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                                        Introduction Générale 

Les composés organiques présents dans les différentes sphères de l‟environnement ont 

des origines très variées. Le devenir environnemental de ces composés ainsi que leur impact 

sur les différents écosystèmes sont très dépendants de leurs interactions avec le milieu 

environnant. Parmi les contaminants organiques, impliqués dans les phénomènes de pollution 

chimique sont les pesticides ou les composés phytosanitaires. Ces derniers sont introduits de 

l‟environnement par l‟activité anthropique, principalement en agriculture, pour améliorer les 

rendements de la production des cultures.  

Une réglementation de plus en plus stricte, relative à l‟utilisation des pesticides, s‟est 

progressivement mise en place au cours de ces dernières années. Pour répondre à ces 

contraintes, des efforts importants ont été portés sur la diminution des rejets des polluants 

organiques d‟origine agricole avec la mise en place de nouvelles technologies propres et la 

dépollution d‟effluents gazeux et d‟eaux contaminées avant leur rejet dans le milieu 

naturel.Tous les pays du monde étant concernés par la sauvegarde des ressources naturelles en 

eau douce, et en atmosphère, la protection de l'environnement est devenue ainsi un enjeu 

économique et politique majeur.  

La dépollution d‟eaux usées d‟origine agricole peut être réalisée par différents 

procédés, incluant des traitements physico-chimiques et biologiques, qui sont actuellement 

bien maîtrisés à l‟échelle du laboratoire et appliqués à grande échelle dans l‟industrie. Dans ce 

contexte plusieurs progrès récents dans le traitement par oxydation des pesticides contenus 

dans des effluents aqueux ont été réalisés. Ces méthodes de traitement reposent sur la 

formation d‟une espèce chimique oxydante très réactive qui va transformer les molécules les 

plus récalcitrantes en molécules biodégradables ou en composés minéraux tels que CO2 et 

H2O. Ces procédés sont appelés les Procédés d‟Oxydation Avancés (POA). Ils reposent sur la 

formation in situ des radicaux hydroxyles HO
.
 qui possèdent un pouvoir oxydant supérieur à 

celui des oxydants traditionnels. Durant ces dernières années, on a pu constater un grand 

développement des méthodes électrochimiques, telles que l‟oxydation anodique et 

l‟électrooxydation, pour la destruction des polluants organiques toxiques et bio-réfractaires. 

Cependant l‟oxydation anodique requiert généralement de fort voltage ou des électrodes en 

matériaux spéciaux, tels que Pt/Ti, PbO2 dopé en SnO2, et le diamant dopé au bore. Cette 

problématique concernera le premier volet de notre étude. 
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Concernant la pollution atmosphérique, le nombre d‟études du devenir atmosphérique des 

pesticides est limité par rapport au nombre d‟études sur leur présence dans les eaux, les sols et 

dans les denrées alimentaires. Pourtant, la présence des produits phytosanitaires dans 

l‟atmosphère, émis par les activités agricoles, peut présenter un risque direct sur 

l‟environnement et/ou indirect si les produits formés par leur dégradation qui sont plus 

toxiques et plus persistants que le composé d‟origine. Il est donc très important de déterminer 

le devenir atmosphérique de tous les composés épandus sur les cultures agricoles. En effet, les 

pesticides peuvent entrer dans l‟atmosphère par plusieurs processus et peuvent ensuite être 

transférés dans les différentes phases de l‟atmosphère sur des distances très éloignées de leur 

site d‟application. Dans ce contexte, nous avons choisi de mener une étude visant à améliorer 

la compréhension de la réactivité atmosphérique du bupirimate et des composés 

hétérocycliques azotés qui sont à la base des pesticides hétérocycliques tels que la pyridine, la 

pyrimidine, la 4-méthyle pyrimidine, et le pyrrole. 

Le premier objectif de cette thèse est donc d'étudier la faisabilité d‟une méthode  

électrochimique directe de traitement des eaux usées chargées en pesticides (dont le 

bupirimate). La dépollution de ces eaux doit permettre de réduire les risques de pollution des 

champs par les effluents issus du rinçage du matériel agricole et montrer l‟intérêt d‟assister la 

réaction électrochimique pour améliorer son efficacité de traitement. 

Le deuxième s‟inscrit dans le cadre de la détermination de devenir atmosphérique d‟un 

pesticide, le bupirimate, et celui des composés hétérocycliques aromatiques azotés, à savoir la 

pyridine, le pyrrole, la pyridazine, la pyrimidine et la 4-méthyle pyrimidine. 

L‟ensemble des expériences a été mené au sein de quatre laboratoires. L‟étude 

électrochimique a été réalisée au LMPEE (Laboratoire de mécanique de procédé d‟Energie et 

d‟Environnement) à l‟ENSA d‟Agadir et au LME (Laboratoire de Matériau et environnement) à la 

faculté des sciences d‟Agadir. Le travail réalisé sur le devenir atmosphérique des pesticides et les 

composés hétérocycliques azotés a été réalisé au sein du Groupe de Spectrométrie Moléculaire 

et Atmosphérique (GSMA) de Reims, dans l‟équipe de Réactivité des Processus 

Atmosphérique (RPA) et au laboratoire de l‟Institut de Combustion, Aérothermique, 

Réactivité et Environnement (ICARE) CNRS d‟Orléans, dans l‟équipe de Réactivité 

Atmosphérique (ERA).  

Ce présent travail s‟inscrit dans le cadre d‟une thèse en co-tutelle entre l‟Ecole 

Nationale des Sciences Appliquées d‟Agadir de l‟Université Ibn Zohr et l‟Université de 

Reims Champagne Ardenne. Cette étude est financée par le projet volubilis N° MA//10/226.  
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Le présent mémoire de thèse comprend cinque chapitres : 

Le premier chapitre est consacré à l‟étude bibliographique sur  la dégradation des 

pesticides en milieu aqueux, dans les denrées alimentaires et dans l‟atmosphère. Dans le 

deuxième chapitre, « Techniques expérimentales et Méthode Analytique », nous détaillons les 

différents dispositifs expérimentaux utilisés : la méthode électrochimique pour la dégradation 

des pesticides en phase aqueuse par deux électrodes à savoir le diamant dopé au bore (BDD) 

et le SnO2, les différents dispositifs de spectrométrie d‟absorption UV/visible permettant la 

détermination des spectres d‟absorption UV/VIS et les Chambres de Simulation 

Atmosphérique (CSA), d‟ICARE à Orléans et du GSMA à Reims, utilisées dans les études 

cinétiques. Le troisième chapitre regroupe l‟ensemble des résultats et discussions concernant 

l‟étude de dégradation et minéralisation du bupirimate en solution aqueuse par le procédé 

électrochimique à l‟aide d‟une électrode de diamant dopée au bore et d‟une électrode SnO2. 

