’AMPA augmenter. Dans
la ressource a potabiliser, 'AMPA est désormais le principal contaminant a éliminer avec environ la
moitié du flux de matiére, contre 25 % pour le MESA. Pour C3 campagne hivernale, suivant une
période froide et séche (janvier 2017 - Erreur ! Source du renvoi introuvable.), une situation assez
similaire a C2 est observée, de prépondérance de 'AMPA dans le flux de micropolluants, avec

cependant I'absence du glyphosate (hors Seiche).

La campagne C4, ayant eu lieu au printemps 2017 (Erreur ! Source du renvoi introuvable.) dans la
ériode d’application des herbicides permet d’observer une répartition hétérogene des flux de
micropolluants. Si I'amont du bassin versant reste en grande partie soumis a des pressions de 'AMPA
et du glyphosate, le métazachlore ESA prend une part importante du flux de polluants dés la
confluence avec la Seiche, pour atteindre un pic dans I'Oust (47 %), ou il abonde plus que le MESA
(21 %) pourtant le chloroacétamide le plus présent jusqu’ici. AMPA devient une contamination
secondaire deés lors que le fleuve traverse les territoires tres agricoles de I’aval du bassin versant, et
ne représente plus que 19 % de la pollution a traiter a I'usine de Férel. Cette campagne est donc
caractérisée par une pollution aux sous-produits de chloroacétamides accrue, impliquant une

nécessaire adaptation des traitements de potabilisation.

La campagne C5 (novembre 2017) est caractérisée par I'abondance maximale de ’AMPA dans le flux
de polluants dans toutes les parties du BV, y compris en amont de Rennes (Erreur ! Source du renvoi

ntrouvable.). Il représente au minimum 42 % de la matiére dans I'Oust et au maximum 88 % dans la
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Seiche. Il faut signaler I'absence du MTZ ESA jusqu’a Redon et la faible abondance du MESA y compris

dans le cours d’eau le plus propice a sa présence jusqu’ici : I'Oust.

Le glyphosate et 'AMPA n’ont pas été détectés lors de la campagne C6 (janvier 2018) réalisée en fin
de période de crue (Erreur ! Source du renvoi introuvable.). L’hypothése de leur probable dilution
ans les grands volumes charriés par la Vilaine et I'Oust, combinée a de relativement faibles
concentrations attendues en cette période (voir campagne C3 méme période I'année précédente ;
Erreur ! Source du renvoi introuvable.) a déja été abordée pour expliquer cette absence. En
onséquence les flux présentés ne proposent que les chloroacétamides et le diuron. Ce dernier est
d’ailleurs absent des flux (non détecté). Le métazachlore ESA et le MESA sont les composés les plus
abondants. Dans la partie amont du bassin versant le MTZ ESA est majoritaire, tandis que le MESA
devient majoritaire a partir de I'Oust. L'une des explications a ce phénomene est a rechercher dans
les usages de ces deux herbicides : la métazachlore est utilisé sur les cruciféres, navets, tournesols et
divers légumes, tandis que le métolachlore est utilisé principalement sur le Mais et certaines céréales
(Syngenta, 2019) ; il a cependant aussi des usages dans la culture de la betterave, du tournesol, du
soja, et des légumineuses potageéres séches (lentilles, pois...) (Draaf, 2016). Si les données concernant
les cultures légumiéres sont peu explicites (voir Occupation « agricole »), il est tout de méme
possible de comparer les surfaces en cultures céréalieéres de I'amont et de 'aval du bassin versant,
ainsi que les surfaces non cultivées (assimilées dans le classement des données Corine Land Cover au
fourrage/paturage des bétes). Les surfaces céréaliéres atteignent un maximum dans le bassin versant
de I'Oust (= 59 % de la surface — = 1 310 km?), et les sols en paturage ne représentent que 35 % de la
surface agricole, alors qu’ils représentent 40 a 50 % de la surface agricole drainée par la Vilaine dans

le BV amont.
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Abondance de chaque composé dans le flux de matiére lors la campagne C2.

2% 4% 5% a5
® Diuron ® MESA 2% 395 1% 3%
5%

m Alachlore ESA » MOXA
B Metazachlore ESA = Glyphosate

® SMOC © AMPA
Rennes

2% 1%
4%
1%

A Site non échantillonné

Usine Férel

A Ssite échantillonné
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Abondance de chaque composé dans le flux de matiére lors la campagne C3.

4% 9% 3%

® Diuron m MESA
m Alachlore ESA » MOXA
B Metazachlore ESA = Glyphosate

A

Rennes

= SMOC = AMPA

5%
5% 3%

A Site non échantillonné

Usine Férel

A Ssite échantillonné
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Abondance de chaque composé dans le flux de matiére lors la campagne C4.

® Diuron » MESA 4%

m Alachlore ESA » MOXA

4%

B Metazachlore ESA = Glyphosate

® SMOC © AMPA
Rennes

2%_ 2%
4% 1%
7%

2%

4%

4%
A Site non échantillonné

Usine Férel

A Ssite échantillonné
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Abondance de chaque composé dans le flux de matiere lors la campagne C5.

5%

4%

® Diuron » MESA 8% 11%
5% 3%
m Alachlore ESA » MOXA 3%

B Metazachlore ESA = Glyphosate
B SMOC © AMPA

»

Rennes

3%_ 2%
8% a9

3%

A Site non échantillonné

Usine Férel

A Ssite échantillonné
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Abondance de chaque composé dans le flux de matiére lors la campagne C6.

¥ Diuron » MESA
m Alachlore ESA » MOXA
B Metazachlore ESA = Glyphosate

® SMOC “ AMPA
Rennes

Seiche

Isac

A Site non échantillonné

Usine Férel

A Ssite échantillonné
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ANNEXE X.  Matrice de corrélation micropolluants - fractions de

la matiere organique

Un troisitme matrice de corrélation de Spearman a été établie pour les 43 échantillons des
campagnes C2, C4, C5 et C6. Cette matrice est réalisée avec les concentrations et herbicides et

métabolites et les paramétres relatifs a la composition de la matiere organique.

L’AMPA, le SUVA/HS et la masse molaire moyenne sont négativement corrélés, tandis que ’AMPA et
les buildings blocks (composés de petite taille 300 — 500 g/mol) sont positivement corrélés. Ceci
permet d’avancer I'hypothése d’un transport commun entre ’AMPA et la matiere organique de
petite taille, issues de matiéres en décomposition avancée ou de la matiere organique présente dans

les eaux résiduaires.

Matrice de corrélation de Spearman entre les fractions de la matiére organique et les herbicides et sous-produits.

cob -0,56

HOC (CO hydrophobe) 0,34

CDOC (CO hydrophile) -0,58

BP (biopolyméres) -0,36 0,45

DON (azote organique dissous) 0,46

N/C (BP) 0,36 0,33

% Protéines (dans biopolymeres) 0,38 0,32

HS (substances humiques) -0,65

N, (dans substances humiques) -0,37 0,47 0,50

N/C (HS) (dans substances humiques) 0,44 0,56
SUVA-HS -0,43 0,69 0,33 0,45 -0,35
Masse molaire (Mn) 0,44 0,48 -0,43
BB (building blocks) -0,59 -0,33 0,33
LMWn (neutres faibles masse molaire) -0,54

LMWa (acides faibles masse molaire) -0,33 -0,60

IC (SAC) (colloides inorganiques) 0,48 -0,49
SUVA (SAC/DOC) -0,37

Note : dans le but de simplifier la lecture, seules les corrélations avec une p-value < 0,05 ont été reportées.
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ANNEXE XI. ACP campagne par campagne

Les figures suivantes représentent les ACP réalisées campagnes par campagne. Tout d’abord en C1, la
projection proposée représente 53,24 % de la variance totale, dont 30,90 % pour la CP1, qui présente
des loadings positifs forts avec NOs;, ALA-ESA, MTZ-ESA, MESA ; et des loadings négatifs forts avec
fDOM, Cond, NH,4, COD, PO,, et AMPA. Logiquement ces variables sont projetées en deux groupes
opposés sur I'axe CP1. La CP2 représente 22,34 % de la variance totale, les loadings positifs forts sont
attribués au pH, 0,%, Tw, Q, COD; tandis que les loadings négatifs forts sont apportés par Pt, GLY, et

PO,. Durant cette campagne C1, I’ACP permet

Lors de C2, CP1 exprime 37,49 % de la variance, avec loadings positifs forts de fDOM, Cond, NK, COD,
COT, Norg, Pt, et AMPA; les loadings négatifs forts sont apportés par le MTZ-ESA, et le MESA. La CP2
exprime 21,49 % de la variance, présente des loadings positifs forts avec fDOM, NH,, NO3, PO,, GLY,
et AMPA,; et les loadings négatifs forts 02%, Turb, No,, et MES.
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C1 (axes CP1 et CP2: 53,24 %)
1

pH 1,1 11,3
02% 1,3 12,0
073 Tw 0,3 8,8
fDOM 6,3 0,0
05 Cond 7,9 0,6
Turb 0,5 0,4
- Q 0,0 9,1
- NH4 6,3 0,0
E NK 0,7 1,2
§ o coD 4,5 6,4
& coT 7,0 2,7
-0.25 e NK ® Norg o MTZ-HSA Norg 2,4 1,1
MES 0,5 1,2
s ALA‘ESA: NO3 10,7 0,5
MESA PO4 8,3 6,5
Pt 2,9 10,9
075 DIU 4,6 2,6
ALA-ESA 9,3 3,5
4 MTZ-ESA 7,0 1,4
-1 -0.75 0.5 -0.25 0 0.25 0.5 0.75 1 SMOC 1,0 4,8
CP1 (30,90 %) MESA 87 48
MOXA 0,5 0,1
GLY 0,0 9,8
AMPA 8,2 0,2

Analyse en composantes principales pour la campagne C1, et contribution des variables a la construction des axes.
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CP2 (21,49 %)

C2 (axes CP1 et CP2 : 58,98 %)

-0.75

-0.5 -0.25 0 0.25

CP1 (37,49 %)

0.5

0.75

pH 1,3 0,1
02% 1,2 9,6
Tw 1,3 1,1
fDOM 7,5 5,4
Cond 5,3 0,3
Turb 1,1 8,5
Q 0,3 2,7
NH4 1,4 14,6
NK 7,1 2,6
COoD 9,8 0,2
coTt 8,9 2,3
Norg 5,8 5,1
MES 3,7 8,9
NO3 1,3 10,8
PO4 4,2 9,3
Pt 9,6 0,1
DIU 0,1 2,9
ALA-ESA 4,2 2,8
MTZ-ESA 6,0 0,1
SMOC 4,0 0,1
MESA 7,0 1,0
MOXA 0,7 0,4
GLY 2,1 6,0
AMPA 6,0 5,0

Analyse en composantes principales pour la campagne C2, et contribution des variables a la construction des axes.
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Lors de C3, les CP représentent 53,24 % de la variance totale. La CP1 explique 33,93 % de la variance,
avec des loadings positifs forts pour Cond, NK, Pt, DIU and AMPA; et des loadings négatifs forts avec
ALA-ESA, MOXA, and MESA. La CP2 compte pour 22,55 % de la variance, les loadings positifs forts
sont le pH, 02%, Q, fDOM, et PO,; loadings négatifs forts NH,;, NK, COT, et NOs.

Durant C4, CP1 représente 45,01 % de la variance totale, avec des loadings positifs pour fDOM, Turb,
NH4, NK, COD, COT, Noy, MES, Pt, GLY; et des loadings négatifs pour Tw, Q. La CP2 représente
18,92 % de la variance avec des loadings positifs pour ALA-ESA, MESA, MOXA; et des loadings
négatifs forts pour Cond, PO,, et AMPA.

Pour C5, la station d’échantillonnage ENO (source Vilaine) n’est pas pris en compte dans I’ACP, car il
représentait a lui seul 84 % de la variance expliquée, et donc faussait toute interprétation. En
comparaison des autres stations lors de C5, la station ENO est caractérisée par une conductivité et un
pH faibles d’une part; et d’autre part des parameétres nettement plus élevés : turbidité, MES, NK,
NH,4, COT, COD, Ngg, Pt, MESA et GLY. Le jeu de données ainsi modifié permet une analyse plus
précise des variations dans la qualité de I'eau. La CP1 représente 33,50 % de la variance totale, avec
des loadings positifs pour fDOM, Turb, NK, COT, COD, N, MES, et NOs; sans forts loadings négatifs.
La CP2 représente 22,04 % de la variance, avec de forts loadings positifs pour Cond, NH,, PO,, Pt, DIU,
AMPA; et un loading négatif fort pour ALA-ESA.
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CP2 (22,55 %)

C3 (axes CP1 et CP2 : 56,48 %)

-0.75

MTZ-ESA e

-0.5 -0.25 0 0.25
CP1 (33,93 %)

0.5

0.75

pH 0,8 9,6
02% 2,7 13,9
Tw 3,1 3,1
fDOM 0,1 6,2
Cond 10,7 0,7
Turb 2,3 1,4
Q 0,0 10,9
NH4 3,0 51
NK 6,5 6,0
CoD 0,7 2,7
COoT 4,1 6,5
Norg 4,7 3,4
MES 3,3 3,5
NO3 2,8 5,4
PO4 3,6 8,5
Pt 8,1 1,0
DIU 7,0 2,5
ALA-ESA 9,1 0,9
MTZ-ESA 0,8 1,7
MESA 9,3 1,6
MOXA 7,4 2,8
GLY 2,0 1,1
AMPA 8,0 1,6

Analyse en composantes principales pour la campagne C3, et contribution des variables a la construction des axes.

305



Annexes

CP2 (18,92 %)

0.75

0.5

0.25

o

o
N
wv

-0.5

-0.75

(1]
MTZ-ESA

C4 (axes CP1 et CP2 : 63,93 %)

-0.75

-0.5

-0.25 0 0.25 0.5 0.75 1
CP1 (45,01 %)

Analyse en composantes principales pour la campagne C4, et contribution des variables a la construction des axes.
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pH
02%
Tw
fDOM
Cond
Turb
Q

NH4
NK
COoD
coT
Norg
MES
NO3
PO4
Pt

DIU
ALA-ESA
MTZ-ESA
SMOC
MESA
MOXA
GLY
AMPA

0,4
1,1
8,2
3,2
0,3
7,3
5,0
4,2
8,7
5,9
7,9
7,8
7,1
4,2
2,8
7,8
1,6
0,5
3,8
2,2
1,4
0,1
8,4
0,0

5,2
0,2
0,0
0,5
17,3
2,1
0,0
1,8
0,2
2,5
1,6
1,2
2,2
5,1
5,6
0,2
1,6
18,0
5,1
0,7
13,2
5,7
1,2
8,7




Annexes

C5 (axes CP1 et CP2: 67,17 %)

1
pH 3,7 0,5

0.75
02% 0,0 7,8
Tw 1,0 8,2
05 fDOM 0,0 18,7
Cond 4,0 1,3
025 Turb 7,9 0,0
< Q 1,9 6,8
] NH4 0,1 14,7

s 0
E NK 7,7 0,5
g COD 6,9 0,9
-0.25 coTt 7,9 0,0
Norg 7,9 0,0
05 MES 7,9 0,0
NO3 5,1 54
PO4 1,8 7,8
075 Pt 6,7 1,2
DIU 0,8 16,7
1 ALA-ESA 2,4 6,5
-1 -0.75 0.5 -0.25 0 0.25 0.5 0.75 1 MTZ-ESA 1,0 0.6

CP1 (51,84 %)

MESA 7,5 0,4
MOXA 7,8 0,4
GLY 7,6 0,1
AMPA 2,3 1,2

Analyse en composantes principales pour la campagne C5, et contribution des variables a la construction des axes.
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ANNEXE XII. Flux d’AMPA dans la station d’épuration de Betton et

détail des volumes entrant/sortant
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Bilan des volumes et flux entrants dans les filieres biologiques et membranaires lors des campagnes U1 a U4.

BIO S BIO M SM BIO SBIO M SM BIO SBIO M SM BIO SBIO M SM
Ventrée (M) 2519 1064 1920 1052 7695 1709 4088 1775
Ventrée total (M) 3583 2972 9404 5863
Flux_ moyen entrant AMPA |, o¢ 11,81 47,31 18,62 14,35 3,35 12,23 2,07
(g/i) par filiere
Flux moyen entrant total

) 28,79 65,93 17,70 14,30

AMPA (g/ij)
Vedhaure (M) 2161 1402 1783 1241 5195 1655 4465 1740
Verhaure total (m®) 3563 3024 6850 6205
Flux moyen sortant AMPA 8.02 291 7.71 5.77 9.23 3.70 508 2.59
(g/j) par filiere
Flux moyen sortant total 10.93 13.48 12.94 5.82

AMPA (g/j)

309




Annexes

ANNEXE XIII. Validation des résultats en analyse LC-MS/MS

(chloroacétamides) et LC Fluo (glyphosate/AMPA)

Analyse du Glyphosate et de ’AMPA : validation des résultats

La validation des résultats débute par le contréle des conditions d’analyses, c’est-a-dire :

premierement par la vérification des blancs qui ne doivent pas dépasser 50% des limites de
quantification (en signal)

puis par le tracage d’une nouvelle droite de calibration a partir d’au moins 4 points de
gamme, dont la linéarité de la réponse soit acceptable (le coefficient de détermination doit
étre au moins égal a 0,95)

puis par la quantification point par point, de la nouvelle droite de calibration avec la droite
issue de I'analyse précédente. L'écart mesuré doit étre comprit entre £+ 20 % de la valeur
cible pour chaque point de gamme.

puis par la vérification du rapport signal/bruit, qui doit étre supérieur ou égal a 5 pour la
limite de quantification. Le suivi de LQ est formalisé par une carte de controle.

enfin par la vérification le point de contréle externe a 0,50 pg/L. Cette mesure est reportée

dans une carte de controle.

Puis une fois les conditions d’analyse contrélées la quantification des analytes s’effectue par :

étalonnage externe si I'ajout est quantifié a £+20% de la valeur cible (0,50 pg/L soit un
intervalle acceptable de I'ajout entre 0,4 et 0,6 pg/L)

par ajout dosé, si I'ajout dosé est quantifié avec un écart entre 20 et 50% a sa valeur cible
(soit un intervalle acceptable de I'ajout entre 0,25 et 0,4 pg/L et entre 0,6 et 0,75 pg/L). Dans
le cas ol la concentration de I'ajout se situe entre 0,25 et 0,4 ug/L le seuil de quantification

est relevé de 0,05 a 0,1 pg/L.

Si I'ajout dosé est quantifié avec un écart supérieur a 50 %, |'analyse est invalidée puis répétée si

possible (depuis un nouvel échantillon prit dans le flacon).
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Analyse LC-MS/MS des chloroacétamides : validation des résultats

La validation du résultat comprend plusieurs aspects :

- La vérification des surfaces du traceur d’injection et des standards internes; la valeur du
recouvrement doit étre comprise entre *+ 50 % pour les traceurs Fénuron, Isoproturon Ds,
Méthoprotryne, Prétilachlore, Triadimenol. La valeur du recouvrement doit étre comprise
entre — 70 % (suppression du signal) et +70 % (exaltation du signal) pour les standards

internes 3-chloroaniline D, Alachlore *C, Métazachlore D, et Métolachlore Dg

- Le coefficient de détermination des courbes de calibrage doit étre supérieur a 0,98 pour

chaque composé

- Vérification du point de gamme correspondant a la limite de quantification. La quantification
du point de gamme correspondant a la LQ ne doit pas s’écarter de plus de £ 50 % de la valeur

théorique.

- Le blanc ne doit pas dépasser 50 % en signal de la limite de quantification.

- Si I'ajout retrouvé dans I'échantillon a un écart inférieur a 50 % par rapport a l'ajout

théorique (ajout entre 0,045 et 0,135 pg/L), la quantification se fait par ajouts dosés.

- Si l'ajout retrouvé dans I'échantillon a un écart entre 50 et 80 % par rapport a l'ajout
théorique :
o ajout entre 0,018 et 0,045, la quantification se fait par ajouts dosés et le seuil de
détection est multiplié par 2

o ajout entre 0,135 et 0,172 pg/L, il faut voir au cas par cas

- SiI"écart est supérieur a 80 % (ajout supérieur a 0,172 et inférieur a 0,018), le résultat ne

peut étre validé. Si possible I'échantillon est de nouveau analysé.
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ANNEXE XIV. Essais inter laboratoires pour I'analyse des sous-produits de chloroacétamides

Eaux douces

extraction  sur
phase solide et

Métabolites ESA et |08/11/2017 | 03_6137 | non enregistré | Alachlore OSA (ei) : non accrédité Méthode interne ESS_ANA_PT_275 dosage/LCMSMS ug/L 0,326 | 30% 0,366 0,41
OXA
(sur eau filtrée)
extraction  sur
Eaux douces i hase solide et
i
Métabolites ESA et | 08/11/2017 | 03_6137 | non enregistré | Métazachlore ESA (ei) : non accrédité | Méthode interne ESS_ANA_PT_275 ZOSage/LCMSMS ug/L 0,241 | 30% | 0,308 0,92
OXA
(sur eau filtrée)
extraction  sur
Eaux douces i hase solide et
i
Métabolites ESA et | 08/11/2017 | 03_6137 | non enregistré | Métazachlore OSA (ei) : non accrédité | Méthode interne ESS_ANA_PT_275 ZOSage/LCMSMS ug/L 0,246 | 30% | 0,133 -1,53
OXA
(sur eau filtrée)
extraction  sur
Eaux douces i hase solide et
i
Métabolites ESA et | 08/11/2017 | 03_6137 | non enregistré | Métolachlore ESA (ei) : non accrédité | Méthode interne ESS_ANA_PT_275 ZOSage/LCMSMS ug/L 0,195| 30% | 0,173 -0,37
OXA
(sur eau filtrée)
extraction  sur
Eaux douces i hase solide et
i
Métabolites ESA et | 08/11/2017 | 03_6137 | non enregistré | Métolachlore OSA (ei) : non accrédité | Méthode interne ESS_ANA_PT_275 ZOSage/LCMSMS ug/L 0,181 | 30% | 0,156 | -0,45
OXA
(sur eau filtrée)
extraction  sur
Eau superficielle Lo 3 . phase solide et 1
04/03/2018 | 4-6137 | 18.1944.1 ALACHLOR OXA : non accrédité Méthode interne ESS_ANA_PT_275 pg.l 0,098 | 31% 0,114 0,54

Métabolites ESA OXA

dosage/LCMSMS
(sur eau filtrée)
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Eau superficielle

extraction  sur
phase solide et

j i 04/03/2018 | 4-6137 | 18.1944.1 METAZACHLOR ESA : non accrédité | Méthode interne ESS_ANA_PT_275 pg.l'1 0,215 30% 2,20
Métabolites ESA OXA dosage/LCMSMS
(sur eau filtrée)
extraction  sur
Eau superficielle S 3 . phase solide et 4
, . 04/03/2018 | 4-6137 | 18.1944.1 METAZACHLOR OXA : non accrédité | Méthode interne ESS_ANA_PT_275 ug.l 0,158 30% 0,223 1,37
Métabolites ESA OXA dosage/LCMSMS
(sur eau filtrée)
extraction  sur
Eau superficielle e 3 . phase solide et 4
) ) 04/03/2018 | 4-6137 | 18.1944.1 METOLACHLOR ESA : non accrédité | Méthode interne ESS_ANA_PT_275 pg.l 0,093 30% 0,103 | 0,36
Métabolites ESA OXA dosage/LCMSMS
(sur eau filtrée)
extraction  sur
Eau superficielle e 3 . phase solide et 4
04/03/2018 | 4-6137 | 18.1944.1 METOLACHLOR OXA : non accrédité | Méthode interne ESS_ANA_PT_275 ug.l 0,078 | 31% 0,075 | -0,13

Métabolites ESA OXA

dosage/LCMSMS
(sur eau filtrée)
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ANNEXE XV. Rapport CRMPO ozonation

SCAN

d CRMP

UNITE MIXTE DE SERVICE

Rapport d'analyse

Analyses du MESA

Analyses et interprétations : Philippe JEHAN

Rédaction : Philippe JEHAN
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Présentation du probléme

Apreés des discussions téléphoniques et réunions entre Nicolas Le Yondre Directeur du
CRMPO, Philippe Jéhan Responsable du Service de Spectrométrie de Masse et Monsieur
Alexandre Grandcoin du LERES, il a été décidé de réaliser I'analyse par spectrométrie de masse
d'un échantillon référencé MESA afin de rechercher des métabolites aprés ozonation. Le choix
du mode d'analyse étant fixé par le déroulement de processus analytique lui-méme.