Le chapitre quatre decrit l‟ozonolyse, en phase hétérogène du bupirimate. Enfin, le dernier 

chapitre est réservé à l‟étude cinétique de la dégradation des quatre composés hétérocycliques 

azotés sous l‟effet des oxydants atmosphériques (O3, OH). Ainsi qu‟à la détermination de leur 

spectre d‟absorption UV. Nous terminerons ce mémoire par une conclusion synthétique des 

principaux résultats. 
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I.  Généralités sur les pesticides  

I.1. Introduction 

L‟impact sur l‟environnement des pesticides utilisés pour l‟agriculture est aujourd‟hui 

une menace sérieuse à moyen terme pour la qualité des nappes souterraines et la qualité de 

l‟air. En effet, la pollution environnementale causée par les pesticides est en grande partie 

dépendante des phénomènes naturels dont l‟intensité relève des aléas météorologiques mais 

aussi des techniques agricoles utilisées qui sont parfois inadaptées. 

Les pesticides ont des effets nocifs sur l‟homme mais aussi sur les animaux et les plantes. 

Ainsi, 15 à 20% de ces produits chimiques sont cancérigènes et la plupart d'entre eux sont des 

perturbateurs endocriniens (Meyer et al, 2003 ; Viel et al, 1998). 

La toxicité pour les espèces environnementales passe souvent au second plan dans les 

processus d‟homologation. Or, même si la plupart des traitements sont appliqués sur les 

parties aériennes des plantes, une certaine proportion du produit atteint toujours le sol où 

vivent des bactéries, des champignons, des algues, des vers de terre et des insectes. Les effets 

toxiques sur la microflore du sol sont considérables et destructeurs car celle-ci est essentielle 

au maintien de la fertilité du sol. De nombreux produits phytosanitaires ont été interdits ces 

dernières années en raison de leurs persistances dans tous les compartiments 

environnementaux. Ces composés sont remplacés par des nouvelles molécules chimiques 

moins toxiques, mais peu de données sont disponibles sur leurs effets et leurs devenirs dans 

l‟eau, le sol, et l‟atmosphère. Plusieurs études ont mis en évidence que la pollution par les 

pesticides touche tous les écosystèmes. Certaines études ont montré qu‟il était important de 

connaître le devenir de certains pesticides et des produits formés au cours de leur dégradation. 

De plus, les pesticides consistent généralement en une formulation de plusieurs produits et il 

est donc très important de déterminer la toxicité et le devenir de tous les composés épandus 

sur les surfaces agricoles, et non uniquement ceux de la substance active qui ne représente qui 

une faible quantité de produits épandu.  

I.2. Définition 

  Les pesticides sont définis comme des substances dont les propriétés chimiques 

contribuent à la protection des plantes cultivées et des produits récoltés. Les pesticides sont 

des formulations contenant une ou plusieurs substances chimiques minérales ou organiques 
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dont un petit nombre est extrait ou dérivé des plantes. Ils sont composés en général de deux 

types de substances : 

    - Une ou plusieurs matières actives qui confèrent au produit l‟effet désiré. 

    - Un ou plusieurs additifs qui renforcent l‟efficacité, la sécurité du produit et sa facilité 

d‟utilisation. 

I.3. Classification 

 Les pesticides disponibles aujourd‟hui sur le marché sont caractérisés par une grande 

variété de structures chimiques, de groupes fonctionnels et d‟activité qui rendent leur 

classification relativement complexe. D‟une manière générale, ils peuvent être classés en 

fonction de la nature chimique de la principale substance active qui les compose. Les produits 

phytosanitaires regroupent plus de 900 matières actives qui rentrent dans plus de 8800 

spécialités commerciales selon l‟union des industries de la protection des plantes (IUPP, 

2012). De plus, les variétés et les quantités utilisées diffèrent en fonction du pays où ils sont 

utilisés. Néanmoins, les systèmes de classification sont universels. 

 Le premier système de classification repose sur le type de parasites à contrôler. Il 

existe principalement trois grandes familles chimiques qui sont : les herbicides, les fongicides 

et les insecticides. 

-  Les herbicides représentent les pesticides les plus utilisés dans le monde toutes cultures 

confondues. Ils sont destinés à éliminer les végétaux rentrant en concurrence avec les plantes 

à protéger en ralentissant leur croissance. Les herbicides possèdent différents modes d‟action 

sur les plantes : 

 Les perturbateurs de la régulation d‟une hormone „l‟auxine‟ principale hormone 

agissant sur l‟augmentation de la taille des cellules, 

 Les perturbateurs de la photosynthèse, 

 Les inhibiteurs de la division cellulaire, 

 Les inhibiteurs de la synthèse de cellulose, 

 Les inhibiteurs de la synthèse des acides aminés. 

-  Les fongicides permettent quant à eux de combattre la prolifération des maladies des 

plantes provoquées par des champignons. Les fongicides peuvent agir différemment sur les 

plantes : 

o Les perturbateurs de la biosynthèse des acides aminés ou des protéines, 

o Les perturbateurs du métabolisme des glucides, 
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o Les inhibiteurs respiratoires, 

 - Les insecticides sont utilisés pour la protection des plantes contre les insectes. Ils 

interviennent en les éliminant ou en empêchant leur reproduction avec des effets 

neurotoxiques ou régulateurs de croissance. 

Le deuxième système de classification tient compte de la nature chimique des substances 

actives majoritaires qui composent les produits phytosanitaires. Les principaux groupes 

chimiques sont : 

- Les Organochlorés sont des molécules préparées par chloration d‟hydrocarbures 

aromatiques. Historiquement, le DDT a été le premier pesticide de synthèse mis massivement 

sur le marché à partir de 1945. Il a été largement utilisé dans la zone intertropicale comme 

insecticide tant pour l‟agriculture que pour lutter contre le paludisme. Cette molécule ainsi 

que ses successeurs (Lindane, Dieldrine, Chlordane, Chlordecone, Perchlordecone…) est 

caractérisée par une forte rémanence temporelle et une faible spécificité. Ces propriétés, 

considérées comme des atouts au début de leur utilisation, se sont révélées être dévastatrices à 

long terme pour l‟environnement. Les organochlorés présentent souvent une toxicité aiguë 

pour de nombreux animaux et végétaux autres que les insectes ciblés comme pour le 

phytoplancton. Leur demi-vie, de l‟ordre de 10 ans ou plus, a eu pour conséquence de les voir 

se stocker durablement dans une grande partie de la biomasse de la planète. À des doses non-

létales, les organochlorés, perturbent le système nerveux, l‟appareil hépatique, la régulation 

hormonale et la reproduction de nombreux animaux, y compris l‟homme. À long terme, la 

plupart de ces molécules se sont révélées être mutagènes, tératogènes et cancérigènes. 

D‟autres organochlorés qui sont à usage industriel, contaminent l‟environnement en tant que 

déchet ou de façon accidentelle (chlorure de vinyle, polychlobiphényles {PCB}, dioxines) 

(Tron, 2001; Manuel of pesticide, 2007). 

 

 - Les organophosphorés sont des esters obtenus en faisant réagir divers alcools avec l‟acide 

orthophosphorique ou l‟acide thiophosphorique. Ils ont remplacé les organochlorés car ils 

présentent une plus faible rémanence (de l‟ordre de 48 heures dans l‟eau) et une meilleure 

sélectivité vis-à-vis des insectes. Peu solubles dans l‟eau, ils ne sont pas stockés dans les 

organismes car ils sont facilement biodégradables. Ils agissent par inhibition de 

l‟acétylcholinestérase, de façon irréversible, au niveau des terminaisons nerveuses (Tron, 

2001). 
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- Les Carbamates, des esters de l‟acide N-méthylcarbamique, sont utilisés comme 

insecticides, nématicides et herbicides. Leur précurseur de synthèse est l‟isocyanate de 

méthyle. Extrêmement toxique, il a été utilisé comme gaz de combat pendant la première 

guerre mondiale. Son rejet accidentel dans l‟atmosphère a été la cause de l‟accident de Bhopal 

en Inde (3000 morts).  

Les carbamates sont également des anticholinéstérasiques dont l‟action est réversible 

contrairement à celle des organophosphorés. Leur demi-vie s‟étend de quelques jours à 

plusieurs mois, voire plusieurs années dans les eaux souterraines (Manuel of pesticide, 

2007). Ces pesticides sont solubles dans l‟eau, leur toxicité est variable d‟une molécule à 

l‟autre. Par exemple, le carbamyl est peu toxique pour les homéothermes (Tron, 2001).  

 

- Les Pyréthrinoïdes de synthèse sont dérivés de la molécule pyréthrine présente dans la 

fleur de pyrèthre dont l‟activité insecticide était connue depuis l‟époque des Perses. Les 

molécules de synthèse telles ques le perméthrine, le cyperméthrine, le deltaméthrine sont des 

inhibiteurs d‟estérases, ainsi que du canal sodium au niveau des membranes des neurones 

chez les insectes. Ces pesticides sont très puissants. Par exemple la dose active de la 

deltaméthrine en traitement agricole n‟est que de 5 à 15 g.ha
-1

 (Manuel of pesticide, 2007). 

Ils sont biodégradables et photoxydables. Leur rémanence est de l‟ordre du mois et ils sont 

peu toxiques pour les homéothermes. Peu solubles dans l‟eau, leur toxicité élevée pour les 

poïkilothermes les rend néanmoins dangereux pour les organismes aquatiques. Leur dose 

létale (DL50) est de 0,1 ppb pour les poissons. Ils sont considérés, vis-à-vis des poissons, 

comme les plus toxiques de l‟ensemble des pesticides. Pourtant, pyréthrinoïdes sont de plus 

en plus utilisés en agriculture. 

 

- Les Dérivés de l’urée sont des molécules en général à usage herbicide comme le diuron, le 

monuron et linuron. Les deux premières se sont révélées être mutagènes et tératogènes (Tron, 

2001). Elles agissent par perturbation de la photosynthèse. La rémanence de ces molécules est 

moyenne, leur demi-vie étant est de un à trois mois. Ils sont très solubles dans l‟eau, 

extrêmement toxiques pour les plantes aquatiques, les algues et les phanérogames marines. 

Leur DL50 est 0,1 ppb pour le phytoplancton.  

 

-  Les Triazines sont des molécules possédant un noyau hexagonal insaturé constitué par trois 

atomes de carbone et trois d‟azote. Ce sont également des molécules à effet herbicide telles 
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que l‟atrazine, le simazine, le prometryne et le terbutryne. Ces produits sont théoriquement 

peu toxiques pour les animaux homéothermes. Néanmoins, l‟atrazine peut se dégrader en 

nitrosamine, puissant cancérigène. Pour ce qui concerne les flores et les faunes aquatiques, 

des effets toxiques ont été constatés à partir de concentrations de 10 à 20 μg.l
-1

 d‟atrazine dans 

l‟eau. La demi-vie de ces molécules peut atteindre un an dans les sols et plus de trente ans 

dans les eaux douces (Manuel of pesticide, 2007). Ce dernier facteur devrait remettre en 

cause l‟opportunité de l‟emploi des triazines (Office of prevention, pesticides and toxic 

substances, 2006). 

 

- Les Dicarboximides tels que le vinchlozoline, l‟iprodione et le procymidone sont des 

fongicides dirigés contre des champignons parasites des arbres fruitiers de la vigne et des 

plantes maraîchères (Oïdium, Fusarium, Botrytis…). Ces substances ont été mises sur le 

marché à la fin des années 1970. Leur toxicité aiguë pour les mammifères est peu élevée. 

Toutefois, elles sont soupçonnées de produire des atteintes irréversibles à la fertilité et des 

effets tératogènes chez l‟homme, ainsi que d‟être cancérigènes. Leur demi-vie dans la nature 

est de quelques semaines à trois ans selon les conditions du milieu (Manuel of pesticide, 

2007). Ils sont signalés comme étant modérément toxiques pour les oiseaux, les poissons et 

les invertébrés aquatiques. En fait, les données environnementales semblent manquer pour 

cette catégorie de molécules (Tron, 2001). 

- Les Diazines sont des molécules organiques caractérisées par la présence d‟un noyau 

cyclique hexagonal insaturé contenant quatre atomes de carbone et deux azotes (Bromacil, 

Bentazone, Lenacil, Terbacil, Bupirimate…). Ils ont des actions herbicides et fongiques. Ils 

ont des propriétés voisines de celles des triazines. Leur demi-vie dans la nature est de l‟ordre 

de 5 à 6 mois (Manuel of pesticide, 2007). Ils sont solubles dans l‟eau et très toxiques pour 

les plantes aquatiques, mais peu pour les poissons. Leur toxicité n‟est pas connue pour les 

invertébrés aquatiques (Office of prevention, pesticides and toxic substances, 2006). 

Compte tenu de la variété des pesticides disponibles sur le marché, il existe un très grand 

nombre de familles chimiques. Pour certains pesticides, la classification est difficile du fait 

qu‟ils peuvent être utilisés contre deux, voire plusieurs groupes de parasites et qu‟ils 

contiennent plusieurs substances actives. 

I.4. Formulation des pesticides  

Le pesticide est composé d'un ensemble de molécules comprenant :  



Chapitre I         Revue bibliographique sur  la dégradation des pesticides 

 

 

10 

 Une ou plusieurs substances actives à laquelle sont dues, en tout ou en partie, l'effet 

toxique.  

 Un diluant qui est une matière solide ou un liquide incorporé à une préparation et 

destiné à en abaisser la concentration en matière active. Ce sont le plus souvent des 

huiles végétales dans le cas des liquides, de l‟argile ou du talc dans le cas des solides. 

Dans ce dernier cas le diluant est dénommé charge.  

 Des adjuvants qui sont des substances dépourvues d'activité biologique, mais 

susceptibles de modifier les qualités du pesticide et d'en faciliter son utilisation.  