Analyses

1. Instrument utilisé

L'échantillon a été analysé sur linstrument le plus sensible et performant un spectrometre de
type Orbitrap le Q-Exactive de la société Thermo Fisher Scientific. I| permet une mesure de
masse avec une précision de l'ordre du ppm (< 2 ppm) et la fragmentation d'ion, en fonction de
leurs caractéristiques physiques. Le mode d'ionisation utilisé est 'Electrospray (ESI) positif dont
le principe réside en la création d'especes positives par cationisation des molécules présentes
dans un solvant « porteur ». Les éléments cationisants sont par ex. H', Na*, K" ou NH4" et se
trouvent de maniére « naturelle » dans les solvants (H"), les verres borosilicates (Na”) ou
I'échantillon (NaCl, N@2S0s,...). Des enregistrements ont également été effectués en mode
négatif ol les espéces observées sont généralement obtenues par arrachement d'un hydrogene
pour conduire a la formation d'ions de type [M-HT.

2. Préparation des solutions

Une quantité de l'ordre de 10 ng de I'échantillon référencé MESA a été mise en solution dans
H;0. Les enregistrements ont été obtenus selon une technique d'infusion directe de la solution.

3. Calibration de l'instrument

L'instrument a été calibré sur une gamme de masse 75-1125. La calibration est réalisée par
infusion d'une solution de référence, dont les pics caractéristiques sont connus.

4. Analyses par spectrométrie de masse en infusion directe

Une étude a été réalisée en modes positif et négatif mais seuls les spectres enregistrés dans
ce mode ont conduit a des spectres exploitables montrant la présence majoritaire de I'ion [M-H]"
a m/z 328 (¢ Annexe 1). Toutes les analyses ont été effectuées par infusion directe de la
solution & un débit varient de 5 a 10 ul/min selon les échantillons et dans des paramétres
instrumentaux optimisés sur I'échantillon MESA pur fourni.

La précision de mesure de linstrument permet d'établir sans ambiguité, les formules brutes
respectives des différentes espéces présentes.
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Chronologie des tests réalisés

1. Mise au point des conditions instrumentales permettant une validation du MESA

Les spectres les plus significatifs sont en annexes 1-4.
Annexe 1: Spectre MS de l'échantillon MESA en mode Electrospray négatif

Annexe 2 : Spectre MS de I'échantillon MESA en mode Electrospray négatif - Modélisation de
lion m/z 328

Annexe 3 : Spectre MSMS de I'ion m/z 328 en mode Electrospray négatif

Anmnexe 4: Comparaison des spectres MS du MESA en mode Electrospray négatif
Solvant 1. H,0 / 2. H,O-Tampon phosphate-Thiosulfate / 3. H,O-Tampon phosphate-Thiosulfate
tert-butanol

(o]
HO?‘S\)I\ J\/o
N ~

0

MESA
C15H23NO5S
m/z 329
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Afin de valider la structure du MESA une étude de fragmentation a été réalisée sur l'ion
m/z 328 [M-H] (cf. Annexes 3).

Les principaux ions fragments obtenus (avec une énergie de collision de 39 eV) pour I'ion
m/z 328 [M-H] sont indiqués dans le tableau 1 ci-dessous.

m/z | Ion | m/z mesuré | m/z théorique | Erreur (ppm) | Formule brute
328 [[M-H]| 328.1229 328.1224 2 CisH22NO5S
296 296.0967 296.0962 2 C1aH1sNO4S
256 256.0652 256.0649 1 C11H14aNO4S
206 206.1554 206.1550 2 C13H0NO
192 192.0341 192.0336 3 CeH10NO4S
174 174.1291 174.1288 2 CioHiN
158 158.0978 158.0975 2 CiiHiN
135* 135.0819 135.0815 (o} CsH110
121 120.9604 120.9601 2 CHOL5
80 79.9576 79.9574 3 035

77 76.9705 76.9703 3 CHO:5

Tableau 1 : Principaux fons fragments du spectre MSMS de lion (M- H] m/z 328

Les ions fragments les plus intenses sont indiqués en bleu.

* Considérant la formule brute du MESA la formule brute la plus cohérente pour lion
m/z 135 est trés surprenante (contamination de I'ion parent ?)

- Validation de I'observation du MESA en mode négatif & une concentration de l'ordre
de 10 pg/mL dans le milieu initialement proposé par Alexis Grandcoin (H.O-Tampon
Phosphate- Thiosulfate-tert-butanol).
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2. Tests sur des fractions aprés ozonation

Six échantillons fournis aprés des temps d'ozonation variables

18.2741.5 / 18.2741.6 / 3308.2 / 3308.6 / MESA (1 mg/mL 10°) / MESA (1 mg/mL 20)

Les spectres les plus significatifs sont en annexes 5 a 7.
Annexe 5 : Spectre MS de I'échantillon 182741.6 apres ozonation en mode Electrospray négatif
Annexe 6 : Spectre MS de I'échantillon 3308.2 aprés ozonation en mode Electrospray négatif

Annexe 7: Comparaison des spectres MS du MESA en mode Electrospray négatif
1. Avant ozonation / 2. Aprés ozonation 10° / 3. Aprés ozonation 20' dans un solvant H,O-
Thiosulfate

Les quatre premiers échantillons présentent des concentrations en MESA bien inférieures
aux conditions validées initialement (10 pg/mL). L'abandon du tampon phosphate n‘améliore pas
lionisation générale. Les spectres montrent majoritairement l'anion thiosulfate [HS:0s]" a
m/z 113 et des clusters d'ionisation.

- La partie décimale de la quasi-totalité des espéces observées est incompatible avec
des métabolites issus du MESA.

- Problématique : Présence du thiosulfate masquant les ions d'intérét et/ou
concentration en MESA trop faible (1pg/mL ou moins) par rapport au test initial
effectué & une concentration de 10 pg/mlL.

- Fourniture d'un échantillon « purifié » par SPE comme initialement demandé par
Nicolas Le Yondre lors de la réunion préliminaire.

3. Tests sur des fractions avant et aprés ozonation et SPE

3 Echantillons fournis :
4338.2 - MESA+Thiosulfate aprés SPE
4338.3 - MESA+Thiosulfate aprés ozonation 25' (6.50 g O3/m®) et SPE
4338.4 - MESA+Thiosulfate aprés ozonation 25° (3.08 g O3/m®) et SPE

NB: Les concentrations en ozone initialement annoncées soit respectivement 3.20 et 1.54
g O3/m® ont par la suite ét+é corrigées. Les concentrations réelles soit 6.50 et 3.08 g Os/m® ont
été corrigées dans ce second rapport.

L'analyse est réalisée en infusion directe en mode négatif par dilution au 1/5° de la solution
fournie dans un mélange H,O/CH;CN (60/40) (+ 0.01% acide formique).
4
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Les spectres les plus significatifs sont en annexes 8 a 11.
Annexe 8 : Spectre MS de I'échantillon 4338.2 apres SPE en mode Electrospray négatif

Annexe 9 : Spectre MS de I'échantillon 4338.3 aprés ozonation 25 (6.50 g Os/m®) et SPE en
mode Electrospray négatif

Annexe 10 : Spectre MS de I'échantillon 4338.4 aprés ozonation 25' (3.08 g Os/m®) et SPE en
mode Electrospray négatif

Annexe 11: Comparaison des spectres MS du MESA en mode Electrospray négatif
1. Avant ozonation / 2. Aprés ozonation 25' (6.50 g O3/m®)/ 3. Aprés ozonation 25' (3.08 g Os/m>)

Le passage sur SPE améliore grandement la qualité des spectres MS. Elimination trés
importante du thiosulfate des clusters précédemment observés et contaminant la lisibilité
des spectres.

Dans un premier temps seuls les ions dont la partie décimale est cohérente avec celle du
MESA ont été retenus comme métabolites potentiels. Les formules brutes indiquées dans le
tableau page suivante sont générées en considérant d'une part la parité des ions observés et
d'autre part des ions de type [M-HT. Les formules brutes indiquées ici sont les plus cohérentes
et ont été établies en considérant les hypothéses suivantes :

Co-120/ ; Hoz40/ No5/ Qo-12/ So-2 / Nao2 / Ko-2

Les ions les plus intéressants correspondants a de potentiels métabolites du MESA sont indiqués
dans le tableau 2 page suivante.
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m/z [Formule brute| Masse exacte
111 CH;0,5 110.9758
121 C7H50. 121.0295
256 | C11HiNOsS 256.0649
270 | €11H12NOsS 270.0442
277 C14H»055 277.1843
293 Ci7Hz504 293.1758
296 | CiHi1sNOLS 296.0962
297 | CieH5055 297.1530
298 | C1H0NO,S 298.1119
300 | Cy3HisNO:S 300.0911
309 Ci7He505 309.1707
311 Ci7H;;055 311.1686
312 | C,HNOsS | 312.0911
314 | CiH0NO:S 314.1068
318 | Ci3H0NOsS 318.1017
325 | CiH»055 325.1843
326 | C1Hi1eNOS 326.0704
334 | Ci3H0NO/S 334.0966
336 | Ci1oHisNOsS 336.0759
339 Ci5H3; 055 339.1999
342 | C,HNOS | 342.1017
344 | C,;H.NOS 3441173
348 | CyHi1sNOsS 348.0759
350 | Ci3H0NOS 350.0915
356 | CisHisNO/S 356.0809
358 | CisH0oNO/S 358.0966
360 | CysHNO;S 360.1122
364 | C1HNO:S 364.1072
365 Ci3H1,0/5 365.0548

Tableau 2 : Liste de potentiels métabolites

Les ions les plus significatifs sont en rouge.
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4. Tests sur deux séries de fractions avant et apres ozonation et SPE

Afin de compléter ces derniers résultats une série d'échantillons traités avec une
concentration en ozone de 6.50 g/m> sur des temps d'ozonation de 10 & 70 minutes a été fournie.

5 Echantillons fournis (série 1) :
5632.1 - MESA Témoin aprés SPE
5632.2 - MESA aprés ozonation 10 (6.50 g 0s/m®) et SPE
5632.3 - MESA aprés ozonation 40°' (6.50 g O:/m°®) et SPE
5632.4 - MESA aprés ozonation 55' (6.50 g O./m®) et SPE
5632.5 - MESA aprés ozonation 70’ (6.50 g 0s/m®) et SPE

L'analyse est réalisée en infusion directe en mode négatif par dilution au 1/5° de la solution
fournie dans un mélange H.O/CH3CN (60/40) (+ 0.01% acide formique).

Les spectres les plus significatifs sont en annexes 12 a 17.

Annexe 12 : Spectre MS de I'échantillon 5632.1 Témoin MESA aprés SPE en mode Electrospray
négatif

Annexe 13 : Spectre MS de I'échantillon 5632.2 aprés ozonation 10' (6.50 g Os/m®) et SPE en
mode Electrospray négatif

Annexe 14 : Spectre MS de l'échantillon 5632.3 aprés ozonation 40' (6.50 g O3/m®) et SPE en
mode Electrospray négatif

Annexe 15 : Spectre MS de l'échantillon 5632.4 aprés ozonation 55' (6.50 g Os/m®) et SPE en
mode Electrospray négatif

Annexe 16 : Spectre MS de I'échantillon 56325 aprés ozonation 70' (6.50 g Os/m®) et SPE en
mode Electrospray négatif

Anmnexe 17: Comparaison des spectres MS du MESA en mode Electrospray négatif
1. Avant ozonation / 2. Aprés ozonation 10' (6.50 g Os/m*®) / 3. Aprés ozonation 40' (6.50 g
Os/m*) / 4. Aprés ozonation 55' (6.50 g Os/m>) / 5. Aprés ozonation 70' (6.50 g Os/m>)

La comparaison des différents spectres MS obtenus sur ces 5 fractions figure en annexe 17.
Dans tous les spectres I'ion [M-H]  du MESA est observé majoritairement & m/z 328. Des
différences notables sont toutefois observées dans les intensités relatives de divers ions pour
des temps d'ozonation de 55 et 70 minutes. Un étalement de la gamme 275-425 permet de
valider ces variations. Les ions dont la variation d'intensité relative avec le témoin sans ozonation
est notable sont indiqués dans le tableau 3 page suivante.
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m/z |Formule brute| m/z théorique

318 | C13H0NOS 318.1017

334 | C13H2NO/S 334.0966

342 | C15H0NO6S 342.1017

344 | Ci5HNO:S 3441173

348 | C13H1sNOsS 348.0759

350 | C13H20NO:S 350.0915

356 | CisH1sNO;S 356.0809

360 | Ci5HNO/S 360.1122

378 | C15HsNOsS 378.1228

Tableau 3 : Liste des métabolites les plus significatifs de la série 1

Les ions les plus significatifs sont en rouge.

Ce tableau nest pas une liste exhaustive des différents ions observés, il reprend seulement
les ions les plus significatifs de par leur intensité relative comparée a celle du MESA
C15H23NOsS observé sous forme [M-H]™ @ m/z 328. Les formules brutes proposées pour ces
ions, considérant qu'il s'agit d'especes de type [M-H]", sont en parfait accord avec les données
expérimentales et les propositions initiales figurant dans le tableau 2. Les ions m/z 342 et
m/z 356 (et dans une moindre mesure m/z 344 dont l'intensité relative diminue fortement entre
55 et 70 minutes) correspondent aux ions les plus intenses et semblent &tre les métabolites les
plus intéressants. Il est bon cependant de rappeler que les intensités observées ne sont que
relatives (au pic de base) et ne rendent nullement compte d'une quelconque quantification de ces
especes dans I'échantillon fourni. Afin de compléter ces différents résultats, une derniére série
d'échantillons traités avec une concentration en ozone nettement plus importante (21 g/m*) a été
fournie.

6 Echantillons fournis (série 2) :
5710.0 - MESA Témoin aprés SPE
5710.1 - MESA aprés ozonation 10' (21 g Os/m®) et SPE
5710.2 - MESA aprés ozonation 25' (21 g Os/m’) et SPE
5710.3 - MESA aprés ozonation 40’ (21 g Os/m®) et SPE
5710.4 - MESA aprés ozonation 55' (21 g Os/m°) et SPE
5710.5 - MESA aprés ozonation 70° (21 g Os/m®) et SPE
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L'analyse est réalisée en infusion directe en mode négatif par dilution au 1/5° de la solution
fournie dans un mélange H,O/CH3CN (60/40) (+ 0.01% acide formique)

Les spectres les plus significatifs sont en annexes 18 a 24.
Annexe 18 : Spectre MS de I'échantillon 5310.0 aprés SPE en mode Electrospray négatif

Annexe 19 : Spectre MS de I'échantillon 5310.1 aprés ozonation 10 (21 g Os/m®) et SPE en mode
Electrospray négatif

Annexe 20 : Spectre MS de I'échantillon 5310.2 aprés ozonation 25' (21 g O3/m®) et SPE en mode
Electrospray négatif

Annexe 21 : Spectre MS de |'échantillon 5310.3 aprés ozonation 40 (21 g Os/m?) et SPE en mode
Electrospray négatif

Annexe 22 : Spectre MS de I'échantillon 5310.4 aprés ozonation 55' (21 g Os/m®) et SPE en mode
Electrospray négatif

Annexe 23 : Spectre MS de I'échantillon 5310.5 aprés ozonation 70’ (21 g Os/m®) et SPE en mode
Electrospray négatif

Annexe 24: Comparcison des spectres MS du MESA en mode Electrospray négatif
1. Aprés ozonation 10' (21 g O3/m?) / 2. Aprés ozonation 25' (21 g O3/m®) / 3. Aprés ozonation 40’
(21 g Os/m*) / 4. Aprés ozonation 55' (21 g Os/m*) / 5. Aprés ozonation 70' (21 g O3/m?)

La comparaison des différents spectres MS obtenus sur les 5 fractions ayant subi des temps
d'ozonation différents figure en annexe 24. Il est intéressant de noter que I'échantillon témoin
Wa pas conduit @ un spectre satisfaisant comparé aux témoins des lots précédents. L'ion m/z 328
Nn'est observé que trés faiblement. La sensibilité du spectrométre n'est pas mise cause dans la
mesure ol une acquisition réalisée sur le témoin de la série précédente conduit d un spectre
comparable en courant ionique total et un profil des ions observés identique avec le spectre
initial. Concernant les fractions apres ozonation on constate pour des temps d'ozonation de 10 et
25 minutes des spectres assez semblables d ceux de la série précédente a savoir que l'ion [M-H]
du MESA est observé majoritairement d m/z 328. Un étalement de la gamme 275-425 permet
de valider les variations observées dans les intensités relatives des différents ions. On constate
pour les temps dozonation les plus longs (40, 55 et 70 minutes) une diminution notable du
courant ionique total allant de pair avec une diminution de Iintensité relative de I'ion m/z 328 :
I'ionisation de la solution est plus difficile. Les espéces m/z 97 [HO4S] et m/z 121 [C/H50,]
sont observées majoritairement. Des différences notables sont toutefois observées dans les
intensités relatives de divers ions pour des temps d'ozonation de 40, 55 et 70 minutes. Les ions
dont la variation d'intensité relative avec le témoin sans ozonation est notable sont indiqués dans
le tableau 4 page suivante.
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m/z |Formule brute| m/z théorique

334 | Cy13H0NO;S 334.0966

342 | C1sH20NOsS 342.1017

348 | C13H1sNO:S 348.0759

350 | C13H0NO:S 350.0915

356 | CisH1sNO;S 356.0809

364 | C13HisNOsS 364.0708

365 | Ci3Hi70105 365.0548

370 | Ci5H1NOsS 370.0602

380 | C13H1sNO10S 380.0657

Tableau 4 : Liste des métabolites les plus significatifs de la série 2

Les ions les plus significatifs sont en rouge.

Ce tableau nest pas une liste exhaustive des différents ions observés, il reprend seulement
les ions les plus significatifs de par leur intensité relative comparée a celle du MESA
C15H23NOsS observé sous forme [M-H]™ @ m/z 328. Les formules brutes proposées pour ces
ions, considérant qu'il s'agit d'especes de type [M-H]", sont en parfait accord avec les données
expérimentales et les propositions initiales figurant dans le tableau 2. Les ions m/z 342 et
m/z 356 (et dans une moindre mesure m/z 350 et m/z 365) correspondent aux ions les plus
intenses et semblent étre les métabolites les plus pertinents de cette seconde série. Il est bon
cependant de rappeler que les intensités observées ne sont que relatives (au pic de base) et ne
rendent nullement compte dune quelconque quantification de ces especes dans léchantillon
fourni. En tout état de cause les ions m/z 342, 344, 350, 356 sont les meilleurs candidats
métabolites du MESA.

Afin de valider la structure des 3 meilleurs métabolites a savoir m/z 342, m/z 350 et
m/z 356 une étude de fragmentation a été réalisée sur ces ions (¢ Annexes 25-27). L'ion
m/z 111 a également été analysé en MSMS. Une variation trés importante de son intensité
relative était en effet observée dans la série 1, cet ion pourrait également &tre considéré comme
un candidat supplémentaire.

Les principaux ions fragments obtenus (avec une énergie de collision de 39 eV) pour I'ion
m/z 342 [M-H] sont indiqués dans le tableau 5 page suivante.

10
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m/z Ion m/z mesuré | m/z théorique | Erreur (ppm) | Formule brute
342 [Mz-H] 342.1029 342.1017 4 Ci5H20NO6S
270 270.0448 270.0441 3 C11H12NOsS
262 [M.-SO;-H]| 262.1454 262.1449 2 Ci5sH0NO;
252 252.0344 252.0336 3 C11H1oNO4S
230 230.1194 230.1187 3 C13H16NO2
220 220.1352 220.1343 4 C13H1:NO;
192 192.0344 192.0336 4 CsH10NO4S
170 170.0982 170.0975 4 Ci2Hi N
149 149.0613 149.0608 3 CH0,
121 120.9607 120.9601 5 CHO.S
120 119.9766 119.9761 4 C:H:NO;S
119 118.9688 118.9683 4 C:HNOsS
95 94,9813 94.9808 5 CH;0:5
80 | [50:" 79.9577 79.9574 4 0:5
77 76.9706 76.9703 4 CHO.S

Tableau 5 : Principaux ions fragments du spectre MSMS de l'ion [Ms- H] m/z 342

Les ions fragments les plus intenses sont indiqués en bleu.

La précision de mesure relativement médiocre résulte dune faible intensité de I'ion parent
sélectionné.

La structure proposée ci-dessous pour le métabolite Mz formule brute CisH21NO:S est la
plus logique mais elle nest pas complétement validée par le spectre MSMS.