 

Il existe de part le monde près de 100000 spécialités commerciales autorisées à la vente, 

composées de 900 matières actives différentes avec 15 à 20 nouvelles matières actives se 

rajoutant par an (Office of prevention, pesticides and toxic substances, 2006). 

Les propriétés de pesticide découlent pour l'essentiel de la structure de sa matière active. 

Celle-ci présente 3 parties : 

 une structure active, qui assure le pouvoir pesticide.  

 des fonctions chimiques assurant la plus ou moins grande solubilité dans l'eau.  

 une partie support conditionnant la solubilité dans l'huile.  

Cette notion de solubilité est importante car c'est l'affinité d'un pesticide pour l'eau ou les 

corps gras qui vont conditionner sa pénétration dans l'organisme ciblent. La formulation d'un 

pesticide doit répondre à trois objectifs essentiels :  

 Assurer une efficacité optimale de la matière active : Qui doit accéder dans les 

meilleures conditions à sa cible biochimique, c'est-à-dire y parvenir le plus 

rapidement possible avec le minimum de pertes. On limite ainsi sa dispersion 

dans l'environnement (coût écologique) et le dosage à l'hectare nécessaire (coût 

économique). La formulation peut également améliorer l'efficacité biologique 

de la molécule active par des effets de synergie, des additifs qui retardent sa 

dégradation, prolongeant ainsi sa durée d'action. Inversement, d'autres additifs 

peuvent accélérer son élimination par les plantes à protéger ou dans le sol.  

 Limiter les risques d'intoxication pour les manipulateurs: Cela se traduit par la 

recherche d‟une toxicité minimale par contact et inhalation, en prévenant les 

ingestions accidentelles par l'adjonction de colorant, ou de répulsif. 
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 Rentabiliser la matière active : l‟adjuvant employé par l'utilisateur est 

généralement peu coûteux et facilement disponible. Divers additifs améliorent 

la conservation au stockage et/ou évitent la dégradation du matériel 

d'épandage.  

I.5. Effet des pesticides sur la santé et sur l’environnement 

Le durcissement récent de la réglementation des pesticides au niveau européen et 

Français n‟est pas anodin. En effet, plusieurs études ont démontré la toxicité et l‟écotoxicité 

de certaines des substances actives utilisées dans les préparations commerciales. Cette section 

a pour but de présenter succinctement ces différents effets néfastes sur la santé humaine et 

l‟environnement en général. 

I.5.1. Effets sur la santé 

L‟usage des pesticides a permis des progrès agronomiques, mais il représente 

également un danger croissant pour la santé des populations. Bien que la connaissance des 

effets à court terme (toxicité aiguë) soit en progression, les risques à long terme (toxicité 

chronique) restent difficiles à apprécier. L‟essentiel des travaux sur le sujet concerne les 

populations professionnellement exposées tels que les agriculteurs. Seules des études 

approfondies concernant généralement des enfants ont été réalisées sur l‟exposition 

domestique (Manuel of pesticide, 2007). Par ailleurs, les experts spécifient d'emblée que les 

résultats des études réalisées auprès des populations à exposition professionnelle ne 

pourraient être extrapolés à la population générale du fait de l‟importance et de la périodicité 

de ces expositions. 

I.5.1.a. Exposition 

L‟exposition aux pesticides se caractérise par une multiplicité des voies d‟exposition. 

En effet ces substances peuvent pénétrer dans l'organisme par contact cutané, par ingestion et 

par inhalation. Les études sur le risque sanitaire associé à l'exposition des populations 

humaines aux pesticides via l'atmosphère sont peu nombreuses. Les concentrations en 

pesticide dans l‟air sont le plus souvent de l‟ordre du ng.m
-3

, très inférieures aux 

concentrations exerçant une toxicité aiguë sur les vertébrés (Unsworth et al., 1999). Il existe 

cependant des données sur la toxicité aiguë des substances actives par inhalation obtenues sur 
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des rongeurs lors des tests de laboratoire (Aubertot et al., 2005). Mais, les effets chroniques à 

long terme ne sont pas documentés. 

I.5.1.b. Toxicité aiguë 

La toxicité aiguë est induite par une exposition ponctuelle à une dose importante de 

pesticide susceptible d‟entraîner des effets immédiats ou rapprochés tels que la manipulation 

des produits non dilués (ORSB, 2001). La toxicité aiguë des substances chimiques est évaluée 

à l‟aide de tests réglementaires réalisés sur des animaux de laboratoire. La notion retenue est 

celle de la dose létale 50 (DL50) correspondant à la quantité de matière active qui, administrée 

en une seule fois, par ingestion, inhalation ou voie cutanée, entraîne la mort de 50% des 

animaux traités. Les principales connaissances sur les effets aigus des pesticides chez 

l‟homme sont issues d‟observations rapportées en milieu professionnel et des cas 

d‟intoxications documentés par les centres antipoison (ORSB, 2001). L'exposition 

professionnelle se fait essentiellement par voie cutanée et respiratoire tandis que la voie orale 

concernerait davantage la population générale par ingestion accidentelle ou intentionnelle de 

pesticides. D‟après le réseau de toxivigilance agricole, les produits les plus souvent incriminés 

sont par ordre décroissant les insecticides, les fongicides et les herbicides. Les troubles 

observés concernent les muqueuses et la peau dans 40% des cas. Enfin, les intoxications 

massives entraînant l‟hospitalisation ou les décès qui peuvent être facilement repérées alors 

que les manifestations biochimiques sont plus difficilement identifiables. 

I.5.1.c. Toxicité chronique 

La toxicité chronique est induite par une exposition prolongée à de petites quantités 

des substances incriminées et à leur accumulation dans l‟organisme pouvant dépasser le seuil 

de concentration toxique (ORSB, 2001). L‟étude de la toxicité chronique est complexe car de 

nombreux paramètres sont à considérer. Bien souvent, le décalage entre l‟exposition et la 

découverte d‟une anomalie rend délicat l‟établissement de la causalité. Cette toxicité est 

évaluée de façon normalisée par expérimentation sur des animaux de laboratoire. L‟ensemble 

des tests réalisés permettent de fixer la dose journalière admissible (DJA). Les maladies 

potentiellement liées aux expositions à long terme aux pesticides sont essentiellement 

étudiées dans les populations professionnellement exposées. 
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I.5.1.d. Propriétés cancérogènes des pesticides  

Plusieurs pesticides ont été identifiés comme cancérigènes reconnus ou probables pour 

l‟homme par différents organismes internationaux d‟après des études épidémiologiques ou 

expérimentales (IARC, 2003). Pour la population professionnellement exposée, il semblerait 

que la mortalité et l‟incidence de certains types de cancers soient augmentées (Stoppelli et 

al., 2005). Il s‟agirait en général de cancers peu fréquents tels que les cancers des lèvres, des 

ovaires, du cerveau et de la peau. Plusieurs pathologies sont suspectées chez l‟enfant dont les 

leucémies et les tumeurs cérébrales. Celles-ci semblent associées à l‟exposition de la mère au 

moment de la grossesse (ORSB, 2001). En revanche, concernant la population générale, les 

données demeurent controversées chez l‟adulte à l‟exception des lymphomes. En résumé, les 

connaissances demeurent insuffisantes et les études doivent être approfondies notamment sur 

la détermination des expositions aux pesticides et sur les mécanismes biologiques d‟action des 

substances. Il n‟est pas exclu que d‟autres facteurs de risque puissent jouer un rôle important 

dans le déclenchement de certains cancers, notamment en milieu agricole (Kelley et Duggan, 

2003). 