(o]

O—
Ho3s\)k )_/
N (¢]

M,
C15H21NO6S

m/z 343
11
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Les principaux ions fragments obtenus (avec une énergie de collision de 32 eV) pour I'ion
m/z 356 [M;3-H]" sont indiqués dans le tableau 6 ci-dessous.

m/z Ion m/z mesuré | m/z théorique | Erreur (ppm) | Formule brute
356 [Ms-H]" 356.0840 356.0809 9 CisH1sNO;S
324 |[[Ms-CH;OH-H]| 324.0570 324.0547 74 C1aH1aNO6S
280 280.0667 280.0649 6 C13H1aINO,S
252 252.0351 252.0336 6 C11H10NOsS
244 244.0995 244 0979 T C14H1NO;
236 236.0401 236.0387 6 C11H10NO;S
206 206.0141 206.0129 6 CeH1oNO5S
191 190.9906 190.9894 6 CsHsNOsS
163 163.0411 163.0401 6 CoH, 0,
158 158.0986 158.0975 6 CiHiN
149 149.0616 149.0608 5 CsHs02
139 138.9715 138.9707 ) CoH3055
121 120.9609 120.9601 7A CHO.S
119 118.9690 118.9683 6 C:HNOsS
95 94.9814 94.9808 6 CH;035
92 92.1428
87 87.0093 87.0088 6 C3H;0;
81 [HSOs] 80.9657 80.9652 6 HOsS5
80 [50:]™ 79.9579 79.9574 6 0s5
76.9707 76.9703 5 CHO.S

Tableau 6 : Principaux ions fragments du spectre MSMS de l'ion [Ms-H] m/z 356

Les ions fragments les plus intenses sont indiqués en bleu.

La précision de mesure relativement médiocre résulte d'une faible intensité de l'ion parent
sélectionné.

12
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Les principaux ions fragments obtenus (avec une énergie de collision de 32 eV) pour I'ion
m/z 356 [M4-H]" sont indiqués dans le tableau 7 ci-dessous.

m/z Ion m/z mesuré | m/z théorique | Erreur (ppm) | Formule brute
350 [Ms-H] 350.0945 350.0915 9 C13H20NO:S
332 [Ms-H0-H]| 332.0834 332.0809 8 C13H1sNO-S
306 306.1040 306.1017 8 C12H20NO6S
288 288.0931 288.0911 7 C12H1sNO5S
265 265.1491 7 C14H1sNO;
236 236.0121 236.0387 6 Cy1H{10NO;S
235 235.0114

228 228.1258

210 210.0458 210.0442 8 CoH12NOsS
192 192.0349 192.0336 7 CsH10NO4S
160 159.9803

159 158.9796

139 138.9716 138.9707 6 CH3055
121 120.9610 120.9601 4 CHO.S
95 94 9814 94.9808 6 CH30:5
92 92.1426

81 [HS0s] 80.9656 80.9652 5 HOsS

80 | [s0:]" 79.9579 79.9574 6 05

Tableau 7 : Principaux ions fragments du spectre MSMS de l'ion [Ms- H] m/z 350

Les ions fragments les plus intenses sont indiqués en bleu.

La précision de mesure relativement médiocre résulte d'une faible intensité de l'ion parent
sélectionné.

13
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Les principaux ions fragments obtenus (avec une énergie de collision de 90 eV) pour I'ion
m/z 111 [Ms-H]" sont indiqués dans le tableau 8 ci-dessous.

m/z | Ion | m/z mesuré | m/z théorique | Erreur (ppm) | Formule brute
111 |[Ms-H]| 110.9763 110.9758 5 CH;045
96 95.9527 95.9523 4 HOsS
81 80.9655 80.9652 4 Ho:5
80 79.9577 79.9574 4 05

Tableau 8 : Principaux ions fragments du spectre MSMS de l'ion [Ms-HJ m/z 111

Les ions fragments les plus intenses sont indiqués en bleu.
La précision de mesure relativement médiocre résulte dune faible intensité de I'ion parent

sélectionné.

14
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Conclusion

Les dernieres analyses effectuées sur deux séries déchantillons traités avec des
concentrations différentes d'ozone mettent en évidence une augmentation de l'intensité relative
de divers ions. Parmi ces derniers, les ions m/z 342, m/z 350 et m/z 356 semblent les meilleurs
métabolites observés de par I'augmentation ou variation de leur intensité relative respective par
rapport a celle de lion m/z 328 du MESA. En revanche ces résultats, de par la technique

d'analyse utilisée, ne rendent nullement compte dune quelconque quantification de ces especes
dans l'échantillon fourni.

A Rennes, le 02 octobre 2018
Philippe JEHAN
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Annexes

Annexe 1: Spectre MS de I'échantillon MESA en mode Electrospray négatif

Annexe 2 : Spectre MS de I'échantillon MESA en mode Electrospray négatif - Modélisation de
lion m/z 328

Annexe 3 : Spectre MSMS de l'ion m/z 328 en mode Electrospray négatif

Annexe 4: Compargison des spectres MS du MESA en mode Electrospray négatif
Solvant 1. H,0 / 2. H,O-Tampon phosphate-Thiosulfate / 3. H.O-Tampon phosphate-Thiosulfate
tert-butanol

Annexe 5 : Spectre MS de I'échantillon 182741.6 apres ozonation en mode Electrospray négatif
Annexe 6 : Spectre MS de I'échantillon 3308.2 apres ozonation en mode Electrospray négatif

Annexe 7: Comparaison des spectres MS du MESA en mode Electrospray négatif
1. Avant ozonation / 2. Aprés ozonation 10° / 3. Aprés ozonation 20' dans un solvant H,O-
Thiosulfate

Annexe 8 : Spectre MS de I'échantillon 4338.2 aprés SPE en mode Electrospray négatif

Annexe 9 : Spectre MS de I'échantillon 4338.3 aprés ozonation 25' (6.50 g Os/m’) et SPE en
mode Electrospray négatif

Annexe 10 : Spectre MS de l'échantillon 4338.4 aprés ozonation 25' (3.08 g Os/m®) et SPE en
mode Electrospray négatif

Annexe 11: Comparaison des spectres MS du MESA en mode Electrospray négatif
1. Avant ozonation / 2. Aprés ozonation 25' (6.50 g Os/m*)/ 3. Aprés ozonation 25’ (3.08 g Os/m®)

Annexe 12 : Spectre MS de I'échantillon 5632.1 Témoin MESA aprés SPE en mode Electrospray
négatif

Annexe 13 : Spectre MS de I'échantillon 5632.2 aprés ozonation 10' (6.50 g O3/m?®) et SPE en
mode Electrospray négatif

Annexe 14 : Spectre MS de I'échantillon 5632.3 aprés ozonation 40' (6.50 g Os/m®) et SPE en
mode Electrospray négatif

Annexe 15 : Spectre MS de I'échantillon 5632.4 aprés ozonation 55 (6.50 g Os/m®) et SPE en
mode Electrospray négatif

Annexe 16 : Spectre MS de I'échantillon 56325 aprés ozonation 70° (6.50 g Os/m?) et SPE en
mode Electrospray négatif

Annexe 17 : Comparaison des spectres MS du MESA en mode Electrospray négatif
1. Avant ozonation / 2. Aprés ozonation 10' (6.50 g Os3/m*®) / 3. Aprés ozonation 40’ (6.50 g
03/m*) / 4. Aprés ozonation 55' (6.50 g Os/m>) / 5. Aprés ozonation 70' (6.50 g Os/m>)

Annexe 18 : Spectre MS de I'échantillon 5710.0 Témoin MESA aprés SPE en mode Electrospray
négatif

Annexe 19 : Spectre MS de I'échantillon 5710.1 aprés ozonation 10° (21 g Os/m®) et SPE en mode
Electrospray négatif

Annexe 20 : Spectre MS de I'échantillon 5710.2 aprés ozonation 25' (21 g Os/m*) et SPE en mode
Electrospray négatif
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Annexe 21: Spectre MS de I'échantillon 5710.3 aprés ozonation 40’ (21 g Os/m®) et SPE en mode
Electrospray négatif

Annexe 22 : Spectre MS de I'échantillon 5632.1 aprés ozonation 55' (21 g O3/m®) et SPE en mode
Electrospray négatif

Annexe 23 : Spectre MS de I'échantillon 5632.1 aprés ozonation 70' (21 g O3/m®) et SPE en mode
Electrospray négatif

Annexe 24: Comparaison des spectres MS du MESA en mode Electrospray négatif
1. Aprés ozonation 10' (21 g Os/m®) / 2. Aprés ozonation 25' (21 g Os/m?) / 3. Aprés ozonation 40’
(21 g O3/m®) / 4. Aprés ozonation 55' (21 g Os/m>) / 5. Aprés ozonation 70’ (21 g O3/m>)

Annexe 25 : Spectre MSMS de |'ion m/z 342
Annexe 26 : Spectre MSMS de l'ion m/z 356
Annexe 27 : Spectre MSMS de l'ion m/z 350
Annexe 28 : Spectre MSMS de ['ion m/z 111
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Annexe 1 : Spectre MS de I'échantillon MESA en mode Electrospray négatif
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Annexes

CRMPO - LERES - SAUR

tif

éga

1. H,0 / 2. H,O-Tampon phosphate-Thiosulfate / 3. H.O-Tampon phosphate-

Comparaison des spectres MS du MESA en mode Electrospray n
Thiosulfate tert-butanol

Annexe 4
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CRMPO - LERES - SAUR

tion en mode Electrospray
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Annexe 5 : Spectre MS de I'échantillon 182741.6 apr
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Spectre MS de I'échantillon 3308.2 aprés ozonation en mode Electrospray

tif
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Annexe 6

Annexes
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Annexes

CRMPO - LERES - SAUR

tif
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1. Avant ozonation / 2. Aprés ozonation 10' / 3. Aprés ozonation 20' dans un solvant H.O-

Thiosulfate

Comparaison des spectres MS du MESA en mode Electrospray n

Annexe 7
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CRMPO - LERES - SAUR

Annexe 8 : Spectre MS de I'échantillon 4338.2 aprés SPE en mode Electrospray négatif

Annexes

Zjw
00LL 000k 006 o008 004 009 00S oot oog 0oe 00}
L L L

salugalogile I slosalyegles P PN RN P Loaboiobesefunily

£20Z'bPL

SR I 1 FEY FETY PN VY R U S Y VY FYSUTESTN UV FPOY OV PPPY PYONI a0

0090°¢.S " £1856'¢le ; c
£080'85¥ g 956 Ll
sgll'oee 209696

09zl 6ce =1

o
wn
3oUBpUNQY BAlR|IY

=T ]
—06
~56
SZZ1'82E R

[0000°52} 1-0000°G.2] SW 00| [Ind 1S3 d - SINLH ‘L
[36€°L TN 0EZ AV LO'Z-L0°0 :LM 0€Z-1# LO SW 8258 1S3

LO:¥¥:91 81/22/90 L0 SIN 8258 ISTeleaunqIeax\:
(enbjwioy ap1oe %100 +) (0#/09) NOEHD/OZH : JUBAIOS Md (2G/L e uopnip 3dS seuide YSIN) Z2'8EEF NIODANYYHO v
SAOBXT-D) J1UBIDS Jaysi4 oway | ashjeue,p poddey OdnWsdD

25
341



Annexes

CRMPO - LERES - SAUR

tion 25' (6.50 g Os/m?) et SPE
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-

Annexe 9 : Spectre MS de I'échantillon 4338.3 apr

en mode Electrospray négatif
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Annexes

CRMPO - LERES - SAUR

Annexe 10 : Spectre MS de I'échantillon 4338.4 aprés ozonation 25' (3.08 g Os/m®) et SPE

en mode Electrospray négatif
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Annexes

CRMPO - LERES - SAUR

tif

éga
1. Avant ozonation / 2. Aprés ozonation 25' (6.50 g Os/m®) / 3. Aprés ozonation 25'

(3.08 g 0s/m?)

Comparaison des spectres MS du MESA en mode Electrospray n

Annexe 11

ook cm_ 6 u_wm as8 008 052 002
Lt 1 L

(8g/L ne uonniip 34s saude w/°0 B80'€ .SZ ¥SIAN) ¥'BEEY €

0001 056 on,vm 058 008 0sL 004
1

(I 11 L1l A i B

(85/1 ne vonniip 3ds saude (WO B 059,52 YSIW) £'8EEY T

oot 056 006 0s8 008 052 00L
O O S T Y Y |
€20T'LpL

(eg/L ne uonniip 3ds saude uowa ] YSIW) TEEY L

Zjw

amw 009 cmm
L R ) 1
1080245
Zw
oma 009 omm
L RS B 1
1090¢LS
Zjw

amm 009 05§

L -t

00%

008

00$

T A W |
0090745 6990925

0S¥
1
¥080°85k

0S¥
1
080'85F

0sv

11y
£080'85F

€2:Gl:61 81/22/90

0o oge cmn 05z a0z 051 2,:
. - PRy A S T W B S 0
8601°96€ 110126 S9¢6'89C 6ZETGSC 2966 V4L 9620121
00Z1'62¢ Sz 5
&
5
o 5
L >
&
g
es60LL 09 3
-3
o 8
001

9zz18ze
[0000'5211-0000'G2) sw %20 N4 1S3 d - SWLH 'L
4350 "IN 8ZZ AV _10Z-10°0 'L¥ OEZ-1# €0 SW 0eSe 1S3

oop 0se oge 0sz 00z 05t 004
(N AT W TR o
8601°96E ggy ) oce [896TIT L0BLZE  |gogpe;|

L0716z | 90L0°9ZE susol [,
s
I
or 3
b3
- g
oo £
g
2
og 8

9zzL9ze 00k

[0000°5Z11-0000°6.2) W %901 IInd 153 d - SIS L
43958 "IN 0€Z ‘AV 02100 '1¥ O€Z-L# €0 SW 6258 1S3

oor 0se 00 ose 00z 05t 001

LT SO T WS MOV T S A T
L60L'96E ggyypee 18§6TLT  TSL0TNT Zocepy| 2006'95

09Z1'62¢ LPLE¥O0E “og

g

2

or 5

e »

o

oo 2

o

3

o 8
00k

STELRTE
[0000°'5Z11-0000'G2) sWw %20| N 1S3 d - SWL L
£36°L TN OST AV LOZ-HO'0 1LY 0£Z-1# 10 SW 8258 1S3

€0 SN 6258 ISTOdINED\BIRAUNGIEIX\:D

(anbiwioy @pioe %100 +) (0#/09) NOEHD/OZH : JUBAIOS rd (8571 ne uonn|ip 3d4S seude ew/eQ B 059 .62 YSIW) £'8ECH NIODANYYHD 'V

SANIEXT-D OURUBINS JOYSIH oWy

asAleue,p poddey

OdWHO

28

344



Annexes

CRMPO - LERES - SAUR

Annexe 12 : Spectre MS de I'échantillon 5632.1 Témoin MESA aprés SPE en mode

Electrospray négatif

004}
A |

000} on,um oﬂ_uw
ol L Liw L ol

Z/W

s A Lisils Lipals
Liel'Lee
8L °0EE

85¢cl'62e

veelsce

[0000°52}1-0000°G.2] SW 00| [Ind 1S3 d - SWL ‘L
[322°€ IN 0SZ AV LO'Z-L0°0 :1¥ O0€Z-1# L0 S 8658 1S3

91:9G:€l 8L/EL/LO

004 009 005§ ooy o_n_um 002 om—.
L A Lisiliy T P P il sl g

0S€TSST  6LL6TLL .

ol
=Sl
oc

14

0gz6'0LL OE

11

or

Sy

—0S

—g§

~09

~59

0L

gL

08

o8

—06

—G6
0oL

20UBpUNQY SANE[RY

L0 SIN 8658 IST\elea\INgIeaX\:D

(anbjwioy apjoe %10°0 +) (0#/09) NOEHD/OZH : IUBA|0S d (8G/) Ne uopn|ip 34S saide ujowa] YSIW) L'Z2e95 NIODANVHD 'V

BAII0BXT-D) OYNUBIOS JaYSIH OULBY |

ashjeue p poddey

OdNYO

29

345



Annexes

CRMPO - LERES - SAUR

Annexe 13 : Spectre MS de I'échantillon 5632.2 aprés ozonation 10' (6.50 g Os/m®) et SPE

en mode Electrospray négatif
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Annexes

CRMPO - LERES - SAUR

Annexe 14 : Spectre MS de I'échantillon 5632.3 aprés ozonation 40° (6.50 g Os/m®) et SPE

en mode Electrospray négatif
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Annexes

CRMPO - LERES - SAUR

Annexe 15 : Spectre MS de I'échantillon 5632.4 aprés ozonation 55 (6.50 g O;/m’) et SPE

en mode Electrospray négatif
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Annexes

CRMPO - LERES - SAUR

Annexe 16 : Spectre MS de I'échantillon 5632.5 aprés ozonation 70' (6.50 g Os/m®) et SPE

en mode Electrospray négatif
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Annexes

CRMPO - LERES - SAUR

tif
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1. Avant ozonation / 2. Aprés ozonation 10’ (6.50 g Os/m®) / 3. Aprés ozonation 40’ (6.50

Annexe 17 : Comparaison des spectres MS du MESA en mode Electrospray n
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Annexes

CRMPO - LERES - SAUR

Annexe 18 : Spectre MS de I'échantillon 5710.0 Témoin MESA aprés SPE en mode

Electrospray négatif
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CRMPO - LERES - SAUR

Annexe 19 : Spectre MS de I'échantillon 5710.1 aprés ozonation 10' (21 g Os/m’) et SPE

en mode Electrospray négatif

00LL

oo,o_‘ 006 008

004

Zjw
009

00S oor

omm 002 00k

1 ,_ 4 i, Q:, 0

cell08E 62ezsse 16207121 | =S

=0l
£096°96

8521'62¢ =5t

—0z
sz

og
-1
or
14
0s
gs
09
g9
0L
7]
08
a8
06
~G6

v2z1'8Z8 e

[0000°6Z11-0000°G] sw ¥20] [INd 1S3 d - SWLL L

20UBPUNQY 2AlEIOY

2326'9 1IN 0€Z AV L0'2-L0°0 LY 0€Z-L# L0 SN 8298 1S3

81:00:€L 8L/¥C/L0

10" SIN” 8298 IS3\ele@unqieax\:D

(anbiw.iog apioe %1070 +) (04/09) NOEHD/OZH : UeAoS rd (8G/) ne uonnjip 3ds seide ew/eO 6 12,01 YSIW) L'0LLS NIODANYHED 'V

SAI0BXT-D) 2UIIUSI0S JaysI4 owIay]

asAleue,p poddey

OdIWHD

36

352



Annexes

CRMPO - LERES - SAUR

Annexe 20 : Spectre MS de I'échantillon 5710.2 aprés ozonation 25' (21 g Os/m’) et SPE

en mode Electrospray négatif
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CRMPO - LERES - SAUR

Annexe 21 : Spectre MS de I'échantillon 5710.3 aprés ozonation 40' (21 g Os/m’) et SPE

en mode Electrospray négatif
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CRMPO - LERES - SAUR

Annexe 22 : Spectre MS de I'échantillon 5710.4 aprés ozonation 55' (21 g Os/m’) et SPE

en mode Electrospray négatif
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CRMPO - LERES - SAUR

Annexe 23 : Spectre MS de I'échantillon 5710.5 aprés ozonation 70' (21 g Os/m’) et SPE

en mode Electrospray négatif

00L1
1

0001 omm 008
| | '

Z/w
00L 009 00S (o]0} 4

0og 00¢ ow_,

1 1 ' . 1 1 '
1650'98¢€

Ll ey
9vS0'G9¢E

9L0L2vE E
1520212 Fay
ogeg'sse  00P6'9EL =

6S.1°€6C

162002k | | op
os
==
F09

Fg9

ME

=7

| 08

|58

| 08

g6
£096'96 0"

[0000°G2 1 1-0000°G2] sw %20] |IN4 |S3 d - SNLL 'L

20UBPUNQY BAEIRY

230k IN_0€Z AV L0'Z-L00 ‘1Y 0€Z-1# L0 SIN 2987 1S3

LEILGISL 8L/P2/L0

L0 SIN Z€98 IS \eleaungiieoX\:D

(anbiwio) apioe %10°0 +) (0¥/09) NOEHD/OZH : JUBAIOS d (3671 ne uonn|ip 34S saide ew/e0 6 12,02 YSIW) §°01L5 NIOOANYHO 'Y

SAOBXT-D 2BUSIDS Jaysl4 ouay]

ashjeue,p Joddey

OdWHD

40

356



Annexes

CRMPO - LERES - SAUR

tif

éga

1. Aprés ozonation 10' (21 g Os/m®) / 2. Aprés ozonation 25' (21 g Os/m®) / 3. Aprés
ozonation 40' (21 g Os/m>) / 4. Aprés ozonation 55' (21 g Os/m®) / 5. Aprés ozonation 70'

Annexe 24 : Comparaison des spectres MS du MESA en mode Electrospray n
(21 g 0:/m®)
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Spectre MSMS de l'ion m/z 342

Annexe 25
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Spectre MSMS de l'ion m/z 356

Annexe 26
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Spectre MSMS de l'ion m/z 350

Annexe 27
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Spectre MSMS de l'ion m/z 111

Annexe 28
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The widely occurring degradation product aminomethylphosphonic acid (AMPA) is a result of glyphosate
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AMPA in the environment, and particularly in water.

The purpose of this review is to summarize and discuss current insights into AMPA formation,
transport, persistence and toxicity.

In agricultural soils, AMPA is concentrated in the topsoil, and degrades slowly in most soils. It can reach

Keywords:

AminoMethylPhosphonic acid (AMPA)

Glyphosate
Metabolite
Sources

Watershed

shallow groundwater, but rarely managed to enter deep groundwater. AMPA is strongly adsorbed to soil
particles and moves with the particles towards the stream in rainfall runoff. In urban areas, AMPA comes
from phosphonates and glyphosate in wastewater. It is commonly found at the outlets of Wastewater
Treatment Plants (WWTP). Sediments tend to accumulate AMPA, where it may be biodegraded. Airborne
AMPA is not negligible, but does wash-out with heavy rainfall. AMPA is reported to be persistent and can
be biologically degraded in soils and sediments. Limited photodegradation in waters exists. AMPA mainly
has its sources in agricultural leachates, and urban wastewater effluents. The domestic contribution to
urban Ioads is negligible.

There is a critical lack of epidemiological data - especially on water exposure - to understand the
toxicological effects, if any, of AMPA on humans. Fortunately, well operated water treatment plants
remove a significant proportion of the AMPA from water, even though there are not sufficient regulatory
limits for metabolites.

© 2017 Elsevier Ltd. All rights reserved.
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1. Introduction

Aminomethylphosphonic acid (AMPA) is a degradation product
resulting from phosphonate degradation (Nowack, 2003; Wang
et al., 2016). It can be a metabolite of glyphosate microbial degra-
dation in soils {Borggaard and Gimsing, 2008}, and a photo-
degradation product of amino-polyphosphonates in water (Lesueur
et al,, 2005).

AMPA has been reported to occur widely in the air of agricul-
tural areas (Chang et al., 2011; Battaglin et al., 2014), surface waters
(Coupe et al., 2012; Scribner et al., 2007), sediments (Ronco et al.,
2016) and shallow groundwater at depths within 2 m of the edge
of the streams (Van Stempvoort et al, 2014}, as well as less
frequently in deep groundwater (Battaglin et al, 2014). Struger
et al. (2015) pointed out the uncertainty concerning the respec-
tive proportions of AMPA sources, which can be agricultural, in-
dustrial, and urban.