I.5.1.e. Troubles de la reproduction et du développement 

Actuellement, il est envisagé qu'une exposition à des pesticides possédant la propriété 

de perturbateur endocrinien puisse être à l'origine d'effets adverses tels que des atteintes de la 

fonction reproductrice chez l'homme. Ainsi, le nématicide et le dibromochloropropane 

employés au cours des années 1970 dans de nombreux pays des zones tropicales et sub-

tropicales ont donné lieu à des dizaines de milliers de cas de stérilité masculine (Petrelli et 

Mantovani, 2002). L‟étude menée par Clementi et al. (2008) semble montrer que vivre en 

milieu rural, où de grandes quantités de pesticides sont appliquées, augmente le risque 

d‟infertilité. D‟autres molécules telles que le chlordécone, le carbaryl et le 2,4-D provoquent 

également des effets préjudiciables sur la fertilité masculine. L‟association entre pesticides et 

malformations congénitales est envisagée par de nombreuses études qui mettent également en 

avant certaines répercussions sur le fœtus (Schreinemachers, 2003).  

I.5.1.f. Troubles neurologiques 

La plupart des insecticides à savoir les organochlorés, les organophosphorés, les 

pyréthroïdes et les carbamates, ont également des effets neurotoxiques avérés sur certains 

mammifères (Costa et al., 2008). Concernant les effets chroniques sur les êtres humains, les 
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connaissances restent lacunaires contrairement aux effets aigus. Cependant, certains 

herbicides seraient responsables de troubles neuropsychologiques tel que la dépression et le 

suicide. On suppose également certains pesticides d‟être à l‟origine de troubles 

neurodégénératifs tels que la maladie de Parkinson (Hatcher et al, 2008). Il existe plusieurs 

difficultés dans l‟étude des effets des pesticides sur la santé. La première concerne le nombre 

de produits à considérer avec plus de 500 substances appartenant à diverses familles 

chimiques qui conduisent à des effets toxicologiques différents. Il faut noter que les adjuvants 

peuvent également être à l'origine d'effets sur la santé. Il existe peu d‟informations sur 

l‟interaction de plusieurs composés entre eux et l‟on ne connaît pas encore aujourd‟hui quels 

peuvent être les effets de tels «cocktails». La seconde difficulté est liée au caractère 

multifactoriel des pathologies évoquées comme les cancers. Une difficulté supplémentaire 

résulte de la multiplicité des voies d'exposition et des faibles niveaux de contamination 

observés qui rendent difficile la quantification de l'exposition de la population. Toutes les 

recherches bibliographiques conduisent au constat que l'évaluation des expositions est 

aujourd'hui une source d'erreur ou de confusion dans la majorité des études portant sur les 

effets des pesticides sur la santé (ORP, 2008). 

I.5.2. Effets sur l’environnement 

Depuis près de cinquante ans, les pesticides ont été mis en évidence dans tous les 

milieux : dans les eaux des rivières et des nappes phréatiques, dans l'air, dans les eaux de 

pluie et dans les sols. Les pesticides peuvent avoir des effets directs sur les écosystèmes des 

zones d‟application. Ainsi, la fertilité des sols peut être ébranlée à travers la diminution voir la 

disparition de certaines populations comme celles des lombrics (CPP, 2002). Par ailleurs, les 

insecticides sont particulièrement nocifs pour les antagonistes des ravageurs cibles. Or, les 

arthropodes comme les coccinelles permettent souvent de limiter le recours aux insecticides et 

il a été clairement montré que les pyréthroïdes affectent ces insectes (Grafton-Cardwell and 

Gu, 2003). Le cas des populations d‟oiseaux illustre la possibilité d‟impacts indirects des 

pesticides, notamment via la raréfaction de la ressource alimentaire (Aubertot et al., 2005). 

Des suivis menés dans des exploitations au Danemark sur 31 exploitations conduites en 

système conventionnel et 31 exploitations conduites en système biologique ont mis en 

évidence un déclin pour 15 des 35 espèces d‟oiseaux communes observées, et ce 

proportionnellement à la quantité de pesticides utilisés (Laughling et Mineau, 1995). Une 

récente étude a montré que les pesticides peuvent altérer les écosystèmes aquatiques et ce, à 
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des niveaux de contamination parfois inférieurs aux seuils de risque déterminés dans des 

systèmes artificiels (Schäfer et al., 2007). Les impacts négatifs peuvent se répercuter tout au 

long d‟une chaîne alimentaire. Ainsi, les propriétés phytotoxiques des pesticides peuvent 

entraîner la destruction du phytoplancton et briser la chaîne trophique, cette microflore étant 

essentielle au maintien de la fertilité du milieu (Downing et al. 2008). Toutefois, il est parfois 

délicat d'associer la présence de pesticides dans les milieux aquatiques avec des effets car 

d‟autres facteurs peuvent aussi intervenir dans le déclin de certaines populations comme la 

modification des caractéristiques physiques des habitats (Aubertot et al, 2005). L‟atmosphère 

est un important vecteur de dissémination des produits phytosanitaires. L‟exposition via l‟air 

concerne en principe les résidus secs et humides, ces derniers représentant probablement une 

voie majeure comparativement aux résidus secs (Unsworth et al., 1999). Il convient de 

rappeler ici que les concentrations en pesticides mesurées dans les eaux de pluie peuvent être 

de l‟ordre du μg.L
-1

. En considérant une précipitation de 20 mm d‟une pluie à 1 μg.L
-1

, la 

quantité redéposée à l‟hectare est de 0,2 g de substance (Unsworth et al., 1999). A cette dose, 

des effets directs de ces résidus peuvent se manifester pour les substances les plus toxiques. 

Par ailleurs, certains pesticides, particulièrement résistants comme les Polluants Organiques 

Persistants (POPs), se concentrent dans les régions froides du monde après avoir subi un 

transport atmosphérique. Ces composés s‟accumulent dans l‟épaisse couche de graisse 

indispensable à la survie de la faune autochtone (PNUE, 2005c). C‟est ainsi que l‟on trouve 

parmi les populations de l‟Arctique, les niveaux les plus élevés des POPs enregistrés. 