Evidence has been found that the sources of AMPA, in a
wastewater-influenced stream, differ depending on hydroclimatic
conditions (Botta et al, 2009). Industrial and domestic phospho-
nates are an alternative source of AMPA.

This paper begins with a review of the current state of knowl-
edge on AMPA sources. Next, it presents results on AMPA co-
transport through the various watershed compartments. This is
followed by a summary of existing data on degradation and
persistence, and we conclude with an update on the known toxicity
of AMPA, protection regulations in water, and the state of the art
concerning AMPA in water treatment.

2. Sources of AMPA
2.1. Phosphonates

2.1.1. Origins and spatial dispersion

Phosphonates are anions of phosphonic acids occurring in
environmental pH conditions and presenting high polarity and
high water solubility (Schmidt et al., 2013).

Phosphonates (and especially amino-methylene-
polyphosphonates} are commonly used in both industrial and
household applications in industrialized countries {Nowack, 2003 ).
Amino polyphosphonates contain several phosphonic acid groups
and at least one amine group. They are detergents, fire retardants,
anticorrosives and anti-scaling agents, and in the textile industry
they are used as complexing agents (Studnik et al., 2015; Nowack,
20073). According to Studnik et al. (2015) water treatment is the
main application of amino-methylene-phosphonates, which are
used as membrane anti-fouling agents.

This flexibility of purpose means that they are both useful, and
produced. Cledhill and Feijtel (1992} addressed annual consump-
tion levels of phosphonates in Europe and the USA: the most

popular are nitrilotris-methylenephosphonic acid (NTMP} with
3820 tons in the USA and 3360 tons in Europe;
diethylenetriaminepenta-methylenephosphonic  acid (DTPMP)
with 275 tons in the USA and 5270 tons in Europe; ethylene
diamine-tetra-methylenephosphonic acid (EDTMP} with O tons in
the USA and 1090 tons in Europe; hexaethylenediamine-tetra-
methylenephosphonic acid (HDTMP) with 180 tons in the USA
and 90 tons in Europe; and 1-Hydroxyethane 1,1-diphosphonic acid
(HEDP) with 5270 tons in the USA and 2010 tons in Europe.
Glyphosate (N-phosphono-methylglycine) is also an economically
significant phosphonate, - this subject is tackled at § 2.1.1. Nowack
(2004) later reported that worldwide consumption of phospho-
nates in 1998 was 56,000 tons, and European consumption was
16,000 tons in 1999. These data may seem outdated, but to the best
of our knowledge, these are the most recent global studies on
phosphonate consumption in industrialized countries. Phospho-
nate chelating agents are used more and more each year in a wide
range of applications (Nowack and Stone, 2002), and some coun-
tries, such as France (2007} and the USA (2010) have banned or
limited phosphates in domestic detergents (European Parliament,
2012), offering yet another application to phosphonates (Studnik
et al,, 2015).

In the UK, phosphonates are currently present in 81% of laundry
products and 4% of dishwasher products, at a rate of 2.5% phos-
phonates by weight (Comber et al., 2013). Their fate is not well-
documented, mainly for want of a sensitive and specific analytical
method. This lack of adapted analytical method is caused by the
ionic and polar nature of phosphonates (Schmidt et al,, 2013).

With his previous ion-pair liquid chromatography method
development (Nowack, 1997b), Nowack (1997a) spelled out the
behavior of major phosphonates in the WWTP, showing that
phosphonates were present in influents at concentrations of bhe-
tween 21 and 254 pg/L for NTMP, 31—-65 ng/L for EDTMP, and
75—974 pg/L for DTPMP. The effluent concentrations were below
detection limits, e.g. 15 pg/L for NTMP, 22 pg/L for EDTMP, and
29 ug/L for DTPMP. Estimated elimination rates were at least 70%.
Phosphonates are concentrated in sludge rather than degraded
(Fig. 1); this raises an issue of pollution transport if sludge is used as
fertilizer.

Phosphonates can be released into the environment through
sewer outfall or WWTP.

2.1.2. Phosphonate degradation pathways

2.1.2.1. Biodegradation. Because of their strong C—P bond, phos-
phonates are difficult to degrade. This results in a prolonged life-
time and accumulation in water environments {Forlani et al., 2011).
Phosphates are preferentially used by microbial fauna as a phos-
phorus source. Consequently phosphonates are poorly consumed
and degraded under natural conditions (Hsieh and Wanner, 2010;
Nowack, 2003). Several microorganisms have however been
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Fig. 1. AMPA in natural waters: its sources (glyphosate and phosphonates), behavior and environmental fate.

identified as being able to use phosphonates as their only source of
phosphorus: Bacillus megaterium, Pseudomonas aeruginosa, Agro-
bactertum radiobacter, Escherichia coli, Pseudomonas stutzeri and
Streptomyces morookaensis (Obojska and Lejczak, 2003; Kononova
and Nesmeyanovaa, 2002; Matys et al,, 2004).

Furthermore, Forlani et al. (2011} successfully used Spirulina
strains to remove 50% of initial polyphosphonate pollution from
wastewater; although degradation was incomplete, and potential
metabolites are unknown.

2.1.2.2. Physical and chemical degradation. Thanks to Iron-
phosphonate complexes, the main phosphonate degradation
pathway under natural conditions is photodegradation, which en-
ables metal-catalyzed photodegradation {Nowack, 2003}. Accord-
ing to the review by Jaworska et al (2002}, AMPA is the main
degradation product formed by degradation of NTMP, EDTMP,
DTPMP. Lesueur et al. (2005) showed that phosphonates are con-
verted mainly into orthophosphate (93%) and to a lesser extent into
AMPA (7%) under UV light in an aquatic environment. This con-
version is enhanced in the presence of Iron and an acidic pH (Fig. 2).
AMPA is eventually converted to orthophosphate.

The fate and behavior of phosphonates in the environment are
poorly described due to the lack of a sensitive, specific and reliable
method for their determination in natural systems (Lesueur et al.,
2005).

2.2. Clyphosate

2.2.1. Origins and spatial dispersion

2.2.11. Agricultural. Glyphosate is the most widely used herbicide
in the world, with production of 620,000 tons in 2008 {Bohn et al.,
2014), increasing to 825,000 tons in 2014 (Benbrook, 2016). Intro-
duced in 1974, glyphosate is now extensively used with genetically
modified herbicide-tolerant crops; it is also commonly used for
non-agricultural areas (Scribner et al., 2007).

Fig. | shows the fate of glyphosate in a watershed. Applied
glyphosate is initially concentrated in topsoil layers: Yang et al.
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(2015b) conducted an experiment in an artificial rain-simulation
facility on bare soil. They showed that 72% of the applied herbi-
cide is found at a depth of between 0 and 2 cm in clay loam soil;
Okada et al {2016} and Rampazzo et al. (2013} made the same
observations for silty clay loam soils and silty loam soils. Glypho-
sate sorption in soils is broadly described as strong. Okada et al.
(2016) proved that adsorption is related to soil clay content, CEC
(Cation Exchange Capacity), and negatively related to pH and
phosphorus.

Conversely, Sidoli et al. (2015), Ololade et al. (2014), and Lupi
et al. (2015) found that soil pHeacz and organic carbon (OC) regu-
late glyphosate behavior in soils. Furthermore, glyphosate is sorbed
onto iron and aluminum oxides (Borggaard and Gimsing, 2008;
Vereecken, 2005; Sidoli et al., 2015; Rampazzo et al,, 2013}, while
sorption onto silicates is limited and soil organic matter {OM}),
while not itself sorbing glyphosate, does affect glyphosate sorption
by stabilizing oxides with high sorption capacity, according to
Borggaard and Gimsing (2008). For Candela et al. {2010} glyphosate
adsorption is mainly a Kinetic process, influenced by pore water
velocity and residence time of soil solutions. Surface complexation
and precipitation can happen given slow water speed and lengthy
residence time. If water velocities are slow and enough time is
allowed to interact with the soil matrix, surface complexation and
precipitation takes place.

Phosphate and glyphosate are chemically similar, and although
there could be competition for sorption sites, phosphates overcome
glyphosate on sorption sites in only a few soils and minerals.
Kanissery et al. (2015) have shown that phosphate addition in clay
loam soil decreases glyphosate sorption. However this phenome-
non is actually limited or absent for most soils (Borggaard, 2011).

Where strong sorption is demonstrated, glyphosate accumula-
tion in soils can be expected. La Jeunesse et al. (2015) confirmed
that a large amount of glyphosate is stored in a once-per-year
application vineyard catchment and released throughout the year
with heavy rainfall, despite rapid glyphosate degradation in soils,
with a half-life of 7—130 days on site.
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Fig. 2. Phosphonate degradation pathways to AMPA in the aquatic environment.

2.2.1.2. Non-agricultural & WWTPE. Glyphosate use is not confined
to agricultural sources. Botta et al. (2009) showed that contami-
nation of the Orge basin (France) is of urban origin - roads and
railways being the main sources of glyphosate in their study. In
addition, Torstensson et al. (2005) have shown railway mainte-
nance to be a major source of glyphosate contamination in Sweden,
because glyphosate residues were found in railway drainage and
nearby groundwater.

Lastly, the urban contribution to glyphosate load in surface
waters has been studied in recent years. In France, Blanchoud et al.
(2007) reported that urban runoff flows directly towards rivers via
separate sewer systems (initially constructed to limit storm water
overflow), and this contributes to the transfer of pollution to sur-
face waters. Connor et al. (2007} showed that runoff from small-
urbanized tributaries may contribute as much or more to the
pesticide loads than runoff from the agricultural areas, in San
Francisco Bay. Glyphosate is ubiquitous at French storm sewer
outlets: Zgheib et al. (2012) found glyphosate in water (dissolved
plus particulate phase) with 93% detection frequency.

In addition to these general statements, few authors have gained
more specific glyphosate behavior knowledge. A small catchment
in Switzerland (25 kmz). studied by Hanke et al. (2010} found
glyphosate to leach with fast runoff from hard surfaces; glyphosate
inputs to WWTP, sewer system overflow and separate sewer sys-
tems account for 60% of glyphosate load in surface water. Kolpin
et al. (2006} studied 10 effluent of WWTP across the USA. They
showed that these WWTP export glyphosate, increasing glyphosate
content in the receiving stream by 100%. Following these initial
observations, the origins of glyphosate in urban effluents called for
exploration. Ramwell et al. (2014} and Tang et al. (2015) thus shed
light on the contribution of solely domestic usages to surface water
drains, and less than 1% of applied glyphosate was recovered in
drains. They concluded that losses from similar and European
representative residential catchments (5.16 ha with 148 houses,
England (Ramwell et al., 2014} and 9.5 ha with 112 houses, Belgium
(Tang et al, 2015)). were unlikely to contribute significantly to

surface water load, in comparison with other urban areas.

2.2.2. Glyphosate degrudation pathways

2.2.2.1. Biodegradation. Glyphosate presents two major degrada-
tion pathways (Fig. 3), one leading to the formation of AMPA and
the other leading to the formation of sarcosine and glycine
(Borggaard and Gimsing, 2008; Al-Rajab and Schiavon, 2010; Wang
et al, 2016). Duke (2011) showed that glyphosate is already
degraded to AMPA in crops and weed. The plant residues can also
export AMPA in soils (Mamy et al., 2016).

Glyphosate sorption in soils facilitates microbial degradation,
considered the only degradation process in soils (Borggaard and
Gimsing, 2008). This statement is confirmed by Kanissery et al.
(2015) who did not observe any degradation in sterilized soils,
regardless of oxygenation conditions.

Soil redox conditions seems to be significant factors in glypho-
sate degradation in soils, according to Kanissery et al. (2015}, who
established higher microbial degradation rates under oxic soils
than in anoxic soils; 53—63% of the '*C-glyphosate is mineralized as
1co, in 56 days (oxic), whereas 38—41% of the "IC-glyphosate is
mineralized in 56 days (anoxic). Unexpectedly, soil phosphate
addition stimulates degradation in anoxic soils despite glyphosate
desorption (see 2.2.1) (Kanissery et al, 2015). Glyphosate degra-
dation rates in soils are not linked to OM and clay content. Degra-
dation rates are positively correlated to soil pH and to a lesser
extent to total metal concentrations (Kools et al., 2005).

Wang et al. (2016) investigated glyphosate fate in the water-
sediment system, showing the major role played by sediments in
degradation. The sarcosine pathway was the first to occur, associ-
ated with microbial growth, whereas the AMPA pathway occurred
later under starvation conditions (lack of nutriments). Both path-
ways contribute to herbicide degradation in the water-sediment
system. Sviridov et al. {2015} listed the strains capable of degrad-
ing glyphosate in different environments, mainly soils and waters.
They also specify which metabolite is mainly created by each
microorganism, concluding that among the studied bacterial
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Fig. 3. Main glyphosate biodegradation pathways in the environment.

strains, AMPA is produced most.

Table 1 summarizes the reported half-lives of glyphosate in
soils, leading to the formation of AMPA through biological degra-
dation. Under oxic conditions, glyphosate is degraded quickly in
every soil, and more slowly under anoxic conditions (Kanissery
et al., 2015). This confirms the importance of soil microflora in
AMPA formation.

2.2.2.2. Physical and chemical degradation. Chemical degradation
and photodegradation are minor glyphosate degradation pathways
under natural conditions (Mallat and Barcelo, 1998). Laboratory
experiments proved that glyphosate can be abiotically degraded in
water, in the presence of manganese oxides. 0.005 g/L birnessite (8-
MnO;) typically degrades up to 53% of 0.59 mmol/L of glyphosate in
50 h (Barrett and McBride, 2005). Later Li et al. (2016) reported that
5 g/L birnessite (8-MnQ,) typically degrades up to 70% of 3 mmol/L
of glyphosate in 24 h. Light increases the degradation rate without

Table 1
Biological degradation of glyphosate in soils, leading to AMPA (Batch laboratory).

affecting the range of degradation. Surface mineral sorption facili-
tates the formation of reactive complexes. According to Li et al.
(2016) glyphosate surface sorption is the key factor in influencing
the rate and extent of degradation. Sorption of degradation prod-
ucts onto catalytic surface sites in the mineral decreases both the
rate and extent of the reaction. Ascolani Yael et al. (2014) recently
evidenced that AMPA is produced when glyphosate interacts with
metallic ions (Cu®*) in an aqueous solution, showing the existence
of slight abiotic degradation of glyphosate by metals. Metallic ion
concentration used was 2.7 g/L, e.g. far from natural environment
(World Health Organisation, 2004).

It has been demonstrated that AMPA may be derived from
amino-polyphosphonates and glyphosate. In Europe, which doesn’t
use GMO crops, there is currently no agreement as to the contri-
bution of each source to AMPA contamination of natural waters.
According to Struger et al. (2015), occurrences of AMPA in Canadian
streams are mainly due to glyphosate applications in urban and

Soil Glyphosate half-life (DT50) (days)
Topsoil (0—30 cm) Subsoil (30—80 cm)
Oxic Anoxic Oxic
Silty clay loam 18 45 Kanissery et al. (2015)
145 Al-Rajab and Hakami (2014}
19 Al-Rajab and Schiavon (2010)
Silt loam 15 51 Kanissery et al. (2015)
18 42
Sand 169 36.5 Bergstrom et al. (2011)
Clay 110 151
Loam 9 Simonsen et al. (2008)
Loess 3.5 Yang et al. (2015b)
1.5-53.5 Bento et al. (2016)
Clay Loam 7.1 Mamy et al. (2016)
106 Druart et al. (2011)
4 Al-Rajab and Schiavon (2010)
Sandy loam 145 Al-Rajab and Schiavon (2010)
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rural areas (agricultural - row crop influenced - or pristine forest
land use) settings. This statement is built on positive correlations
between AMPA and glyphosate occurrences, and a lack of positive
correlations between AMPA and the wastewater tracer acesulfame.

3. AMPA and glyphosate transport across the watershed

As a degradation product, AMPA usually co-occurs with glyph-
osate (Aparicio et al.,, 2013; Lupi et al,, 2015). In a spatially wide
occurrence study, Battaglin et al. (2014) showed that glyphosate is
detected without AMPA in only 2.3% of 3732 water and sediment
samples, and that AMPA is detected without glyphosate in 17.9% of
samples. Therefore, AMPA and glyphosate have been described
together in the literature regarding their transport; in this paper,
we will proceed in the same way.

3.1. Transport across soil

Glyphosate and AMPA transport can occur with favorable hy-
drological factors, where they are stable in soils, air or water. Van
Stempvoort et al. (2016} showed that glyphosate and AMPA are
persistent enough to reach shallow groundwater, be stored in it and
then transferred to surface water. Leaching of glyphosate and AMPA
through soil seems to be a slow, minor phenomenon, according to
Bergstrom et al. {(2011). This statement is confirmed by Al-Rajab and
Hakami(2014) who showed that less than 1% of the initially applied
glyphosate leached in 2 months in a silty clay loam soil. Moreover
Okada et al. (2016) report that small amounts of glyphosate move
quickly, but less than 0.24% of the applied glyphosate leach beyond
a depth of 15 ¢cm in agricultural silty clay loam and silty loam soils.
Nevertheless, Napoli et al. (2015) have demonstrated that both
glyphosate and AMPA can leach through 100 cm of silty clay soil. As
a percentage of applied glyphosate, 0.2% and 0.58% of glyphosate
and AMPA respectively are recovered annually in lysimeters after
leaching through 1 m of silty clay soil.

Candela et al. (2010) found glyphosate traces at 1.9 mdepth ina
weathered granite soil, with low content in OM and clay, but with
Al and Fe oxides and hydroxides. In this granite soil, AMPA is found
to be less mobile than glyphosate. This suggests that, in poor soils
with low content of organic matter and clays in the soils, the her-
bicide may reach deep soil layers and then groundwater.

Borggaard and Gimsing (2008) stressed the importance of
preferential flows combined with heavy rainfalls shortly after
application, for glyphosate and AMPA transport deeper into the soil
profile.

Many authors have sought to measure the extent of mobility:
Scribner et al. (2007) report glyphosate and AMPA occurrence in
USA groundwater for 5.8% and 9.7% respectively of the 485 sites
sampled with maximum concentrations of 0.67 pg/L and 4.7 pg/L.
Later, Batraglin et al. (2014 repeated this type of occurrence study
and found glyphosate and AMPA in 5.8% and 14.3% respectively of
1171 groundwater samples, with a maximum of 2.03 pg/L and
4.88 pgfL.

This insight supports the idea that glyphosate and AMPA have
low mobility through soils, and should not represent a major threat
for groundwater quality, with a few exceptions due to geological
context. AMPA seems to be a slightly more of a threat to ground-
water quality than its parent (Borggaard and Gimsing, 2008;
Vereecken, 2005).

3.2. Transport towards surface water
As previously explained in paragraph 2.2.1,, glyphosate is mainly

stored in topsoil layers; this is true also of AMPA. Both can be
exported mainly by runoff and by underground leaching from

agricultural soils towards surface water, especially when rainfall
occurs shortly after application (Yang et al., 2015b). Coupe et al.
(2012) observed high levels of glyphosate and AMPA in surface
water correlated with fresh application of herbicide. They
concluded that maximal concentration in streams occurs with the
first runoff episode after glyphosate application.

According to Yang et al. (2015a}, Daouk et al. (2013} and La
Jeunesse et al. (2015), rain intensity is an essential factor for the
offsite transport of glyphosate and AMPA; the generated soil par-
ticle movement will carry adsorbed glyphosate and AMPA, which
will end up in surface water where it can be desorbed, degraded, or
stored in sediments (Degenhardt et al., 2012; Todorovic-Rampazzo
et al,, 2014). Aparicio et al. (2013) conducted a study in sixteen
agricultural sites and forty-four streams in Argentinian agricultural
basins, which were sampled three times during 2012. They showed
that AMPA is less influenced by this particle-affinity and is found in
only 20% of suspended particulate matter samples, whereas
glyphosate is found in 67% of samples. Yang et al. (2015b) con-
ducted their experiment in an artificial rain-simulation facility.
They showed that up to 14% of applied glyphosate is transported in
runoff and suspended load from a clay loam soil with a rain in-
tensity of 1 mmj/min for 1 h (extremes conditions of washing}. This
corroborates with Kjer et al. (2011) who found that 13—16% of
glyphosate leached due to a particle-facilitated transport from a
well-drained loamy field in Denmark (1.26 ha). The study were
conducted in a research field where the uppermost meter of the soil
is heavily fractured and bioturbated, the water table is located
1-3 m b.gs. (Lindhardt et al, 2001). Conversely, Norgaard et al.
(2014) were unable to observe evidence of particle-facilitated
transport of glyphosate and AMPA although they present a leach-
ing risk chart based only on rainfall intensity and elapsed time after
application.

With regard to non-agricultural soils, Tang et al. (2015} inves-
tigated glyphosate and AMPA loss mechanisms in a Belgian resi-
dential area, with 1 stormwater outlet and during 13 events. The
loss mechanisms are mainly governed by rainfall amount and in-
tensity. Less than 0.5% of initially applied glyphosate is recovered in
storm drain outflow after 67 days. When both glyphosate and
AMPA are included in the total load, the loss rate is less than 1%.
These low loss rates can be explained by the residential area's low
runoff potential e.g. runoff from unconnected or indirectly con-
nected hard surfaces which can flow across pervious surfaces and
infiltrate.

3.3. Transport in the atmosphere

Edge of agricultural field levels of glyphosate and AMPA in air
and rain in the USA have been reported by Chang et al. (2011}, who
found glyphosate in both air and rain in the range of 60—100% of
collected samples during two crop-growing seasons. AMPA was
found in 40—90% of rain samples and 60—90% of air samples. Wind
erosion and spray drift are the main sources for glyphosate and
AMPA transport to the atmosphere. Several consecutive studies
{condensed in Table 2} support these observations, and Battaglin
et al. (2014} found glyphosate and AMPA in more than 70% of 85
rain samples collected at three distant sites.

Concentrations of glyphosate and AMPA reached a maximum of
9.1 ng/im> and 0.97 ng/m> respectively in air, and 2.5 pg/L and
0.48 pg/L respectively in rain. Weekly rain >30 mm is efficient in
removing the majority of glyphosate from the air (Chang et al.,
2011).

Unfortunately, the proportion of applied glyphosate transmitted
to the atmosphere is not known.

Despite their low vapor pressure and strong adsorptive trend
(Battaglin et al, 2014}, glyphosate and AMPA occur in precipitation,

367



Annexes

A. Grandcoin et al. / Water Research 117 (2017) 187-197 193
Table 2
Glyphosate and AMPA concentrations in rain.
Location Samples % detection [Glyphosate] (pg/L) % detection [AMPA] (pug/L)
max median max median
Scribner er al. (2007) USA 14 86.0 1.1 0.274 86.0 0.47 0.113
Battaglin et al. (2014) 85 70.6 25 0.11 718 0.48 0.04
Chang et al. (2011) Mississippi 2007 1 73.0 19 0.2 730 03 0.1
2008 19 68.0 1.6 0.15 74.0 0.48 <0.1
lowa 2007 14 71.0 25 0.2 36.0 0.2 <0.1
2008 24 63.0 1.8 0.1 50.0 0.24 <0.1
Indiana 2004 12 92.0 1:1 0.14 92.0 0.47 <0.1
Van Stempvoort et al. (2016) Canada 15 86.7 0.135 - 26.7 0.019 -

and facilitate contamination transport to untreated areas.

Transport of AMPA and glyphosate is well documented
(Vereecken, 2005), but more realistic experiments and modelling
can be useful for a better understanding of exports by leaching and
runoff. Scarce AMPA airborne data are available. The proportion of
applied glyphosate transmitted to the atmosphere and its fate is
unknown (Chang et al.,, 2011). Long-range transport of glyphosate
and AMPA through the atmosphere has not been studied.

4. AMPA degradation in the watershed

AMPA degradation is not well documented because the fate of
metabolites has only recently become a concern. Most sources of
information are ambitious studies which were designed to gain full
understanding of glyphosate fate, including that of AMPA in the
total glyphosate in soil and water.

AMPA is considered persistent by the Pesticide Properties
Database (PPDB, 2015), with a typical half-life (DT50} of 121 days.
According to Bento et al. (2016), AMPA degradation is mainly a
microbial process governed by temperature and soil moisture, in
which AMPA degrades faster with heat and humidity. AMPA DT50
at 30 °C ranges between 26 and 45 days in loess soil; DT90 (time
after which 90% of the initial AMPA is degraded } ranges between 88
and 148 days. Conversely, Bergstrom et al. (2011) found correlations
between AMPA degradation rates and amount of OM, observing a
half-life of 35 days in clay topsoil and 98 days in subscil. Concerning
loam top soils, Simonsen et al. (2008} calculated a DT50 of 32 days
for AMPA, Zhang et al. (2015) observed AMPA DT50 ranging be-
tween 10 and 37 days, and lastly Mamy et al. (2005) observed
25-75 days.

AMPA degradation occurs in wetlands, as shown by Imfeld et al.
(2013) and Degenhardt et al. (2012). These authors were not look-
ing for a specific DT50, but did show that AMPA was more persis-
tent than glyphosate in wetlands.

These findings confirm that the rate of AMPA degradation in
soils is slower than that of glyphosate, except for high clay content
soils {(See Table | for Glyphosate degradation} {Bergstrom et al.,
2011). Aparicio et al. (2013) explained this enhanced persistence
by lower penetrability to cell membranes and stronger adsorption
on particles.

Li et al. (2016) investigated AMPA degradation kinetics in labo-
ratory experiments, at pH 7, 22 °C, under artificial light with 5 g/L of
manganese oxide (birnessite) and 3 mmol/L of AMPA. Birnessite
abiotically oxides 70% of initial AMPA in 7 days.

Ronco et al. (2016) evidenced that AMPA tends to accumulate in
the bottom sediments of agricultural basin rivers, where it may be
degraded by microbial fauna.

Presently AMPA is described as persistent and resilient to
degradation under natural conditions (Al-Rajab and Schiavon,
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2010; Imfeld et al, 2013). AMPA degradation kinetics in the envi-
ronment should be investigated.

5. AMPA public health concerns
5.1. Toxicity

There is no epidemiological data on AMPA exposure from water.
Limited data from in vitro studies are available, concerning its
toxicity to human and animal cells {Cerdeira and Duke, 2010},
Within the public health context, we will refer only to human-cell
based studies.

The metabolite nature of AMPA may lead to questions as to its
possible formation in the body. According to EFSA (2014), it is un-
likely that glyphosate degradation to AMPA occurs in the human
body (Niemann et al,, 2015). Any AMPA contamination should not,
therefore, be the result of glyphosate exposure. There is a lack of
knowledge about AMPA formation from phosphonates in the body.

Kwiatkowska et al. (2014} showed that AMPA induces slight
toxic effects on human erythrocytes (in vitro). From 0.05 mM AMPA
induces hemolysis, and from 0.25 mM AMPA is able to create
reactive oxygen species and increase the methemoglobin level in
blood. Regarding human lymphocytes, Manas et al. (2009) found
AMPA to have clastogenic effects from 1.8 mM. They also noted that
from 2.5 mM, Hep-2 DNA suffers significant damage. Finally,
Benachour and Séralini (2009) proved that AMPA causes umbilical
membrane cell damages and occasionally embryonic or neonatal
cells death. No occurrence study has been conducted on blood
outside of acute poisoning cases, in which AMPA can reach 2.6 pg/
mL of blood (Han et al., 2016).

Surprisingly, Li et al. (2013} showed that AMPA and glyphosate
inhibit growth of cancer cells, but not of healthy cells. The authors
propose the development of anticancer therapy based on AMPA
and glyphosate.

Mesnage et al. (2012) looked for the occurrence of AMPA in the
excretions of a farmer and his family members and were unable to
find AMPA in their urine; the detection limit was 1 pg/L (approx-
imatively 9.0 mM ), low levels of AMPA in the urine may have been
missed. Hoppe (2013) provided a more accurate method, with a
limit of quantification of 0.15 pg/L in urine. 65 urine samples from
182 subjects were AMPA contaminated, with a mean of 0.18 pg/L
(approximatively 1.6 mM). However, the author does not specify
the type of population studied. Exposure and assimilation routes
may differ depending on occupation, residence area, and diet. To
establish comparisons, future studies should pay attention to the
possible exposures of populations. Niemann et al. (2015) reviewed
the occurrence of glyphosate in the urine of Europeans and
Americans, concluding that AMPA and glyphosate are poorly
correlated and suggesting that AMPA has other sources than
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glyphosate biodegradation. Hoppe (2013) analyzed 182 adults
urine samples from 18 European countries. The ratios AMPA/
Glyphosate are very variable in the sampled urines. It suggests that
European populations, exposure to amino-polyphosphonates is
added to glyphosate exposure.

5.2. Policy framework: water

In Europe, anthropogenic compounds and potential other pol-
lutants are now monitored in water, in line with the 98/83/CE Eu-
ropean Council directive {1998). Raw waters cannot be used to
produce drinking water where any individual pesticide (including
metabolites) exceeds 2 pg/L, or if total pesticides (including me-
tabolites} exceed 5 pg/L (JORF, 2007). This policy also limits each
compound to 0.1 pg/L in drinking water, and 0.5 pg/L for total
pesticides (including metabolites). Designed to control pesticides,
the directive has been frequently updated and extended to cover
monitoring  of  pertinent  degradation  products  and
pharmaceurticals.

Elsewhere, to the best of our knowledge, regulatory policies
concerning pesticides are less stringent in India, Australia, Canada,
and USA. These countries have individually established pesticide
thresholds, but do not regulate metabolites (Bhushan et al., 2013;
NHMRC, 2016; Health Canada, 2014; US EPA, 2016). For example,
the maximum admissible level of glyphosate in drinking water in
the USA is 700 pg/L. It is 1000 pg/L in Australia, 280 pg/L in Canada
and absent from Indian policy {Bureau of Indian Standards (2012)).
The World Health Organization (WHO) in 2011, did not suggest
formal guidelines for AMPA and glyphosate (WHO, 2011), but the
WHO reviewed its position in 2015 and declared glyphosate
“probably carcinogenic to humans” (Guyton et al,, 2015). Moreover,
Guyton et al. (2015} mentioned that AMPA can induce oxidative
stress which leads to chronic inflammation and from there other
unfavorable outcomes. Recently, the European Chemicals Agency
gave an opposite opinion and did not declared glyphosate as
carcinogenic to humans, neither mentioned AMPA (European
Chemicals Agency, 2017).

Phosphonates are not mentioned by the WHO, probably because
of the lack of studies concerning their behavior, toxicity and
degradation.

5.3. Drinking water treatment

AMPA occurrence has frequently been reported in the various
resources. AMPA is found in groundwater at levels ranging from
few thousandths pg/L to several tenths pg/L (Van Stempvoort et al.,
2014, Scribner et al., 2007; Van Stempvoort et al., 2016; (Battaglin
et al, 2014). Van Stempvoort et al. (2016} found AMPA in shallow
groundwater at depths within 2 m of the edge of the streams, with
a detection frequency of 5% of analyzed samples. Earlier, Scribner
et al. (2007} reported results for two different groundwater sur-
veillance programs. AMPA detection frequency in the first program
was 9.7% of 485 samples, with a maximum of 0.62 pg/L. In the
second program concerning an agricultural watershed, AMPA
detection frequency was 72.6% of 117 samples, with a maximum of
2.6 pg/L”.

In a French agricultural watershed, Piel et al. {2012 ) showed that
AMPA occurs widely in streams all year round. Moreover,
maximum AMPA concentrations appear to be higher in urban (5 pg/
L} than rural areas (2 ng{L). In their broad study, Battaglin et al.
(2014) showed that in USA streams, mean AMPA concentration is
0.2 pg/L, and can reach 28 pg/L with a detection frequency of 71.6%
of analyzed samples. In large rivers, mean AMPA concentration is
0.22 pgfL and can reach 4.4 pgfL, with a detection frequency of
89.3% of the analyzed samples. Many other worldwide studies on

water confirm these trends (Poiger et al, 2016; Scribner et al,
2007).

Given that AMPA frequently occurs in water resources, the water
treatment plants need to be able to remove AMPA.

AMPA removal is rarely documented; few authors report that
AMPA removal or degradation can be achieved through common
treatments. Sand filtration and bank filtration are moderately
effective in AMPA elimination (25—95%), accommodating degrad-
ing microbiome and sorption sites for the pollutant (Jonsson et al.,
2013). According to Hall and Camm (2007}, coagulation/clarifica-
tion of AMPA efficiency is uneven, ranging from 10% to 80%,
depending on pH, coagulant type and dose.

As has been shown previously, AMPA is glyphosate’s main
biodegradation and photodegradation product in the environment,
and this is also true for chemical oxidation {(Brosillon et al., 2006;
Mehrsheikh et al,, 2006). Simple UV disinfection does not remove
AMPA from drinking water {Brosillon et al., 2006; Assalin et al.,
2010; Klinger et al, 1998). Chlorination using a HOCl/herbicide
molar ratio greater than 2 provides full degradation of 107 M of
glyphosate at ph. 7 for 24 hin the dark (Brosillon et al,, 2006). These
conditions were used to represent the water residence time in the
distribution network.

Batch laboratory tests showed that Ozonation of 42.28 mgjL
glyphosate with 14 mg/L O3 at pH 10 for 30 min removes almost
100% of the residues, including AMPA. Nevertheless, with pH
adjustment at 6.5, degradation is incomplete and produces AMPA
(Assalin et al., 2010). Advanced processes such as H0,/UVC are
effective in fully degrading 50 mgj/L of glyphosate and then AMPA,
providing basic pH (7—10), 80 W irradiation, and 2.2—5.9 mM of
H0; for 5 h (Manassero et al., 2010}. AMPA is poorly eliminated by
granular and powdered activated carbon — moreover, because
activated carbon tends to remove residual O; and chlorinated oxi-
dants, it can decrease AMPA oxidation (Besnault et al, 2015;
Jonsson et al., 2013). Besnault et al. (2015) showed that a granular
activated carbon (GAC) treatment process has good initial efficiency
in terms of AMPA removal (>90%). However, from 2.5 m> of treated
water per kg of GAC, the pilot performance falls to 30—-70% of
elimination, and less than 30% beyond 16 m*/kg GAC.

These statements reveal how sensitive the processes are; they
need to be optimized according to pollutant load and context. In
many countries drinking water regulations do not include metab-
olites. Moreover the toxicological and epidemiological knowledges
are insufficient or inappropriate to set a guideline (Benachour and
Séralini, 2009).

6. Conclusions

Our review has shown that AMPA can have multiple sources; the
main one seeming to be glyphosate degradation in agricultural
soils. This is explained by the short DT50 of glyphosate and the
higher resilience to degradation of amino-polyphosphonates.
Moreover, the vast diversity of uses of the herbicide leads to wide
contamination, allowing AMPA formation in many sections of the
environment.

AMPA presents a low risk of leaching through soils. It occurs in
groundwater having specific hydroclimatic and geomorphic con-
ditions. Shallow groundwater is at greater risk of AMPA contami-
nation, particularly where it is close to agricultural surfaces. Surface
water bodies are vulnerable to contamination by AMPA. Rainfall
intensity and the amount of time since application govern the
export of AMPA towards surface waters. High adsorptive qualities
induce AMPA-particle bonding, providing transport. Airborne
AMPA is significant in agricultural areas.

AMPA is reported to be persistent; it tends to accumulate in soils
if not leached. AMPA is substantially biodegraded only in OM-rich
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soils. In water, AMPA presents limited physical and chemical
degradation, related to manganese oxides. It accumulates in sedi-
ments, where microbial degradation can occur.

Invitro studies have shown evidence of AMPA toxicity to human
cells at low concentrations. A manifest lack of water-exposure
epidemiological data prevents any conclusion being drawn about
AMPA safety in water. Current, tolerant water policies across the
world demonstrate the uncertainties around AMPA. Its sources are
poorly identified by responsible water professionals, and seasonal
related flows remain unknown. Fortunately, various water treat-
ment processes can be effective in removing AMPA through
adequate adjustments and temporal targeting. This does however
raise concerns about rural catchments inherently exposed to
contamination, and often without water treatment.
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Mots-clés : | MLCLIM L'acide aminométhylphosphonique [AMPA] est le sous-produit de dégradation trés répandu du

Acide | glyphosate et des aminopolyphosphonates (phosphonates|. Lutilisation massive de ces molécules conduit a
aminométhylphosphonigue | Lomniprésence de TAMPA dans lenvironnement, et en particulier dans les eaux. L'objectif de cette revue de
Blyphosate | littérature est de résumer et de discuter les connaissances actuelles sur la formation, le transport, la

Métabolite d'herbicides | Ppersistance et la toxicité de AMPA dans Lenvironnement. Dans les sols agricoles, 'AMPA est concentré dans
Sources | la couche arable et se dégrade lentement dans la plupart des saols. Il peut atteindre les eaux souterraines

Bassin versant

Keywords:
AminoMethylPhosphonic
acid

Glyphosate

Herbicide metabolite
Sources

Watershed

peu profondes, mais il est rarement retrouvé dans les eaux souterraines profondes. LAMPA fortement
adsorbé sur les particules des sols se retrouve dans les cours d'eau et les eaux de surface par ruissellement
lors des événements pluvieux. Dans les zones urbaines, TAMPA provient des aminophosphonates et du
glyphosate présents dans les eaux usées et/ou les eaux pluviales selon la configuration du réseau [unitaire
ou séparatif]. Il est fréquemment quantifié dans le milieu récepteur en aval des stations d'épuration. Il peut
étre biologiqguement dégradé dans les sols et les sédiments dans lesquels il a tendance a s'accumuler tandis
que sa photodégradation est trés limitée dans les eaux. LAMPA aussi présent en suspension dans L'air et en
quantité non negligeable peut étre emporté par de fortes précipitations. Ainsi, [AMPA provient prin-
cipalement des lixiviats agricoles et des rejets d'eaux usées urbaines. La contribution domestique de TAMPA
via le glyphosate est négligeable alors que la contribution viz les phosphonates reste peu renseignée. Enfin,
il y a un manque critique de données épidémiologiques - en particulier sur lexposition via leau - pour
comprendre les effets toxicologiques de TAMPA sur la santé humaine. Notons cependant que les stations de
traitement d'eau potable permettent un abattement significatif de TAMPA et cela méme s'il n'existe pas de
limite réglementaire spécifique pour les métabolites en général.

The widely occurring degradation product aminomethylphosphonic acid (AMPA] is a result of
glyphosate and aminopolyphosphonates (phosphonates) degradation. Massive use of the parent compounds
leads to the ubiquity of AMPA in the environment, and particularly in water. The purpose of this review is to
summarize and discuss current insights into AMPA formation, transport, persistence and toxicity. In
agricultural soils, AMPA is concentrated in the topsoil, and degrades slowly in most soils. It can reach
shallow groundwater, but rarely managed to enter deep groundwater. AMPA is strongly adsorbed to soil
particles and moves with the particles towards the stream in rainfall runoff. In urban areas, AMPA comes
from phosphonates and glyphosate in wastewater and/or storm sewers according to the configuration of the
network (combined or separative). It is commonly found at the outlets of Wastewater Treatment Plants
(WWTP). Soils and Sediments tend to accumulate AMPA, where it may be biodegraded while limited
photodegradation in waters exists. Airborne AMPA is not negligible, but does wash-out with heavy rainfall.
AMPA is reported to be persistent and can be biologically degraded in soils and sediments. Thus AMPA
mainly has its sources in agricultural leachates and urban wastewater effluents. The domestic contribution
of AMPA via glyphosate is negligible while the contribution via phosphonates remains unclear. There is a
critical lack of epidemiological data - especially on water exposure - to understand the toxicological effects,
if any, of AMPA on humans. Fortunately, well operated water treatment plants remove a significant
proportion of the AMPA from water, even though there are not sufficient regulatory limits for metabolites.

des teneurs non négligeables en AMPA ont été mesu-

Introduction

L'acide aminométhylphosphonique (AMPA) est princi-
palement retrouvé dans |'eau comme molécule de dé-
gradation du glyphosate. Ces deux molécules sont |a
plupart du temps quantifiées conjointement dans les
eaux superficielles. Mais dans certains cas particuliers,

* Auteur correspondant — Courriel : stephanie.piel@saur.com
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rées sans présence, ou trés faible, de glyphosate. En
effet, des concentrations élevées peuvent étre retrou-
vées en périodes estivales en aval de stations d'épura-
tion urbaines dans un milieu récepteur 3 trés faibles dé-
bits d'étiage ou en aval de laiteries.

A la suite de ces observations ponctuelles et mesures
de concentrations élevées en AMPA dans certains cours
d'eau bretons sans présence de glyphosate, l'origine de
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I’AMPA & été remise en question par les scientifiques et
différentes parties prenantes en charge du suivi de la
qualité de I'eau.

Des travaux de recherche menés dans le cadre d'une
these de doctorat sont en cours & I'Ecole des hautes
études en santé publique (EHESP) en collaboration avec
la Saur. lls portent sur les sous-produits de dégradation
d’herbicides dans les eaux de surface du bassin versant
de la Vilaine, leurs origines et leur saisonnalité, et dans
les filieres de traitement de potabilisation. LAMPA est
le principal composé étudié lors de cette thése dont les
résultats sont prévus pour 2019.

En premier liey, il est apparu important de faire un point
sur |'état des connaissances de I'AMPA dans les eaux &
partir de la littérature scientifique existante. Ainsi, cet
article présente les différentes origines de I'AMPA puis
ses voies de transfert dans les milieux aquatiques :

— via la dégradation des phosphonates d'origine do-
mestique/industrielle, utilisés dans les produits lessiviels
et de nettoyage et parfois dans certains procédés de
traitement de 'eau. La contamination des eaux de sur-
face s'opere via le rejet des stations d'épuration;

- via la dégradation du glyphosate épandu en zone
agricole et non agricole®, puis son ruissellement vers les
eaux de surface. La contamination des eaux de surface
s’opére dans ce cas de maniere diffuse (surfaces agri-
coles) ou ponctuelle via le rejet des eaux pluviales dans
le milieu récepteur.

Cette synthése est une version traduite et remaniée
d’une revue bibliographique publiée en anglais par les
mémes auteurs [GRANDCOIN et al., 2017].

1. Source de TAMPA

L'acide aminométhylphosphonique (AMPA) résulte de
la dégradation du glyphosate (herbicide de la famille
des aminophosphonates [COUTEUX et LEJEUNE,
2010)) et des phosphonates eux-mémes et notamment
les aminométhylene-polyphosphonates couramment
utilisés dans les détergents [NOWACK, 2003]. L'utilisa-
tion massive de ces composés parents entraine une om-
niprésence d’/AMPA dans I'environnement et particulie-
rement dans les eaux.

1.1. Glyphosate

1.1.1. Origine agricole et non agricole

Le glyphosate est I'herbicide le plus utilisé dans le
monde avec une production de 620000t en 2008

? Les zones non agricoles, autrement appelées JEV (jardins, espaces végé-
talisés et infrastructures) dans le plan Ecophyto2.

[SM numeéra 4 - 2019 - 114% année

[B@HN et al., 2014], puis de 825000 t en 2014 [BEN-
BROOK, 2016].

Fortement utilisé en agriculture, il est également cou-
ramment utilisé pour le désherbage dans les zones non
agricoles par des particuliers, des collectivités ou en-
core des professionnels, Ainsi, BOTTA et al. [2009] ont
montré que la contamination du bassin de 'Orge (Es-
sonne, affluent de la Seine en contexte trés urbanisé)
par le glyphosate était essentiellement d’origine ur-
baine (applications principales sur routes et voies fer-
rées). A noter que cette source non agricole devrait for-
tement diminuer du fait de son interdiction d’usage
pour les collectivités depuis janvier 2017 et pour les par-
ticuliers & compter de janvier 2019 [JORF, 2015].

1.1.2. Devenir et voies de dégradation du glyphosate
La dégradation du glyphosate se fait selon deux voies
de dégradation principales (biodégradation et photo-
dégradation) (figure 1, [GRANDCOIN et al., 2017]) et
aboutit, d'une part, a la formation de I'AMPA et, d'autre
part, & la formation de sarcosine et de glycine [BORG-
GAARD et GIMSING, 2008 ; AL-RAJAB et SCHIAVON,
2010; WANG et al., 2016].

DUKE [2011] a montré que le glyphosate est déja dé-
gradeé en AMPA dans les plantes. La présence d’AMPA
dans les sols peut donc provenir aussi de l'incorpora-
tion et de la dégradation de résidus végétaux traités au
glyphosate [MAMY et al., 2016].

La dégradation du glyphosate dans les sols se fait es-
sentiellement par voie microbienne [BORGGAARD et
GIMSING, 2008]. L'état d'oxydoréduction du sol semble
étre un facteur important selon KANISSERY et al. [2015]
qui ont montré que cette dégradation est plus rapide
en conditions oxiques qu’en conditions anoxiques. Ces
auteurs confirment aussi I'importance de la microflore
du sol dans la dégradation du glyphosate en AMPA, car
ils n’ont observé aucune dégradation dans des sols sté-
rilisés, quelles que soient les conditions d'oxygénation.
WANG et al. [2016] ont étudié le devenir du glyphosate
dans les systemes aquatiques et ont montré le réle ma-
jeur joué par les sédiments et leur microflore dans la
biodégradation. La dégradation chimique et la photo-
dégradation du glyphosate sont des voies mineures
dans des conditions naturelles [MALLAT et BARCELO,
1998].