Pourtant, elles se trouvent à des milliers de kilomètres des endroits où ces pesticides ont été 

émis (PNUE, 2005c). Van Straalen et Van Gestel (1999) relèvent un manque d‟étude sur 

l‟impact des pesticides sur ce type d‟écosystèmes dont la vulnérabilité peut être différente de 

celle des régions proches des zones de traitements habituellement prises en compte dans les 

procédures d‟évaluation du risque. Généralement, il est difficile d‟identifier le ou les produits 

responsables d‟effets néfastes et d‟en expliquer le mécanisme. La difficulté réside également 

dans le fait qu‟il faille prendre en compte des milliers d‟espèces d‟êtres vivants réagissant 

tous différemment à l‟exposition au polluant (CPP, 2002). De plus, les effets d‟interaction 

entre les différents composants d‟une formulation ou la synergie possible résultant, par 

exemple, de traitements successifs effectués sur une même parcelle, ne sont pas pris en 

compte lors de l‟homologation des substances actives (Van der Werf, 1996). Quant aux 

études réalisées, elles visent majoritairement à parer aux effets à court terme, en priorité sur 

les mammifères, en occultant les effets à plus long terme sur la dynamique des populations 
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environnementales (CPP, 2002). Finalement, l‟ensemble de la communauté scientifique 

s‟accorde sur le danger et la nocivité des pesticides, cependant, les avis divergent quant à 

l‟importance de leurs effets sur la santé et l‟environnement. 

I.6. Aspects réglementaires des pesticides 

Face à une augmentation rapide de la quantité des pesticides utilisés dans touts les 

payes de monde, les pouvoirs publics français réagissent en établissant une législation sur 

l‟homologation des produits phytosanitaires (Loi du 2 novembre 1943). Celle-ci n‟a cessé 

d‟évoluer depuis 1943 et aussi résulte une transposition des directives européennes vers ce 

problème.  

Actuellement, l‟objectif de la législation sur les pesticides est de protéger la santé publique et 

des écosystèmes. Les produits sont ainsi soumis à différentes réglementations intervenant à 

toutes les étapes du cycle de vie du pesticide à savoir:  

 Autorisation de mise sur le marché des matières actives au contrôle des résidus. 

 Suivi du transport et de l‟étiquetage des produits. 

 Parallèlement, la réglementation des pesticides s‟effectue à différents niveaux tel 

qu‟international, européen et national (Marocaine). 

I.6.1. Niveau international 

La législation internationale se préoccupe des produits chimiques toxiques incluant les 

pesticides qui sont devenus préoccupants d‟un point de vue sanitaire et environnemental. Ces 

composés sont connus sous le nom de Polluants Organiques Persistants (POPs) (Protocole 

d’Aarhus, 1979). Ces polluants sont définis à partir de leur: 

 Toxicité élevée, 

  Persistance dans l‟environnement, 

 Bioaccumulation, 

  Transport sur de longues distances pouvant entraîner un dépôt éloigné des lieux  

d‟émission, 

Au niveau mondial deux textes concernent la gestion des risques liés à ces composés : 

- La Convention de Stockholm, signée en mai 2001 et entrée en vigueur le 17 mai 2004, 

dresse une liste de 12 Polluants Organiques Persistants dont neuf pesticides : Aldrine, 

Chlordane, DDT, Dieldrine, Endrine, Heptachlore, Mirex, Toxaphène et Hexachlorobenzène.  
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En 2005, deux insecticides (Chlordécone et Lindane) ont été ajoutés à la liste des pesticides 

de la convention (PNUE, 2005a et 2005b).   

- Le Protocole d’Aarhus, signé en juin 1998 et entré en vigueur le 23 octobre 2003, est 

relatif aux Pollutions Transfrontalières Longue Distance. Les polluants visés par ce protocole 

sont les pesticides de la Convention de Stockholm, ainsi que les molécules de deux 

insecticides (Chlordécone et Lindane). L‟inscription de l‟insecticide Dicofol est en cours 

d‟étude dans le protocole. 

A noter que la réglementation européen a interdis l‟utilisation de tous les pesticides cités 

précédemment (Règlement européen n°850/2004 du 29 avril 2004). 

I.6.2. Au niveau européen 

Au niveau européen, les produits phytosanitaires sont régis par la Directive CEE 

n°91/414 du Conseil du 15 juillet 1991 relative à leur mise sur le marché, et la Directive 

98/8/CE du Parlement européen et du Conseil du 16 février 1998 relative à leur mise sur le 

marché. 

Les mises en œuvre de ces directives sont similaires. Les deux directives présentent un 

programme de révision ou d‟homologation (des nouvelles molécules soumises) de toutes les 

matières actives au sein de l'Union européenne. Les dossiers d‟examen se basent sur plusieurs 

études (propriétés physico-chimiques, toxicité, écotoxicité…) dont l‟évaluation du devenir 

des substances dans l'environnement. Ces évaluations comprennent des études de la 

dégradation de ces composés dans l'eau, le sol et l'atmosphère et de leurs produits de 

dégradation, ainsi que leur potentiel de migration et de diffusion vers tous les compartiments 

environnementaux. L‟examen du dossier final permet ou non l‟homologation d‟une substance 

active ciblée. 

Etant donné que le programme de réévaluation des produits phytopharmaceutiques est arrivé à 

son terme (Clôture officielle en décembre 2008), il est possible d‟en dresser un 1
er

 bilan. Ce 

processus a conduit au retrait du marché de 691 substances actives sur 963 molécules 

recensées (derniers chiffres disponibles du 18 décembre 2008). Toutefois, afin de rationaliser 

et de simplifier l‟homologation des pesticides, le Conseil de l‟Union européenne a récemment 

(15 septembre 2008) accepté une proposition commune en vue de l‟adoption d‟un nouveau 

règlement sur la mise sur le marché des pesticides (Proposition de règlement européen 

COM/2006/0388) qui remplacera la Directive CEE n°91/414. 
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I.6.3. Contraintes et législation des pesticides au Maroc 

Le Maroc ne dispose pas d'une réglementation nationale qui permet de connaître les 

LMR des pesticides autorisés dans les produits végétaux destinés à la consommation après 

traitement par des produits phytosanitaires même si les dossiers d'homologations contiennent, 

en principe, l'ensemble des données relatives à cet effet. Cet aspect est plus préoccupant pour 

les produits végétaux destinés au consommateur à l'intérieur du pays (Rapport d’une mission 

d’OAV 2006). 

Par contre, les produits destinés à l'export sont soumis aux impératifs des réglementations des 

pays importateurs, en particulier les pays de I'UE. Ils ne sont acceptés sur ces marchés que 

s'ils répondent parfaitement aux exigences en matière de LMR (El Alami Z, 2007). 

 Consommation des pesticides au Maroc 

En dehors de l‟aspect réglementation, le secteur des pesticides au Maroc demeure l‟un 

des secteurs les moins maîtrisés sur le plan de l‟information statistique précise et régulière. 