1.2. Les phosphonates

1.2.1. Origines industrielles et domestiques

Dans les pays industrialisés, les phosphonates sont cou-
ramment utilisés a la fois dans I'industrie et dans des ap-
plications domestiques (lessives, produits de nettoyage)
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Figure 1. Principales voies de biodégradation du glyph

[NOWACK, 2003]. Ce sont principalement des amino-
méthylene-polyphosphonates qui contiennent plusieurs
groupes « acide phosphonique » et au moins un groupe
« amine ». Les phosphonates sont connus des chimistes
depuis le milieu du XIX® siécle, mais c’est & partir des
années 1950 que leur propriété principale de séques-
tration d'éléments métalliques a été vraiment exploitée
par I'industrie. Ainsi, de nombreux composés ont été
développés afin d'étre utilisés comme agent détartrant,
anticorrosif, retardateur de flamme, agent complexant
dans le textile ou encore adoucisseur d'eau, et parfois
comme agent antifouling des membranes dans le traite-
ment de I'eau [NOWACK 2003 ; STUDNIK et al., 2015].
Les principaux aminophosphonates consommés en Eu-
rope et aux Etats-Unis sont |'acide nitrilotris-méthyléne-
phosphonique (NTMP), l'acide diéthyléne-triamine-
penta-méthyléne-phosphonique (DTPMP) et l'acide
éthylene diamine-tétraméthyléne-phosphonique (EDTMP)
[GLEDHILL et FEIJTEL, 1992].

Concernant la consommation d’aminophosphonates,
NOWACK [2004] fait état d'une consommation annuelle
européenne de 16000t en 1999 et mondiale de 56 000t
en 1998. Plus récemment, I'European Phosphonate As-
sociation indique une consommation européenne de
49000 t/an et mondizale de 94 000 t/an en 2012, soit une
augmentation de 200% en 14 ans en Europe [ROTT et
al., 2018].

Propriété de I'Astes. Documant & usage individuel, Tout
reproduclion, traduction est interdite sans accord pi
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dans U'envir [GRANDCOIN et af., 20171

Les aminophosphonates sont de plus en plus utilisés
chaque année, notamment du fait de |'interdliction ou de
Iz limitation dans certains pays de |'utilisation des phos-
phates (en France en 2007 et aux Etats-Unis en 2010; Par-
lement européen, 2012). En France, ces derniers ont uni-
quement été interdits dans les détergents textiles ména-
gers en mars 2007 (décret n®2007/491). Une limitation de
la teneur en phosphore pour les détergents pour lave-
vaisselle destinés aux particuliers a été fixée depuis le
1¢ janvier 2017 selon le reglement UE n°®259/2012 [JOUE,
2012]. Cependant, I'extension de 'interdiction pour tous
les produits lessiviels prévue selon la loi de programma-
tion n®2009/967 n'a pas abouti. Ainsi, les détergents &
usage autre que le lavage du linge et de la vaisselle des
particuliers zinsi que ceux & usage industriel ne sont donc
pas concernés a ce jour en France et en Europe.

1.2.2. Devenir et voies de dégradation des amino-
phosphonates

Il existe peu d'information sur le devenir et le comporte-
ment des aminophosphonates dans |'environnement en
raison du manque de méthode analytique sensible, spé-
cifique et fiable pour leur détection dans les milieux na-
turels [LESUEUR et al., 2006; ROTT et al., 2018]. De plus,
en raison de la forte liaison covalente C-P, la biodégra-
dation des aminophosphonates dans |'environnement
est difficile. Cela entraine une persistance importante
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dans les milieux aquatiques ol ils ont tendance & s'accu-
muler [FORLANI et al., 2011].

La principale voie de dégradation des aminophospho-
nates dans I'eau en conditions naturelles est la photodé-
gradation [NOWACK, 2003 (figure 2, [GRANDCOIN et
al., 2017]). Cette voie de dégradation est renforcée en
présence de fer et d'un pH acide. Selon JAWORSKA et
al. [2002], I'AMPA est le principal sous-produit de dégra-
dation des acides NTMP, EDTMP, DTPMP. En conditions
expérimentales sous lampe UV dans un milieu aquaticue,
LESUEUR et al. [2005] ont montré que les aminophospho-
nates sont dégradés mgjoritairement en orthophos-
phates (93%) et dans une moindre mesure en AMPA (7 %).

La biodégradation est une voie mineure. La faune mi-
crobienne utilise préférentiellement les phosphates
comme source de phosphore. Par conséquent, les ami-
nophosphonates sont peu biodégradés dans des condi-
tions naturelles [NOWACK, 2003; HSIEH et WANNER,
2010]. Plusieurs micro-organismes ont cependant été
identifiés comme étant capables d'utiliser des amino-
phosphonates comme seule source de phosphore (Ba-
cillus megaterium, Pseudomonas aeruginosa, Agrobac-
terium radiobacter, Escherichia coli, Pseudomonas stut-

zeri et Streptomyces morookaensis) [KONONOVA et
NESMEYANOVA, 2002; OBOJSKA et LEJCZAK, 2003;
MATYS et af., 2004]. Ainsi, FORLANI et af. [2011] ont uti-
lisé avec succes des souches de spiruline (Spirulina) pour
éliminer 50% des polyphosphonates dans des eaux
usées; cependant, la dégradation estincompléte etles
métabolites sont inconnus.

En conclusion de cette premiére partie, 'AMPA est un
produit de dégradation (métabolite) du glyphosate et
des aminophosphonates [NOWACK, 2003; WANG et
al., 2016). Il provient principalement de la dégradation
microbienne du glyphosate dans les sols BORGGAARD
et GIMSING, 2008] (figure 3, [GRANDCOIN et at., 2017))
et de la photodégradation des aminophosphonates
(EDTMP, HDTMP (acide hexane-diamine-tétraméthy-
lene-phosphonique), DTPMP et NTMP) dans I'eau [LE-
SUEUR et al., 2005].

2. Voies de transfert et de contamination
des eaux
2.1. Glyphosate et AMPA

Les principales sources de contamination des res-
sources en eau et des milieux aquatiques sont les eaux
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DTPMP : acide diéthyéne-triamine-pentaméthyléne-phosphonique : EDTMP : acide éthyléne-diamine-tétramétiyiéne-phosphonicue : HDTMP : acide hexane-
diamine-tétraméthyléne-phosphoniaue ; NTMP ; acide ritrilotris-méthyléne-phosphonicue.
Figure 2. Voies de dégradation des aminophosphonates vers CAMPA dans les eaux [GRANDCOIN et al., 20171
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Figure 3. AMPA dans les eaux naturelles : sources [glyph
COIN et at., 20171

de ruissellement en provenance des zones agricoles,
des zones non agricoles ainsi que des rejets ponctuels
d’eau pluviale. De plus, dans les zones agricoles,
CHANG et al. [2011] ont également mesuré aux Etats-
Unis des niveaux de concentration non négligeables de
glyphosate et ’/AMPA dans I'air et dans la pluie lors de
deux périodes de culture. L'érosion éolienne et la pul-
vérisation sont les principales sources du transport du
glyphosate et de '’ AMPA dans |'atmosphére,

VAN STEMPVOORT et al. [2016] ont montré que le gly-
phosate et '’AMPA sont relativement persistants dans
les sols et peuvent atteindre les eaux souterraines peu
profondes (eau de subsurface), y étre stockés puis trans-
férés dans les eaux de surface. Selon BERGSTROM et
al. [2011], la lixiviation du glyphosate et de 'AMPA a tra-
vers le sol semble étre un phénomene lent et mineur.
De plus, les études réalisées tendent & montrer que le
glyphosate et ’AMPA, présentant un fort coefficient de
partage carbone organique/eau (Koc > 1000 L/kg), sont
peu mobiles & travers les sols, hormis dans certains
contextes favorables tels que les sols pauvres en ma-
tiére organique (MO) et en argiles. lls sont stockés pré-
férentiellement dans les couches superficielles du sol et
ne conteminent pas ou peu les eaux souterraines. Ainsi,
sur 1171 échantillons d'eaux souterraines (802 sites) aux
Etats-Unis, BATTAGLIN et al. [2014] détectent du gly-
phosate et de '’AMPA dans respectivement 5,8% et

de I'Astea. Documant a usage individuel, Toute copia, diffusion,
luction, traduction est interdile s rd préalable de ['Aslee

], comportement et devenir environnemental [GRAND-

14,3% des échantillons avec des concentrations maxi-
males, sur |'échantillon total, de 2,03 et 4,88 pg/L res-
pectivement. LAMPA est cependant plus mobile que le
glyphosate et semble donc représenter une menace
plus importante pour la qualité des eaux souterraines
[VEREECKEN, 2005; BORGGAARD et GIMSING, 2008].

Dans les sols agricoles et via les eaux de surface, le gly-
phosate et I'AMPA sont exportés par ruissellement ou
transferts de subsurface surtout lors des précipitations
a la suite d'un épandage. Le glyphosate et I'’AMPA pou-
vant étre fortement adsorbés sur les particules des sols,
ils se retrouvent dans les phases dissoute et particulaire
des eaux. Lampleur de I'export glyphosate/AMPA va
dépendre de l'intensité de |'épisode pluvieux et de la
période de temps plus ou moins courte entre I'applica-
tion des herbicides et |'épisode pluvieux [YANG et al.,
2015]. COUPE et al. [2012] ont observé de fortes
concentrations en AMPA dans les eaux de surface direc-
tement corrélées avec les dates d'application d'herbi-
cides. De cette étude, ils ont montré que les concentra-
tions maximales d’AMPA dans les rivieres apparaissaient
avec les premiers ruissellements directement apres |'ap-
plication de glyphosate.

Enfin, plus récemment, des études ont été réalisées sur
les origines urbaines du glyphosate dans les eaux de
surface. Plusieurs auteurs ont montré que cet apport
n'est pas négligeable lors d'épisodes pluvieux, notam-
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ment HANKE et al. [2010] qui ont conclu que, sur un
petit bassin versant en Suisse (25 km?), la zone urbaine
via les rejets de stations d'épuration, les débordements
de réseau unitaire et I'eau pluviale des réseaux sépara-
tifs, représentait une contribution de 60% & |z contami-
nation de la riviere. KOLPIN et al. [2006] ont étudié les
effluents de dix stations d’épuration aux Etats-Unis et
ont montré que la fréquence de détection du glypho-
sate et de 'AMPA était multipliée par 2 dans le cours
d’eau récepteur entre 'amont et I'aval des stations
d’épuration.

Plusieurs critéres peuvent influencer le transfert du gly-
phosate dans les eaux de surface avec notamment : la
typologie des réseaux d'assainissement (unitaire/sépa-
ratif), 'occupation du tissu urbain (résidences, routes,
voies de chemin de fer, parcs, etc.), ainsi que le type de
traitement employé sur la/les stations d’épuration du
bassin versant considéré.

Lorsque le réseau est séparatif (eaux de pluie séparées
des eaux usées domestiques et industrielles), le réseau
d'eau pluviale peut contribuer au transfert direct de gly-
phosate vers les eaux de surface lors d'événements plu-
vieux [BLANCHOUD et al, 2007 ; ZGHEIB et al, 2012]. Le
transfert du glyphosate dépend du type de surface sur
laquelle est appliqué I'herbicide. En effet, BLAN-
CHOUD et &l. [2007] ont montré gréce & des expérimen-
tations & I'échelle du laboratoire que selon |'occupation
du tissu urbain et donc le type de surface sur laquelle
est appliqué le glyphosate, le coefficient de transfert
peut varier de 1,2% pour un usage sur un sol nu ou re-
couvert de pelouse & 25% sur des surfaces imper-
méables telles que le goudron. Ainsi, sur le bassin de la
Marne étudié, les contributions agricole et urbzine 4 la
contamination des eaux de surface sont aussi impor-
tantes alors que les intrants sont plus élevés en zone
agricole qu’en zone urbaine.

Concernant les usages uniquement domestiques de
glyphosate, RAMWELL et al. [2014] et TANG et al. [2015]
ont étudié Iz contamination des eaux de surface via le
réseau d'eau pluviale dans de petites zones résiden-
tielles urbaines (5,16 ha avec 148 maisons en Angleterre
[RAMWELL et al., 2014] et 9,5 ha avec 112 maisons en
Belgique [TANG et al., 2015)). Moins de 1% du glypho-
sate appliqué a été retrouvé dans le réseau d’eau plu-
viale, ce qui s'explique & nouveau par le type de surface
(terrain enherbé, dalles bétons. ..) présentant une forte
capacité de sorption du glyphosate et donc un faible
potentiel de ruissellement. Ainsi, selon les auteurs, les
zones résidentielles en Europe sont peu susceptibles de
contribuer a la charge en glyphosate des eaux de sur-
face.

[SM numeéra 4 - 2019 - 114% année

Concernant les autres sources urbaines de glyphosate
via le réseau d’eau pluviale, BOTTA et al. [2009] ont
montré que, sur le bassin de I'Orge, le glyphosate est
essentiellement d'origine urbaine et que les principzles
sources de contamination des eaux de surface étaient
liées au désherbage des routes (surfaces imperméables)
et des voies de chemin de fer (surfaces trés bien drai-
nées). Contrairement au glyphosate, BOTTA et al. [2009)
ont montré que méme si 'AMPA pouvait étre détecté
dans le réseau d'eau pluviale, son transfert vers les eaux
de surface s'effectuait majoritairement via le rejet des
stations d'épuration.

Quant au réseau unitaire, les eaux usées urbaines et in-
dustrielles zinsi que les eaux de pluie sont mélengées
etdirigées vers les stations d'épuration. Dans ce cas, la
contribution & la contamination des eaux naturelles par
le glyphosate va dépendre de ['efficacité de la filiere de
traitement mise en ceuvre sur la station d'épuration et
du systeme de rejets employé. CHOUBERT et al. [2010
et 2011] ont montré que les traitements primaires et se-
condaires en zones urbaines (boues activées moyenne
charge, boues activées & aération prolongée, biofiltre,
bioréacteurs & membranes) et en zones agricoles (filtre
planté & écoulements verticaux, biodisque) sont peu ef-
ficaces (rendement inférieur 2 30%) pour |'élimination
du glyphosate et de I'AMPA (phase dissoute). Dans cer-
tains cas, les rendements peuvent méme étre négatifs,
notamment sur les procédés de boues activées, princi-
palement & cause de la dégradation de précurseurs ou
de formes conjuguées conduisant & la formation de gly-
phosate ou d’AMPA [BOTTA et al., 2009; CHOUBERT
et al., 2011; COQUERY et al., 2011]. Seuls les traite-
ments tertiaires avancés tels que l'osmose inverse, I'ozo-
nation et |z filtration sur charbon actif permettent d'ob-
tenir des rendements supérieurs a 70% pour le glypho-
sate et seulement la filtration sur charbon actif pour
I"’AMPA [CHOUBERT et al., 2011; COQUERY et al.,
2011].

En tant que produit de dégradation, I'AMPA coexiste ha-
bituellement avec le glyphosate [APARICIO et al., 2013;
LUPI et af., 2015]. Dans les travaux d’APARICIO et al.
[2013] en Argentine, le glyphosate a été quantifié dans
les sols agricoles cultivés (0a 5 cm de profondeur) a des
concentrations entre 35 et 1502 pg/kg et I'AMPA & des
concentrations entre 299 et 2 256 pg/kg. Dans les eaux
de surface, le glyphosate et ’AMPA ont été analysés sur
les phases dissoute (échantillon filtré, 0,45 pm) et parti-
culaire. Dans la phase dissoute, respectivement 15% et
12% des échantillons contiennent du glyphosate et de
I"AMPA. Dans la phase particulaire, 67 % et 20% des
échantillons contiennent du glyphosate et de I'AMPA.
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Enfin, le glyphosate et 'AMPA ont été détectés respec-
tivement dans 66% et 88,5% des échantillons de sédi-
ments aquatiques (10 cm). Cette étude montre a nou-
veau l'importance de considérer I'ensemble des phases
(dissoute, particulaire, sédimentaire. ..) pour interpréter
les transferts dans leur globalité. De plus, une étude aux
Etats-Unis, basée sur 3 732 échantillons d'eau (échan-
tillon total) et de sédiments dans des contextes variés, a
montré que le glyphosate est détecté sans AMPA dans
seulement 2,3% des échantillons (eaux et sédiments) et
que '’AMPA est détecté sans glyphosate dans 17,9% de
ces échantillons [BATTAGLIN et al., 2014].

2.2. Aminophosphonates et AMPA

Du fait de leurs utilisations domestiques et industrielles
(dans les détergents), les aminophosphonates se retrou-
vent dans les réseaux d'assainissement et les stations
d'épuration qu'elles soient uniquement urbaines, indus-
trielles ou mixtes. Dans ses travaux, NOWAK [1997]
énonce que les taux d'élimination des aminophospho-
nates retrouvés dans des effluents urbains ou mixtes (in-
dustries du textile, aéroport), lors de leur passage en
station d'épuration biologique avec ou sans ajout de
sels de fer ou d’aluminium sont d’au moins 70%. De
plus, il a aussi montré que les aminophosphonates se
concentrent dans les boues d’épuration (phénomene
d’adsorption) plutot que d'étre dégradés [NOWACK,
1997]. Ses essais en laboratoire ont également démon-
tré que les aminophosphonates n'étaient pas minérali-
séslors de la digestion anaérobie des boues. Ainsi l'au-
teur mentionne que l'usage des boues, la fertilisation
ou l'incinération, peut participer & la diffusion de ces
molécules dans I'environnement et ainsi compléter le
cycle de dégradation/transport de ces molécules et
leurs métabolites dans les eaux naturelles. Cependant,
les données concemant les performances des autres
procédés de traitement rencontrés en station d'épura-
tion ne sont pas disponibles dans |a littérature.

Aux Pays-Bas, des chercheurs ont estimé la part d’AMPA
ayant pour origine les aminophosphonates. D'apres
leurs calculs, environ 63 t d’AMPA provenant du glypho-
sate sont émises chaque année dans les eaux de surface
tandis que 7 t proviennent des aminophosphonates, soit
presque 10 fois moins. En revanche, les aminophospho-
nates contribuent & la production d’AMPA dans les eaux
de surface tout au long de I'année, alors que 'AMPA issu
du glyphosate devient majoritaire en été, période d'ap-
plication prédominante [TRAAS et SMIT, 2003]. Dans les
collecteurs d’eaux usées, BOTTA et al. [2009] ont égale-
ment mis en évidence que I'augmentation des concen-
trations en AMPA était en concordance avec des activités
domestiques (matin, début aprés-midi et soirée).

La contribution du glyphosate et/ou des aminophos-
phonates comme molécule-mére de I'’AMPA va donc
dépendre du contexte du bassin versant dans lequel il
est recherché (des activités agricoles, urbaines et/ou in-
dustrielles, type de réseau d'assainissement et type de
traitement/rejet mis en ceuvre en station d'épuration),
mais aussi de la saison et des conditions météorolo-
giques.

En résumé de cette deuxieme partie, cette revue de le
littérature a permis de montrer que I'AMPA était quan-
tifié dans les eaux de surface [SCRIBNER et af., 2007 ;
COUPE et al., 2012], dans les sédiments [RONCO et a.,
2016] et dans les eaux souterraines peu profondes
(moins de 2 m) [VAN STEMPVOORT et al., 2014], mais
peu souvent dans les eaux souterraines profondes [BAT-
TAGLIN et al., 2014]. Dans les sols agricoles, ' AMPA issu
de la dégradation du glyphosate se concentre dans les
couches supérieures et se dégrade lentement. Il est for-
tement adsorbé aux particules de sol et le transfert vers
les eaux superficielles s’opére par érosion et ruisselle-
ment. Dans des zones urbaines, ' AMPA trouvé dans les
eaux de surface provient des eaux pluviales (dégrada-
tion du glyphosate utilisé dans ces zones) et de la dé-
gradation des aminophosphonates (produits lessiviels)
présents dans les eaux usées en sortie de station d'épu-
ration. Les données ont aussi permis de montrer que
I’AMPA provient majoritairement du glyphosate. Toute-
fois, sa présence dans les eaux de surface peut étre
aussi ponctuellement d’origine urbaine et/ou indus-
trielle. Cependant, STRUGER et al. [2015] soulignent I'in-
certitude concernant les proportions respectives des dif-
férentes sources d'’AMPA (agricoles, industrielles et ur-
baines). BOTTA et al. [2009] ont montré que dans un
cours d'eau recevant des effluents de station d'épura-
tion, les sources d’AMPA varient en fonction des condi-
tions hydroclimatiques. Ainsi, les aminophosphonates
d’origines industrielles et domestiques constituent po-
tentiellement des sources d’AMPA complémentaires de
celle due & la dégradation du glyphosate.

3. Dégradation de CAMPA

L'AMPA est considéré comme persistant au regard de
ses propriétés physico-chimiques [PPDB, 2015], avec une
demi-vie (DT50) dans les sols de 121 jours en conditions
controlées (aérobie en laboratoire & 20 °C) et de 419
jours in situ. Mais sa dégradation dans I'environnement
est actuellement peu documentée du fait d’un intérét
récent pour le devenir des métabolites de pesticides.
D'apres BENTO et al. [2016], la dégradation de 'AMPA
est principalement un processus microbiologique régi
par la température et I'humidité du sol — I'AMPA se
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dégrade plus rapidement avec la chaleur et I'humidité.
De méme, il a été montré que ce temps de demi-vie
peut évoluer entre 10 et 98 jours en fonction de la com-
position du sol et du taux de matiere organique [MAMY
etal., 2005; SIMONSEN et al., 2008; BERGSTROM et .,
2011; ZHANG et al., 2015]. DEGENHARDT et al. [2012]
et IMFELD et al. [2013] ont étudié la dégradation de
I’AMPA dans les zones humides, et sans préciser de va-
leur spécifique pour un temps de demi-vie (DT50), ces
auteurs ont montré que I'AMPA était plus persistant cque
le glyphosate dans ces zones. RONCO et al. [2016] ont
montré que ’AMPA a tendance & s'accumuler dans les
sédiments de fond de rivieres des bassins versants agri-
coles, ot il peut étre dégradeé par la faune microbienne.
Enfin, 'AMPA est actuellement décrit comme persistant
et résistant & la dégradation dans des conditions natu-
relles [AL-RAJAB et SCHIAVON, 2010; IMFELD et al.,
2013], mais son devenir est peu ou pas étudié.

4. AMPA et préoccupations en matiére de
santé publique

Il n‘existe pas de données épidémiologiques concer-
nant I'exposition a '’AMPA contenu dans 'eau. Seules
quelques données de toxicité pour les cellules hu-
maines et animales, issues d'études in vitro, sont dispo-
nibles [CERDEIRA et DUKE, 2010]. A noter que, selon
NIEMANN et al. [2015], il est peu probable que le gly-
phosate se dégrade en AMPA dans le corps humain. En
conséquence, toute contamination en AMPA ne devrait
pas étre le résultat d'une exposition au glyphosate. En
effet, NIEMANN et al. [2015] ont rapporté la présence
de glyphosate dans des échantillons d'urine provenant
d’Européens et d’Américains, sans corrélation particu-
liere avec la présence d’AMPA, suggérant ainsi que
I’AMPA a d'autres sources que la biodégradation du gly-
phosate. En revanche, il n'y a pas de données dans la
littérature concernant la formation d’AMPA & partir de
la dégradation des phosphonates dans le corps.

Concernant les effets de 'TAMPA sur la santé, KWIAT-
KOWSKA et al. [2014] ont montré que celui-ci induit des
effets toxiques minimes sur les érythrocytes humains (in
vitro). En ce qui concere les lymphocytes humains,
MANAS et al. [2009] ont trouvé que 'AMPA & des effets
clastogenes sur I'’ADN (lésions de I'ADN & la base de
cassures chromosomiques), ou peut provoquer des
dommeages plus importants sur ce dernier en fonction
des concentrations. Finalement, BENACHOUR et SE-
RALINI [2009] ont montré que I'AMPA était a I'origine
de dommages sur les cellules membranaires et pouvait
occasionnellement provoquer la mort des cellules em-
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bryonnaires ou néonateles. Aucune étude d'occurrence
n'a été menée sur le sang en dehors des cas d'intoxica-
tion aigué, dans lesquels 'AMPA peut atteindre
2,6 mg/mL de sang [HAN et al., 2016].

En Europe, les composés anthropiques et autres pol-
luants potentiels sont surveillés dans I'eau, conformé-
ment a la directive cadre « eau potable » de 1998. L'ar-
rété de 2007 issu de la directive stipule que les eaux
brutes ne peuvent pas étre utilisées pour produire de
I'eau potable lorsque la concentration d'un pesticide (y
compris les métabolites) dépasse 2 pg/L, ou si le total
des pesticides (y compris les métabolites) dépasse
5 pg/L [JORF, 2007]. La réglementation impose égale-
ment pour chaque composé dans I'eau potable une
concentration inférieure 30,1 pg/L et a 0,5 pg/L pour le
total des pesticides analysés (y compris les métabolites).
Dans les autres pays, les normes réglementaires concer-
nant les pesticides, lorsqu’elles existent, sont moins
strictes, particulierement en Inde, en Australie, au Ca-
nada, et aux Etats-Unis, Dans ces pays, des seuils ont
été établis pour les pesticides, individuellement, mais
ne régulent pas les métabolites. A titre d'exemple, la
concentration maximale admissible de glyphosate dans
I'eau potable aux Etats-Unis est de 700 pg/L, 1 000 pg/L
en Australie, 280 pg/L au Canada et est absente de |z
politique indienne. L Organisation mondiale de la santé
(OMS) en 2015 a déclaré le glyphosate « probablement
cancérogene pour 'homme » [GUYTON et al, 2015]. De
plus, GUYTON et al. [2015] ont mentionné que I’AMPA
peut induire un stress oxydztif entrainant une inflamma-
tion chronique et, partant de la, d’autres conséquences
défavorables. Récemment, I'Agence européenne des
produits chimiques a donné un avis opposé, n’a pas dé-
claré le glyphosate comme cancérogéne pour I'lhomme
ni mentionné ’AMPA. Les phosphonates ne sont pas
mentionnés par 'OMS, ce qui est probablement du &
un manque d'études concernant leur comportement,
toxicité et dégradation.

Pour I'alimentation en eau potable, les usines de traite-
ment d’eau destinée & la consommation humaine per-
mettent un abattement significatif de I'’AMPA. Effecti-
vement, étant donné que I'AMPA est trouvé fréquem-
ment dans les ressources en eau, les usines de traite-
ment doivent étre en mesure de Iéliminer (la
réglementation francaise exige de ne pas dépasser
0,1 pg/L). Méme si I'élimination de I'AMPA est rarement
documentée, quelques auteurs rapportent que I'élimi-
nation ou la dégradation de I'’AMPA peut étre reéalisée
par les procédés classiques de traitement tels que la fil-
tration sur sable [JONSSON et al., 2013] et la coagula-
tion/floculation [HALL et CAMM, 2007]. En effet, ' AMPA
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s’adsorbe sur les flocs créés lors de 'ajout de sel de fer
ou d'aluminium et va ainsi étre décanté ou filtré avec les
particules en suspension. L'adsorption se fait par le
groupement acide phosphonique dans sa forme phos-
phonate (anion) sur les hydroxydes de fer ou d’alumi-
nium. Une simple désinfection par UV ne permet pas de
supprimer I’/AMPA dans |'eau potable [KLINGER et al.,
1998; BROSILLON et al., 2006; ASSALIN et alf., 2010]. En
revanche, la chloration & I'aide d'un acide hypochloreux
(HOCI) avec un rapport molaire HOCl/herbicides supé-
rieur & 2 permet une dégradation complete de 104 M
de glyphosate & pH 7 pendant 24 h dans I'obscurité
[BROSILLON et af., 2006]. Ces conditions ont été utili-
sées pour représenter le temps de séjour de 'eau po-
table dans le réseau de distribution et suffisent & dégra-
der complétement le glyphosate en quelques se-
condes, les produits intermédizires chlorés n'étant
pas stables sont dégradés en petites molécules telles
que le CO,, I'acide phosphorique, le nitrate, I'azote
gazeux et le méthanediol, semblable & la dégradation
des acides aminés. Des analyses en laboratoire ont
montré que |'ozonation de 42,28 mg/L de glyphosate
avec 14 mg/L d'ozone & pH 10 pendant 30 min élimine
presque 100% des résidus, y compris I'AMPA. Néan-
moins, avec un ajustement du pH & 6,5, la dégradation
du glyphosate est incompléte et produit de I'AMPA [AS-
SALIN et al., 2010]. Le site de réaction primaire du gly-
phosate par l'ozone est le groupe amine, qui est trés ré-
actif ¢'il n'est pas protoné, ce qui explique notamment
I'efficacité variable de |'ozonation selon le pH. Les pro-
cédés d'oxydation avancés tels que le peroxyde d'oxy-
gene (H,O,) couplé & une irradiation aux rayons UVC
sont efficaces pour dégrader complétement 50 mg/L
de glyphosate puis 'AMPA, avec un pH basique (7-10),
une irradiation de 80 W et entre 2,2 et5,9 mM de H,0,
pendant 5 h [MANASSERO et al., 2010], Les principaux
produits de dégradation stables identifiés sont la gly-
cine, le formaldéhyde, I'acide formique, le nitrate, I'am-
monium et le phosphate. BESNAULT et al. [2015] ont
montré gu'initialement la filtration sur charbon actif en
grain (CAG) est efficace pour I'élimination de '’AMPA
(> 90%). Cependant, & partir de 2,5 m® d'eau traitée par
kg de CAG, les performances du pilote diminuent de 70
& 30% et & moins de 30% au-deld de 16 m¥/kg de CAG.
Cette solution n’est donc pas viable pour ce type de
substances présentant une forte solubilité dans I'eau
(50 g/L & 25 °C, OKADA et al. [2019]) et un faible coeffi-
cient de partage octanol/eau (log Kow = —1,63, OKADA
etal. [2019)) leur conférant un faible potentiel d'adsorp-
tion sur le charbon actif. Lensemble de ces résultats
montrent & quel point les procédés de traitement sont

sensibles et doivent étre optimisés en fonction de la
charge de polluants et du contexte initial.

Conclusion

La dégradation du glyphosate utilisé en agriculture est
Iz source la plus connue et la plus étudiée. La dégrada-
tion des aminophosphonztes, présents dans certains
produits lessiviels et de nettoyage, ainsi que dans des
réactifs utilisés pour le traitement des eaux industrielles,
constitue également une source d’AMPA. Dans les
zones urbaines et/ou industrielles, elle peut devenir im-
portante (en aval de rejets des stations d'épuration, par
exemple) et mériterait d'étre mieux caractérisée.

En France, les proportions de chaque contribution, ur-
baine et agricole, pourraient évoluer. En effet, la contri-
bution agricole serait susceptible de diminuer si l'inter-
diction de l'utilisation du glyphosate dans les pro-
chaines décennies aboutit. En revanche, la consomma-
tion d'aminophosphonates ne cessant d'augmenter et
la réglementation ne présentant actuellement aucune
évolution, la contribution urbaine devrait augmenter. Ce
qui ne sera pas le cas dans toute I'Europe puisque le
sort contesté du glyphosate divise encore les Etats
membres. En Amérique, dont les orientations régle-
mentaires, sociétales et économiques semblent diffé-
rer, Santé Canada maintient son approbation du glypho-
sate et la justice américaine réveéle que les études
concluent a son innocuite.

Le développement d’'une méthode analytique des ami-
nophosphonates, sensible, spécifique et fiable pour leur
détection dans les différentes matrices, permettrait
d’améliorer les connaissances sur la contribution de ces
molécules & la contamination des milieux naturels.

Concernant le traitement des eaux usées, les traite-
ments primaires et secondaires actuellement mis en
ceuvre ne permettent pas d'éliminer ’AMPA. De plus,
I'efficacité des traitements tertizires semble variable.
Cependant, la littérature reste limitée sur ce sujet et une
optimisation des conditions opératoires des traitements
pourrait constituer de nouvelles recherches en eaux
usées urbaines et industrielles. De plus, la prise en
compte de ce type de substances est indispensable
dans les nouvelles orientations en matiere de rejets dif-
fus, zones de rejets végétalisés en fort développement
en France, ou encore pour la diversification de I'utilisa-
tion des eaux usées traitées pour l'irrigation. Enfin, lz
contribution d'autres systemes, tels que l'assainisse-
ment non collectif (15 & 20% des instzllations francaises)
ou les rejets par infiltration dans les sols (environ 10%),
est encore mal identifiée.
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Dans le cas des eaux potables, si la ressource est une
eau de surface, une filiere compléete de traitement est
déja en place afin de faire face aux différents polluants,
aussi bien en milieu rural qu’urbain. Et pour les res-
sources souterraines distribuées sans traitement (sim-
plement une désinfection), le risque de contamination
par 'AMPA & une concentration supérieure a la limite
de 0,1 pg/L reste faible. Les bilans publiés par le Service
de I'observation et des statistiques du ministere en
charge de I'Ecologie le confirment : seuls 1,2% des
1950 points de prélévements étaient concernés en mé-
tropole en 2009 [COMMISSARIAT GENERAL AU DEVE-
LOPPEMENT DURABLE, 2011]. En revanche, une mise
en garde pourrait étre portée dans les départements
d’outre-mer, ou |z fréquence s'éléve & 10%.

Finalement, I'ensemble des recherches permettent et
permettront d'identifier les origines de 'AMPA et de ces
précurseurs (industriels, particuliers, agricoles, plu-
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ANNEXE XVIII.Tableaux de résultats

385



Annexes

Cl

Analyses

pH

02 mg/L

02 % sat

T(°C)

fDOM RFU

fDOM QSU

Conduc (uS/cm)
Chlorophylle A (pg/L)
Turbi (NFU)

Qad-1

Qd (m3/s) (jour du prlvmt)

Qd+1

NH4 (mg/L NH4)
NK (mg/L)

COD (mg/L)

COT (mg/L)

COP (mg/L)

N organique

MES (mg/L)
Nitrate (mg NO3/L)
Nitrite (mg NO2/L)

Orthophosphate (mg PO4/L)
Phosphore total (mg P205/L)

Diuron

DCPMU

3,4 Dichloro aniline
DCPU

Alachlore
Alachlore ESA
Alachlore OXA
Metazachlore
Metazachlore ESA
Metazachlore OXA
Metolachlore
Metolachlore ESA
Metolachlore OXA

Glyphosate
AMPA

ENO

7.61
8.51
86.1
iI5.8)
26.4
82.3
293
3.98
8.1
0.059
0.067
0.069
0.021
0.80
4.30
4.90
0.60
0.779
8.00
20.44
0.03
0.10
0.24

0.19

0.08

0.84
0.03

0.08
0.23

EN1

7.91
8.87
99.53
21.00
28.11
87.53
448
9.06
4.4
2.060
2.270
1.720
0.026
0.80
6.00
6.40
0.40
0.774
8.00
10.00
0.06
0.19
0.34

0.07

0.06

0.26
0.07

0.40

EN4

7.65
7.20
83.02
22.36
57.29
178.69
469
7.02
6.1
2.943
3.081
3.300
0.185
1.10
6.20
6.90
0.70
0.915
8.00
7.87
0.11
0.31
0.45

0.05
0.03

0.19
0.06

2.10

EN5

7.91
8.18
93.09
21.68
31.86
99.28
599
27.87
5.8
0.247
0.243
0.260
0.009
1.20
6.30
7.30
1.00
1.191
8.00
8.14
0.07
0.20
0.43

0.14
0.03

0.92

EN6

7.79
8.00
93.40
23.00
36.08
112.44
477
2.30
4.3
3.190
3.324
3.560
0.135
0.80
6.10
6.40
0.30
0.665
7.00
7.31
0.06
0.27
0.42

0.02

0.05

0.20
0.07

0.98

EN7

7.54
6.78
76.27
21.08
30.55
95.18
471
20.46
10.5
0.470
0.446
0.460
0.017
0.90
6.00
6.80
0.80
0.883
13.00
8.94
0.02
0.42
0.57

0.02

0.05

0.08

0.37
0.23

0.17
0.65

EN8

7.39
5.88
68.71
23.06
33.31
103.81
477
3.13
5.8
3.660
3.770
4.020
0.156
0.90
6.00
7.10
1.10
0.744
6.00
8.05
0.05
0.35
0.42

0.02

0.05

0.05

0.06
0.16
0.07

0.08
1.12

PRECAMPAGNE 26/27 Juillet 2016

EN9

7.69
8.17
98.06
24.51
29.30
91.25
397
8.12
10.0
3.708
10.788
6.847
0.050
0.90
6.30
6.50
0.20
0.85
12.00
9.3
0.05
0.13
0.32

0.04

0.06

0.21
0.10

0.64

EN10

7.54
6.67
78.69
23.58
23.99
74.67
328
3.17
3.3
3.880
1.510
1.800
0.009
1.40
5.10
5.20
0.10
1.391
7.00
17.00
0.07
0.09
0.49

0.26

0.15

0.05
0.78
0.06

0.08
0.24

EN11

8.34
9.61
114.87
24.27
28.31
88.16
363
11.19
6.7
7.588
12.298
8.647
<0.03
0.80
5.90
6.10
0.20
0.80
10.00
11.60
0.07
<0.04
0.19

0.09

0.09
0.04

0.31
0.11

0.48

EN12

8.91
10.58
126.68
24.36
28.69
89.38
360
13.07
5.5
0.002
0.002
0.003
0.040
1.00
6.10
6.40
0.30
0.96
7.00
11.60
0.08
<0.04
0.18

0.07
0.05

0.24
0.09

0.32

EN13

8.98
10.31
124.73
24.94
28.20
87.84
360
11.90
3.5
7.590
12.300
8.650
0.050
0.90
6.00
6.50
0.50
0.85
7.00
12.10
0.08
<0.04
0.19

0.08
0.06

0.31
0.10

0.47

EB SF

7.84
7.45
89.68
24.65
30.50
95.01
333
10.59
9.3
7.590
12.300
8.650
0.040
1.00
7.10
7.60
0.50
0.96
6.00
15.20
0.18
0.07
0.23

0.06
0.37
0.17

LI2

0.008

0.141
0.50
2.20
2.20
0.00

0.359

<2
0.45
<0.02
<0.04
<0.06

0.17
0.03
0.02

LI3

0.023

0.334
0.50
1.80
1.80
0.00

0.166

<2
0.22
<0.02
0.04
<0.06

Li4

0.020

1.692
1.70
1.70
1.70
0.00

0.008

<2
0.50
<0.02
<0.04
<0.06

0.05

0.03

0.02

0.03
0.02

LI MEL

0.051

0.766
0.70
1.80
1.80
0.00

-0.066

<2
0.47
0.06
<0.04
<0.06

0.02

0.02

0.02

0.02

LI TRT

0.051

0.00
0

Note: toutes les concentrations des micropollutants sont exprimées en ug/L
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C2

Analyses

pH

02 mg/L

02 % sat

T(°C)

fDOM RFU

fDOM QSU

Conduc (uS/cm)
Chlorophylle A (ug/L)
Turbi (NFU)

Qd-1

Qd (m3/s) (jour du privmt)

Qd+1

NH4 (mg/L NH4)
NK (mg/L)

COD (mg/L)

COT (mg/L)

COP (mg/L)

N organique

MES (mg/L)
Nitrate (mg NO3/L)
Nitrite (mg NO2/L)

Orthophosphate (mg PO4/L)
Phosphore total (mg P205/L)

Diuron

DCPMU

3,4 Dichloro aniline
DCPU

Alachlore
Alachlore ESA
Alachlore OXA
Metazachlore
Metazachlore ESA
Metazachlore OXA
Metolachlore
Metolachlore ESA
Metolachlore OXA
Glyphosate

AMPA

ENO

7.10
9.25
93.10
15.70

10.0
0.015
0.018
0.024
<0.03

<0.5

4.80

5.30

0.50

<0.5

8.00

518
<0.02

0.12

0.23

NA

0.32

0.16
0.18

EN1

8.31
8.96
92.6
16.86
29.28
91.21
440
5.88
21.2
1.870
1.920
2.000
<0.03
1.60
7.20
8.70
1.50
1.60
18.00
3.4
<0.02
0.07
0.42

NA

0.06

0.04
0.03
0.19
0.05

0.56

EN4

8.04
780
85.10
18.81
41.00
127.83
517
14.81
7.5
2.628
2.428
2.769
0.150
1.10
6.60
7.00
0.40
0.95
9.00
6.30
0.06
0.49
0.46
0.02

NA

0.11
0.03
0.26
2.30

EN5

8.50
10.42
108.00
17.00
38.04
118.59
909
84.00
6.9
0.073
0.068
0.411
<0.03
1.60
7.60
9.20
1.60
1.60
12.00
<0.5
<0.02
0.15
0.48
0.03

NA

0.07

0.04

0.06
0.02
0.10
1.56

EN6

8.23
7.65
81.74
18.44
41.78
130.27
524
4.24
3.6
2.701
2.496
3.180
0.160
1.00
6.60
7.20
0.60
0.84
7.00
6.20
0.10
0.49
0.45
0.02

NA

0.05

0.02

0.10
0.03
0.10
2.38

EN7

8.04
4.55
46.45
16.29
36.24
112.94
591
3.86
2.6
0.149
0.154
0.140
0.120
1.10
6.30
6.70
0.40
0.98
5.00
10.30
0.04
0.33
0.36
0.22

NA

0.07

0.06
0.10
0.04
0.20
0.70

EN8

8.25
6.68
70.74
18.069
42.04
131.06
503
1.04
25
2.850
2.650
3.320
0.160
0.90
6.50
6.80
0.30
0.74
5.00
6.3
0.07
0.46
0.43
0.02

NA

0.10
0.03
0.22
2.48

CAMPAGNE D'ETIAGE 27/28 septembre 2016

EN9

8.77
749
77.42
18.85
34.03
106.06
478
7.33
3.0
4.796
2.039
3.449
0.030
0.80
5.80
6.10
0.30
0.77
6.00
4.20
0.02
0.14
0.19

NA

0.05
0.12
0.04

EN10

8.35
6.90
74.19
18.78
24.88
77.46
393
4.91
3.1
0.452
0.389
0.929
0.050
0.70
5.00
5.30
0.30
0.65
5.00
6.70
0.02
0.05
0.15

NA

0.04
0.38
0.02

EN11

8.05
6.64
72.26
19.30
29.96
93.35
448
4.34
3.9
5.248
2.428
4.378
0.060
0.80
5.40
5.70
0.30
0.74
5.00
4.40
0.03
0.06
0.14

NA

0.07

0.06
0.05
0.17
0.04

0.67

EN12

8.18
7.03
76.40
19.32
31.08
96.83
446
8.43
3.9
0.002
0.002
0.002
<0.08
1.10
5.60
5.90
0.30
1.10
4.00
3.90
0.03
0.09
0.20

NA

0.06
0.11
0.03

EN13

8.39
8.71
95.34
19.69
30.57
95.25
442
9.33
2.8
5.250
2.430
4.380
0.040
0.90
5.70
6.20
0.50
0.86
8.00
3.40
0.03
<0.04
0.19

NA

0.06

0.04
0.06
0.14
0.04

0.95

ET sf

8.05

8.45
93.81
20.37

654
0.00
0.0
5.250
2.430
4.380
<0.08
<0.5
1.50
1.50
0.00

<2

8.8
<0.02
<0.04
<0.06

NA

0.02

0.17
0.07
0.02

EB sf

8.08
6.148
69.08
21.02
27.24
84.82

450

1.36

25
5.250
2.430
4.380
0.080

0.70

5.70

5.80

0.10

0.62

3.00

8.5

0.11
<0.04

0.09

0.02

NA

0.06
0.30
0.11

LI TRT

0.051

<0.08
<0.5
1.70
1.60

-0.10

<2
3.40
<0.02
0.04
0.06

NA

0.02

LI2

7.77
5.15
48.67
12.51
3.59
10.97
425
0.00
2.3

0.008

0.160
<0.5
2.10
2.20
0.10

<2
0.60
<0.02
0.05
0.08

NA

LI3

7.57
5.71
56.40
14.73
6.16
18.98
404
0.00
0.6

0.023

0.360
0.50
1.80
1.80
0.00
0.14

<2
<0.5
<0.02
0.04
<0.06
0.02

NA

Li4

7.57
4.24
40.31
13.06
0.00
0.00
477
0.00
1.8

0.021

1.820
1.40
1.60
1.60
0.00
-0.42
<2
<0.5
0.03
<0.04
<0.06
0.06

NA

0.04

0.02

0.03

LI MEL

0.051

0.830
0.90
1.80
1.80
0.00
0.07

<2
<0.5
0.10
0.04
0.08
0.04

NA

Note: toutes les concentrations des micropollutants sont exprimées en ug/L
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C3
17/18 janvier 2017