Cette situation est due en grande partie à l‟absence d‟une organisation professionnelle 

regroupant toutes les sociétés intervenant dans l‟importation, la formulation et la distribution 

des produits phytosanitaires. Selon l‟Association Marocaine des Négociants Importateurs et 

Formulateurs de Produits Phytosanitaires (AMIPHY), plus de 600 produits sont importés et 

commercialisés actuellement au Maroc, mais cela ne représente en chiffres que 0,017% de 

l‟utilisation mondiale. La même source signale que les pays en voie de développement 

consomment moins de 20% des pesticides alors qu‟ils comptent 50% de la population 

mondiale et 46%   des terres cultivées. L‟agriculture pratiquée dans la région de Souss Massa 

nécessite une utilisation de produits phytosanitaires par unité de surface plus élevée que dans 

les autres régions Marocaine. Selon le Secrétariat d‟Etat Chargé de l‟Environnement du 

Maroc, les pesticides importés, prêts à l‟emploi représentent 87% du marché phytosanitaire. 

Ce volume peut atteindre des valeurs nettement supérieures en cas d‟invasion acridienne. Les 

pesticides produits localement ne représentent que 13% du volume global annuel. Sur le 

marché marocain, les insecticides représentent 38% des ventes, suivis des fongicides et des 

herbicides avec respectivement 32% et 27% (Rapport sur l’Etat de l’Environnement du 

Maroc, 2001). 

D‟une manière générale, le volume des ventes des pesticides au Maroc reste très limité dans le 

marché qui stagne depuis une dizaine d‟années à cause du manque des moyens financiers 
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pour les agriculteurs et des conditions climatiques aléatoires qui rendent les prévisions 

d‟approvisionnement très difficiles. 

 

 Homologation des pesticides au Maroc 

Au Maroc, avant tout dédouanement et à chaque importation, les pesticides subissent 

un contrôle par l‟ONSA du Maroc. Pour les produits nouveaux, l‟importateur national réalise 

des essais d‟efficacité, de phytotoxicité sur différentes cultures et parasites afin de les adapter 

aux conditions locales. Ensuite, un dossier regroupant toutes les données exigées par la 

réglementation en vigueur, doit être présenté à l‟administration de tutelle pour étude. La 

première procédure pré-commerciale au Maroc est donc l‟homologation. Elle a pour but 

d‟évaluer par les services concernés, les propriétés, les performances, les dangers et les 

utilisations envisagées d‟un produit afin de s‟assurer qu‟elle n‟entraine pas de risque pour la 

santé et l‟environnement. L‟homologation est donc une garantie officielle de l‟état qui n‟est 

accordée que pour une spécialité donnée contre les parasites déterminés selon une dose et un 

mode d‟emploi bien définis. On peut signaler que quoique les pesticides utilisés soient tous 

homologués, leur impact à long terme sur la santé humaine et l‟environnement est toujours 

préoccupant. Puisque les données toxicologiques disponibles proviennent d‟études dont le 

cadre méthodologique ne respecte plus les critères scientifiques retenus aujourd‟hui, il 

importe donc de revoir l‟homologation de plusieurs pesticides et de refaire une analyse  

étoffée des données scientifiques sur ces produits à la lumière des normes modernes. La 

protection de l‟environnement et de la santé humaine a également été prise en considération 

par le Dahir n°1-97-01 du 21 janvier 1997 (bulletin officiel, Mai 1997). La loi n°42/95 

relative au contrôle et à l‟organisation du commerce des produits pesticides à usage agricole 

porte en particulier sur l‟interdiction formelle de stocker ou d‟entreposer ces produits dans des 

locaux servants au stockage, à la manipulation ou le commerce des produits alimentaires. Ce 

texte moderne a aussi préservé l‟intérêt de l‟agriculture, car il n‟est possible d‟être servi en 

pesticides que par des distributeurs qualifiés. Néanmoins, la mise en œuvre de cette loi paraît, 

de prime abord, difficile à concrétiser principalement en raison de l‟analphabétisme ou du 

manque de savoir technique d‟un grand nombre d‟utilisateurs ainsi que de la faiblesse 

d‟encadrement technique de l‟agriculture Marocaine. 
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I.7. Conclusion 

L‟usage des pesticides s‟est diversifié et répandu à travers le monde, notamment 

depuis la deuxième moitié du XX
ème

 siècle. Avec les progrès de la recherche, des centaines de 

nouvelles molécules ont été mises sur le marché. Néanmoins, les limites de cette lutte 

chimique, alors peu contrôlée, se sont rapidement manifestées par une contamination de 

l‟environnement. Une législation de plus en plus stricte envers ces composés a donc vu le jour 

à différents niveaux (international, européen, national). L‟homologation des substances 

actives dépend à présent de l‟évaluation de leurs effets sur la santé, les écosystèmes et 

l‟environnement. Toutefois, certains aspects du comportement des pesticides dans 

l'environnement requièrent encore des investigations comme par exemple la détermination des 

effets chroniques. De même, une meilleure compréhension est nécessaire pour appréhender 

les mécanismes de contamination de l‟environnement par les pesticides et leur devenir dans 

les différents compartiments (eau, air, sol). Ceci est particulièrement vrai pour l‟atmosphère 

qui est le milieu le moins documenté. Ainsi, aucun seuil réglementaire en teneur de pesticide 

dans l‟air n‟est disponible, les effets par inhalations chroniques sont peu renseignés. Pourtant, 

il s‟avère que l‟atmosphère peut être un important vecteur de dissémination des pesticides.  

II.  Les pesticides dans l’eau 

II.1. Transfert des pesticides vers les milieux aqueux 

La dérive par pulvérisation mise à part, l‟eau est un des vecteurs principaux du 

transfert des substances phytosanitaires appliquées sur les parcelles vers les milieux 

aquatiques. Par conséquent, la caractérisation des voies de transfert de l‟eau est indispensable 

à la mise en place de moyens pour limiter les risques de transferts associés de matières 

actives. L‟eau excédentaire est susceptible de mobiliser et faire migrer les produits 

phytosanitaires vers les ressources en eau par infiltration, ruissellement ou écoulement 

hypodermique. En règle générale, l‟infiltration est supposée alimenter les réserves 

souterraines, tandis que le ruissellement et l‟écoulement hypodermique orientent l‟eau vers les 

réseaux superficiels. A ces trois voies de circulation s‟ajoute le transfert par réseau de 

drainage. 
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II.2. Transfert vers les eaux souterraines 

La dégradation et l‟immobilisation influent sur la concentration de pesticide dans le 

sol, et donc sur les quantités des résidus susceptibles de migrer vers la nappe phréatique. Le 

transfert des pesticides, une fois épandus sur les champs, peut se produire de différentes 

façons: soit par transfert à partir de la zone de traitement provoqué principalement par la pluie 

(ruissellement, infiltration et transfert vers les nappes et cours d‟eau) (Huart et al., 1993, la 

France et al.,  1997), soit par élévation de la température ou du vent favorisant la 

volatilisation des substances ou leur dispersion au cours du traitement. Les quantités 

transférées dépendent donc essentiellement des conditions météorologiques qui suivent la 

période du traitement. L‟importance de chaque processus de transfert sera également 

dépendant des conditions d‟application (pré- ou post semis, incorporation, traitement des 

feuilles ou du sol) et des caractéristiques du sol (humidité, pente, teneur en matière organique, 

porosité, etc.). La mesure de la persistance d‟un pesticide dans un sol est donc une donnée 

essentielle pour évaluer ses possibilités de transfert par l‟eau. 