Analyses ENO EN1 EN4 EN5 EN6 EN7 EN8 EN9 EN10 EN11 EN12 EN13 EB sf ET sf L2 LI 3 L4 LI mel LI trt
pH 8.50 8.33 8.40 8.42 8.41 8.52 8.44 8.71 8.63 8.54 8.64 8.62 8.44 8.45 8.33 8.44 8.45 8.15 8.07
02 mg/L 11.55 11.23 11.70 11.39 12.00 11.63 11.95 13.33 11.79 12.43 12.13 12.54 11.55 11.63 11.75 10.89 10.54 11.12 9.35
02 % sat 88.66 89.6 94.60 92.12 96.50 92.07 96.49 103.76  92.33 96.79 92.78 97.90 93.17 93.77 98.30 98.50 99.82 94.10 88.50
T (°C) 4.20 5.65 6.20 6.19 6.00 5.34 6.12 4.70 4.96 4.10 4.05 4.79 6.1 6.08 11.88 12.67 12.82 12.85 13.48
fDOM RFU 36.41 30.48  27.31 33.49 34.07  26.00 34.84 4413 25.66 35.75 34.65 34.86 32.05 25.93 7.57 6.08 1.92 7.73 6.91
fDOM QSU 113.48 9494  85.05 104.37 106.17 80.95 108.57 137.58  79.89 111.41  107.66 108.63  99.88 85.73 23.40 18.76 5.65 23.91 11.34
Conduc (uS/cm) 233 361 330 384 379 385 396 404 250 343 329 345 308 313 488 450 467 472 453
Chlorophylle A (ug/L) 5.22 5.11 8.63 5.03 747 66.17 14.36 20.41 3.60 13.66 3.75 9.40 1.67 1.22 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00
Turbi (NFU) 5.1 53 45.6 12.8 7.8 111 9.8 6.2 2.8 3.7 2.7 3.2 3.9 3.3 0.1 0.0 0.0 0.9 0.0
Qd-1 0.157  3.240 11.910 2.520 14.430 1.370 15.800 25.992 9.600 35.592 0.008 35.600 35.600 35.600
Qd (m3/s) (jour du privmt) 0.142  3.570 13.290 3.940 17.230 1.470 18.700 29.293 11.800 41.093 0.007 41100 41.100 41.100 0.005 0.022 0.019 0.046 0.046
Qd+1 0.124  2.800 10.090 2.130 12.220 1.180 13.400 16.244 8.950 25.194 0.006 25.200 25.200 25.200
NH4 (mg/L NH4) 0.080 0.220  0.180 0.160 0.190  0.050 0.200 0.060 0.030 0.030 0.070 0.040 0.060 <0.03 0.180 0.360 1.810 0.790 <0.03
NK (mg/L) 0.80 1.00 0.90 0.90 0.80 1.20 0.90 0.90 0.60 0.60 0.60 0.60 0.50 0.10 0.30 0.40 1.30 0.58 0.10
COD (mg/L) 6.20 6.50 5.70 6.20 5.70 5.50 5.60 6.00 4.70 5.40 5.80 5.60 5.70 <0.2 <0.2 <0.2 <0.2 <0.2 1.60
COT (mg/L) 6.30 6.90 6.20 6.70 6.10 6.60 6.20 6.10 4.80 5.70 6.00 5.70 5.80 1.40 2.20 1.80 1.70 1.80 1.90
COP (mg/L) 0.10 0.40 0.50 0.50 0.40 1.10 0.60 0.10 0.10 0.30 0.20 0.10 0.10 ! 0.30
N organique 0.72 0.78 0.72 0.74 0.61 1.15 0.70 0.84 0.57 0.57 0.53 0.56 0.44 0.10 0.12 0.04 -0.51 -0.21 0.10
MES (mg/L) 7.00 12.00 8.00 10.00 3.00 17.00 15.00 10.00 8.00 7.00 4.00 5.00 9.00 2.00 <2 <2 <2 <2 <2
Nitrate (mg NO3/L) 25.5 15.1 12.30 19.80 14.10 14.60 13.7 13.60 16.80 13.40 13.00 13.00 12 12 <0.5 <0.5 <0.5 0.60 3.50
Nitrite (mg NO2/L) 0.11 0.11 0.09 0.13 0.10 0.08 0.09 0.06 0.08 0.05 0.07 0.06 0.08 <0.02 <0.02 0.02 0.04 0.18 <0.02
Orthophosphate (mg PO4/L) 0.09 0.07 0.29 0.30 0.27 0.15 0.27 0.55 0.10 0.26 0.23 0.26 0.17 <0.04 <0.04 0.04 <0.04 <0.04 <0.04
Phosphore total (mg P205/L) 0.23 0.28 0.40 0.39 0.37 0.39 0.40 0.54 0.28 0.30 0.26 0.29 0.19 <0.06 <0.06 <0.06 <0.06 <0.06 <0.06
Diuron 0.03 0.06 0.03 0.05 0.05 0.06 0.02 0.02 0.02 0.06 0.03
DCPMU
3,4 Dichloro aniline NA NA NA NA NA NA NA NA NA
DCPU
Alachlore
Alachlore ESA 0.11 0.05 0.06 0.09 0.05 0.07 0.06
Alachlore OXA
Metazachlore
Metazachlore ESA 0.04 0.10 0.03 0.10 0.05 0.07 0.04 0.04 0.10 0.06 0.07 0.06 0.07 0.02 0.02 0.02 0.02
Metazachlore OXA 0.04 0.04 0.02 0.03 0.02
Metolachlore
Metolachlore ESA 0.61 0.16 0.12 0.12 0.09 0.12 0.10 0.10 0.39 0.15 0.17 0.17 0.27 0.06 0.02 0.03 0.04 0.03 0.03
Metolachlore OXA 0.17 0.05 0.04 0.04 0.02 0.03 0.03 0.03 0.08 0.03 0.04 0.03 0.10 0.02 0.02
Glyphosate 0.56 0.09 0.14
AMPA 0.10 0.71 0.77 0.35 0.60 1.15 0.57 1.13 0.18 0.79 0.59 0.61 0.44 0.16

Note: toutes les concentrations des micropollutants sont exprimées en pg/L
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Annexes

ca
C4 Campagne lixiviation printemps 02-03/05/17

Analyses ENO EN1 EN4 EN5 EN6 EN7 ENS EN9 EN10 EN11 EN12 EN13 EB sf ET sf L2 L3 LI 4 LI mel LI trt
pH 8.22 7.87 7.82 7.86 7.92 8.16 7.92 8.19 8.23 8.02 8.05 7.82 7.77 7.53 7.71 7.69 7.78 7.96
02 mg/L 10.00 9.62 9.89 8.92 10.19 9.59 9.96 8.97 9.75 9.44 9.69 8.82 9.08 4.00 2.72 3.57 6.67 10.14
02 % sat 87.46  87.77  91.58 82.00 95.90 86.54 93.77 86.43 93.05 91.24 93.4 87.73 90.05 37.09 25.60 33.64 62.74 95.51
T (°C) 9.44 11.21 11.84 11.52 12.56 10.73 12.56 13.64 13.25 13.76 13.63 15.07 14.95 11.94 12.60 12.67 12.40 12.57
fDOM RFU 39.21 28.97 31.13 26.28  33.03 19.41 31.47 30.90 15.84 24.72 23.85 20.58 10.82 6.71 5.58 7.57 3.63 1.61
fDOM QSU 122.22 90.24  97.01 81.84 10294 60.38 98.04 96.27 49.22 76.97 74.25 64.04 33.55 20.72 17.18 23.39 11.09 4.79
Conduc (uS/cm) 201 394 322 456 378 318 393 416 260 371 338 298 325 441 460 508 411 473
Chlorophylle A (ug/L) 20.86 6.52 18.77 16.16 5.42 96.05 33.15 5.36 0.75 4.64 7.13 1.58 0.51 - - - - -
Turbi (NFU) 60.2 10.5 12.9 6.9 15.7 52.94  27.56 6.93 2.61 6.09 5.79 2.83 2.39 - - - - -
Qd-1 0.295 2950 12970 1.450 14.420 1.080 15.500 25.500 16.400 41.900 41.900 41.900 41.900
Qd (m3/s) (jour du privmt) 0.497 5370 21.954 1520 23.474 0926 24400 36.600 11.800 48.400 48.400  48.400 48.400 0.008 0.023 0.021 0.052 0.052
Qd+1 0.227 3.030 10.507 1.040 11.547 0.753 12.300 30.200 9.900  40.100 40.100  40.100 40.100
NH4 (mg/L NH4) 0.410 0320 0.170 0.740 0.160 0.330 0.220 0.090 0.050 <0.03 <0.03 0.060 <0.03 0.180 0.370 1.760 0.790 <0.03
NK (mg/L) 2.80 1.10 1.30 1.60 1.20 1.90 1.60 0.70 0.50 0.70 0.80 0.50 <0.5 <0.5 <0.5 1.40 0.60 <0.5
COD (mg/L) 12.00 6.40 5.20 5.60 5.60 5.10 5.60 5.30 3.30 4.70 4.60 4.30 0.90 2.00 1.70 1.60 1.60 1.50
COT (mg/L) 15.30 7.30 7.10 6.70 7.20 8.60 7.30 5.80 3.60 5.00 5.10 4.40 1.00 2.00 1.80 1.60 1.70 1.70
COP (mg/L) 3.30 0.90 1.90 1.10 1.60 3.50 1.70 0.50 0.30 0.30 0.00 0.50 0.10 0.10 0.00 0.10 0.00 0.10 0.20
N organique 2.39 0.78 1.13 0.86 1.04 1.57 1.38 0.61 0.45 0.70 0.80 0.44 -0.36 -0.19 0.10
MES (mg/L) 84.00 12.00 18.00 12.00 21.00 67.00 49.00 9.00 10.00 9.00 9.00 2.00 <2 <2 <2 <2 <2 <2
Nitrate (mg NO3/L) 121 11.8 9.80 17.20 10.80 9.40 10.9 11.80 27.70 16.50 17.10 21.8 21.8 1.40 <05 <05 0.60 3.50
Nitrite (mg NO2/L) 0.16 0.17 0.09 0.17 0.09 0.15 0.1 0.04 0.05 0.04 0.04 0.07 <0.02 <0.02 <0.02 <0.02 0.03 <0.02
Orthophosphate (mg PO4/L) 0.20 0.26 0.14 0.72 0.18 0.67 0.30 0.27 <0.04 0.17 0.11 0.05 <0.04 <0.04 0.04 <0.04 <0.04 <0.04
Phosphore total (mg P205/L) 0.92 0.39 0.34 0.78 0.42 1.09 0.61 0.33 0.13 0.24 0.21 0.10 <0.06 <0.06 <0.06 <0.06 <0.06 <0.06
Diuron 0.038 0.038 0.066  0.030 0.051 0.025
DCPMU
3,4 Dichloro aniline
DCPU
Alachlore
Alachlore ESA 0.196  0.044 0.044 0.048 0.045 0.028 0.042 0.037 0.198 0.077 0.140 0.187 0.036 0.052 0.021 0.034 0.034 0.022
Alachlore OXA
Metazachlore
Metazachlore ESA 0.132 0.082 0.112 0.086 0.195 0.190 0.120 0.758 0.279 0.170 0.438 0.072 0.058 0.054 0.111 0.198 0.068
Metazachlore OXA
Metolachlore 0.038 0.057  0.021 0.022
Metolachlore ESA 0.391 0.194  0.122 0.111 0.140 0.145 0.171 0.233 0.340 0.287 0.263 0.701 0.108 0.057 0.075 0.076 0.076 0.058
Metolachlore OXA 0.052 0.065 0.035 0.029 0.036 0.040 0.039 0.038 0.034 0.042 0.042 0.073 0.022 0.021 0.025 0.021
Glyphosate 0.580 0.232  0.202 0.182 0.164 0.436 0.160
AMPA 0.424 0.644 1346 0.770 0.736 0.086  0.552 0.802 0.300 0.620 0.492 0.322 0.022 0.016 0.024

Note: toutes les concentrations des micropollutants sont exprimées en ug/L

389



Annexes

C5

Analyses

pH

02 mg/L

02 % sat

T (°C)

fDOM RFU

fDOM QSU

Conduc (uS/cm)
Chlorophylle A (ug/L)
Turbi (NFU)

Qd-1

Q d (m3/s) (jour du privmt)
Qd+1

NH4 (mg/L NH4)

NK (mg/L)

COD (mg/L)

COT (mg/L)

COP (mg/L)

N organique

MES (mg/L)

Nitrate (mg NO3/L)
Nitrite (mg NO2/L)
Orthophosphate (mg PO4/L)
Phosphore total (mg P205/L)
Diuron

Alachlore

Alachlore ESA
Alachlore OXA
Metazachlore
Metazachlore ESA
Metazachlore OXA
Metolachlore
Metolachlore ESA
Metolachlore OXA
Glyphosate

AMPA

ENO

7.26
10.15
86.57
8.37
28.11
87.57
178
10.37
162.0
0.144
0.491
0.302
0.190
3.40
11.10
18.50
7.40
3.21
150.00
12.4
0.10
0.04
1.283

0.103

0.346
0.134
0.520
0.280

EN1

7.6
9.1
77.47
8.2
31.64
98.6
411
1.05
5.8
2.060
3.510
4.110
0.050
1.00
6.90
8.60
1.70
0.95
34.00
5.20
0.17
<0.04
0.29

0.066

0.144
0.031
0.035
0.980

EN4

7.57
10.05
88.93

9.84
49.69

154.97
382
2.56

7.8
5.047
8.765
10.470
0.370

1.10

6.60

7.20

0.60

0.73
36.00

8.10

0.12

0.18

0.29

0.034

0.026

0.101
0.030
0.035
0.970

EN5

7.75
7.96
68.29
8.52
38.62
120.39
651
1.96
27
0.314
0.450
0.427
0.120
0.90
7.20
7.40
0.20
0.78
26.00
5.70
0.11
0.31
0.42

0.034

0.065

0.035
0.670

EN6

7.46
10.61
91.48

8.94
47.78

142.56
398
1.82

6.0
5.361
9.215
10.897
0.290

1.00

6.60

7.00

0.40

0.71

8.00

8.10

0.13

0.22

0.30

0.032

0.122

0.035
1.030

EN7

7.56
7.51
63.65
8.07
33.57
104.62
616
1.28
23
0.259
0.295
0.503
0.350
1.10
6.10
6.40
0.30
0.75
3.00
8.50
0.34
0.38
0.42

0.031

0.020

0.068
0.021
0.035
1.120

EN8

7.47
10.45
89.74

8.62
44.14

137.63
418
1.53
4.9
5.620
9.510
11.400
0.200

1.10

6.50

6.80

0.30

0.90

5.00

8.2

0.12

0.20

0.30

0.033

0.091
0.034
0.035
0.490

Campagne lixiviation automne 28-29/11/17

EN9

7.54
9.17
78.52
8.70
34.59
107.62
394
0.98
3.6
13.500
16.480
10.160
0.080
0.80
5.90
6.20
0.30
0.72
6.00
7.30
0.04
0.49
0.48

0.025

0.075

0.084

0.035
1.520

EN10

7.27
9.18
76.41
8.40
26.82
82.50
329
1.90
3.7
4.700
3.820
3.440
0.100
0.70
5.30
5.60
0.30
0.60
16.00
8.20
0.04
0.08
0.19

0.111

0.135

0.127

0.035
0.290

EN11

7.52
9.29
79.67
8.87
31.93
99.20
398
222
5.3
18.200
20.300
13.600
0.080
0.70
5.70
5.90
0.20
0.62
5.00
7.00
0.04
0.37
0.30

0.068

0.136

0.035
0.970

EN12

7.48
9.54
78.63
7.78
42.07
130.32
237
4.24
16.5
0.708
1.520
1.300
0.080
1.10
8.40
9.30
0.90
1.02
46.00
8.30
0.06
0.14
0.33

0.170
0.050
0.035
0.230

EN13

7.58
9.57
83.23
9.16
37.04
115.45
440
3.38
6.0
18.200
20.300
13.600
0.070
0.80
6.10
6.30
0.20
0.73
8.00
7.40
0.03
0.26
0.31

0.045

0.091

0.076

0.035
1.420

EB sf

7.76
11.12
100.89
10.91
0.00
0.00
498
0.00
0.2
18.200
20.300
13.600
0.040
0.60
5.30
5.50
0.20
0.56
4.00
3.9
<0.02
0.06
0.12

0.046

0.082

0.071

0.035
0.670

ET sf

7.94
11.14
101.02
10.91
0.00
0.00
508
0.00
0.0
18.200
20.300
13.600
<0.03
<0.5
1.40
1.50
0.10
0.10
2.00
3.8
<0.02
<0.04
<0.06

0.024

0.067

0.035
0.035

7.53
6.56
59.43
12.13
4.30
13.18
304
0.00
0.08

0.007

0.240
<0.5
2.20
2.20
0.00

<2
<05
<0.02
0.06
<0.06

0.025

0.035

L3

7.96
3.59
33.78
12.57
5.59
17.22
460
0.00
0.9

0.021

0.380
<0.5
1.80
1.80
0.00

<2
<05
<0.02

<0.04
<0.06

0.022

0.025

0.035

Li4

7.73
3.79
35.82
12.69
7.76
23.99
490
0.00
0.0

0.018

1.860
1.30
1.70
1.70
0.00

<2
<05
0.02

<0.04
<0.06

0.052

0.027

0.060

0.033

0.035

LI mel

7.54
1.52
14.51
138.11
6.68
20.06
472
0.00
0.0

0.046

0.850
<0.5
1.80
1.80
0.00

<2
<05
0.09
<0.04
<0.06

0.027

0.035

Lltrt

7.96
10.01
95.75
13.26

2.04

6.12

478

0.00

0.0

0.046

<0.03
<0.5
1.80
1.80
0.00

<2
3.20
<0.02
<0.04
<0.06

0.022
0.035
0.035

Note: toutes les concentrations des micropollutants sont exprimées en ug/L
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cé 30/01/18

Analyses EN1 EN4 EN9 EN10 EB sf ET sf
pH 8.85 8.96 8.74 8.33 8.56 8.57
02 mg/L 10.22 10.94 10.61 10.91 10.783911 11.287615
02 % sat 89.77 96.27 92.42 96.63 95.597207 100.21835
T (°C) 9.6 9.69 9.23 9.95 9.97 10.03
fDOM RFU 37.75 48.98 44.01 22.58 18.62 0.84
fDOM QSU 117.67 152.73 137.23 70.27 57.90 2.37
Conduc (uS/cm) 254 250 259 132 289 342
Chlorophylle A (pg/L) 2.39 2.43 2.35 0.67 0.66 0.00
Turbi (NFU) 12.9 1.5 15.3 5.9 54.6 1.2
Qd-1 2.060 25.720 13.500 4.700 18.200 18.200
Q d (m3/s) (jour du privmt) 3.510 23.470 16.480 3.820 20.300 20.300
Qd+1 4.110 27.590 10.160 3.440 13.600 13.600
NH4 (mg/L NH4) 0.060 0.300 0.100 0.080 0.060 <0.03
NK (mg/L) 0.90 1.30 1.10 0.80 0.90 <05
COD (mg/L) 6.30 7.10 5.60 5.50 6.40 1.70
COT (mg/L) 6.90 7.40 7.50 5.70 7.60 1.70
COP (mg/L) 0.60 0.30 1.90 0.20 1.20 0.00
N organique 0.84 1.00 1.00 0.72 0.84 0.10
MES (mg/L) 13.00 9.00 13.00 9.00 11.00 <2
Nitrate (mg NO3/L) 36.00 29.40 36.80 35.30 34.4 34.5
Nitrite (mg NO2/L) 0.16 0.17 0.17 0.08 0.13 <0.02
Orthophosphate (mg PO4/L) 0.12 0.34 0.18 0.13 0.12 <0.04
Phosphore total (mg P205/L) 0.23 0.27 0.29 0.25 0.20 <0.06
Diuron
DCPMU
3,4 Dichloro aniline
DCPU
Alachlore
Alachlore ESA 0.048 0.041 0.031 0.115 0.068 0.026
Alachlore OXA
Metazachlore
Metazachlore ESA 0.162 0.188 0.351 0.139 0.111
Metazachlore OXA 0.041
Metolachlore
Metolachlore ESA 0.432 0.228 0.194 0.469 0.621 0.121
Metolachlore OXA 0.103 0.093 0.087 0.089 0.128 0.050

Glyphosate
AMPA

Note: toutes les concentrations des micropollutants sont exprimées en ug/L
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Sous-produits de dégradation d’herbicides dans le milieu naturel et sur les filieres de traitement des
eaux. Quelles origines, quels impacts et quelles solutions ?

Mots clés : eaux naturelles ; bassin versant ; herbicides ; sous-produits ; sources ; traitement de I'eau

Résumé : La Bretagne (France) est une région
agricole ou les polluants émergeants sont tres
susceptibles d’atteindre les eaux de surfaces. La
surveillance institutionnelle montre que les sous-
produits d’herbicides sont la principale pollution des
eaux de surface, dans une région ou 80 % des eaux
potables sont produites a partir de ressources
superficielles. Le comportement dans
'environnement des sous-produits d’herbicides est
mal connu et, pour certains dentre eux, les
contributions de leurs différentes sources font
toujours débat. Dans I'est de la Bretagne, le bassin
versant de la Vilaine (10 500 km?) est d’'un grand
intérét pour la recherche, car il abrlte une importante
usine de potabilisation (100 000 m /j) a son extréme

aval. Dans ce contexte, cette étude vise a (i)
cartographier le bassin versant, (i) évaluer la
contamination et ses variations spatiales et
saisonniéres, (i) comprendre les conditions

favorables a I'export vers les eaux de surface, (iv)
étudier les sources et le devenir de TAMPA

(acide aminométhyl phosphonique) dans les eaux
usées, (v) explorer le procédé d’ozonation pour un
sous-produit récalcitrant aux traitements de l'eau
potable. Cette thése consiste en trois chapitres :
une revue de la littérature sur l'occurrence et le
devenir des herbicides et leurs sous-produits dans
les eaux de surface, eaux usées, et eau potable; le
matériel et méthodes incluant, la sélection des
composés d’intérét, la stratégie d’échantillonnage,
la description des méthodes d'analyses et
d’assurance qualité, les outils statistiques; les
résultats d’occurrence et de comportement des
sous-produits d’herbicides dans les différentes eaux
étudiées. Ces travaux se concluent sur un contexte
plus large avec des perspectives pour acquérir une
meilleure compréhension des sources et des
facteurs influengant I'occurence des sous-produits
d’herbicides dans les différentes eaux, dans le but
d’améliorer la qualité des ressources

Herbicides metabolites in the natural environment and water treatment processes. What sources,

impacts and solutions ?

Keywords : natural waters ; watershed ; herbicides ; metabolites ; sources ; water treatment

Abstract : Brittany (France) is an agricultural region,
where emerging pollutants are highly at risk to reach
surface waters. Legal monitoring shows that
herbicides metabolites are the main pollution of
surface waters, in a region where 80 % of drinking
water is produced with surface waters. The
environmental behavior of herbicides metabolites is
badly known and, for some of them, the contributions
of their different sources are still debated. In east
Britany, the Vilaine watershed (10 500 km?) is of
great research interest, as a large drinking water
treatment plant (100 000 m3/day) is located at the
extreme downstream of it.

In this context, this study aims to (i) map the
watershed, (ii) evaluate the contamination and its
spatial and seasonal variations, (iii) understand the
favoring conditions resulting in metabolites export
towards surface water, (iv) study sources and fate of

AMPA (aminomethylphosphonic acid) in
wastewaters, (v) explore ozonation treatment of a
resistant metabolite in drinking water This thesis
consists of three chapters: a review of the literature
on herbicides and their metabolites occurrence and
fate in surface waters, wastewaters, and drinking
water; the materials and methods including,
selection of compounds of interest, sampling
strategy, description of the methods of analysis and
quality assurance, statistical tools; the results of
herbicides metabolites occurrences and behavior in
the different waters studied.

This work concludes on a broader context by
providing perspectives to gain a Dbetter
understanding of the sources and the factors
influencing herbicides metabolites occurrences in
the different waters, in order to improve the quality
of water resources.
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