II.3. Etat de contamination des eaux 

L‟agriculture est la principale source d‟apports de produits phytosanitaires à 

l‟environnement, même s‟il ne faut pas négliger les sources d‟origines industrielles ou 

urbaines. Les pollutions peuvent être ponctuelles et/ou diffuse. Ces dernières découlent 

essentiellement des pratiques agricoles ; le transfert de produits hors de la parcelle suite à un 

événement pluvieux peut conduire à la contamination du milieu aquatique. 

La présence de pesticides dans les eaux superficielles retient l‟attention depuis les années 60. 

Au Maroc, la pollution de l‟eau par ces composés est surtout suivie par l‟Office national de 

l‟Eau potable l‟ONEP et le Secrétariat d‟Etat Chargé de l‟Environnement. En France elle est 

suivie conformément à la directive sur l‟eau potable CEE n°80/778 et au décret n° 83-3 de 

1989. 

II.3.1. Contamination des eaux superficielles 

La plupart des données sont recueillies à partir de réseaux de surveillance de la 

contamination des cours d‟eau (Detoc, 2001) ou obtenues dans le cadre de l‟étude des bassins 

versants de recherche et d‟expérimentation (BVRE). Une synthèse bibliographique sur la 

pollution des eaux par les produits phytosanitaires en France a été réalisée par Schiavon et 

al., (1995). Il en ressort que la contamination des eaux de surface peut être très élevée, mais 
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ponctuelle. Elle est en grande partie due aux premières eaux de ruissellement après le 

traitement.  

Au Maroc Benbakhta et al. (2007) ont suivi les résidus de pesticides organochlorés chez les 

bivalves et les poissons de la lagune de Moulay Bousselham (Maroc). Les concentrations des 

pesticides organochlorés détecté dans les palourdes varient de 9,2 à 51.72 ng/g (poids sec). 

Cependant la consommation de ces espèces ne pose pas actuellement de problème de santé 

publique. 

Garmouma et al., 1997 ont travaillé sur le bassin versant du Ru de Mélarchez où les 

concentrations observées en triazines et phénylurées sont maximales suite à des événements 

pluvieux intervenant juste après les périodes d‟application de ces composés. Ce phénomène a 

aussi été constaté sur le site Arvallis de la jaillière où, depuis de nombreuses années, les 

volumes de ruissellement et les concentrations en pesticides sont relevées et correlées aux 

événements pluvieux (Gouy et al., 1997 ; TCF, 1999). Un suivi de trois petits bassins 

versants de quelques km
2
 situés en Charente, dans le Rhône et le Morbilan a été réalisé par 

Gouy et al en 1998. Dans les trois cas, les concentrations maximales observées sont du même 

ordre de grandeur et souvent liées aux premiers événements pluvieux. Elles sont toutefois 

variables d‟une année à l‟autre. Le taux de transfert annuel dépasse rarement 1% de la dose 

appliquée. 

Une étude sur la contamination des rivières bretonnes (Gillet et al., 1994) fait aussi apparaître 

l‟existence d‟une contamination par plusieurs familles de produits phytosanitaires. 

Un suivi annuel des concentrations en produits phytosanitaires dans les canaux découverts a 

montré que les profils de concentrations sont en accord avec l‟activité agricole et avec les 

différents épisodes climatiques (Deroux, 1996). 

Le phénomène de contamination des milieux aquatiques est par ailleurs constaté dans tous les 

pays agricoles. Sur le sujet, de nombreuses études ont rapporté des niveaux de pollution 

semblables à ce que l‟on peut rencontrer en France (Wanchape, 1978 ; IRACE,1998 ; 

Krenger, 1998 ; Grawford, 2001 ; Gereke et al., 2002, Neumann et al., 2002). 

Ces auteurs ont néanmoins démontré que l‟effet des pollutions ponctuelles ne doit pas être 

négligé. 

II.3.2. Contamination des eaux souterraines 

Le risque de contamination quasi directe des nappes lié à un apport accidentel, le 

transfert par infiltration des produits phytosanitaires épandus sur les champs agricoles peuvent 
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aussi entraîner la contamination des eaux souterraines. Dans ce cas là, le risque de 

contamination dépend de la mobilité du pesticide elle-même fonction de leur propriétés 

physico-chimiques, des propriétés du sol et de la vitesse d‟infiltration dans le sol (Guimont et 

al., 2003 ; Smelt et al.,2003). Schiavon et al., 1995 ont plus particulièrement examiné le 

niveau de contamination en pesticides des eaux souterraines en Lorraine. Ils ont dénombré 5 

matières actives fréquemment retrouvées dans ce milieu : atrazine, simazine, lindane, 

carbofuran et isoproturon. Dans cette étude, l‟évolution des concentrations ne peut pas être 

facilement corrélée à la pluviométrie ou à la date d‟application parce que le sol joue un rôle de 

réservoir pour ces produits phytosanitaires. La pollution engendrée est de fait très diffuse. 

 

II.4. Procédés de traitement des eaux chargées en pesticides par voie 

électrochimique 

II.4.1. Procédés d’oxydation avancés 

Durant ces deux dernières décennies, de nouvelles réglementations concernant les 

produits toxiques sont devenues nécessaires pour faire face à l‟augmentation des risques sur la 

santé publique et sur l‟environnement. Plusieurs technologies de traitement des eaux polluées 

ont été développées. Parmi ces technologies on note les Procédés d‟Oxydation Avancée 

(POA) qui sont basés sur la génération et l‟utilisation d‟un oxydant très fort qui est le radical 

hydroxyle. Cette technologie est appropriée pour le traitement des effluents contenant des 

composés toxiques, récalcitrants aux procédés classiques et non biodégradables. Les 

avantages et les inconvénients de quelques voies de traitement des effluents sont comparés à 

ceux des POA dans le tableau I-1. 
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Tableau I-1 : Avantages et inconvénients des principaux procédés de traitement des effluents 

industriels. 

Procédés          Avantages        Inconvénients 

Biologique 

 

- Répandue actuellement 

- Economique 

 

- Recyclage impossible 

- Composés bio réfractaires 

Incinération  

 

- Très efficace 

 

- Très coûteuse énergétiquement 

- Charge importante (> 50g. L
-1

) 

Oxydation 

humide (O2) 

 

- Combustion totale 

- Hautes pressions 

 

- Hautes températures 

Réactif de 

Fenton  

 

 

Electrochimie 

 

- Réaction catalysée 

 

 

 

- Recyclage possible 

- Pas d‟ajout d‟agent chimique 

 

- Recyclage impossible 

- Coûteuse (H2O2) 

 

 

- Prix des électrodes 

 

 

L‟incinération est couramment utilisée pour des effluents contenant une grande fraction de 

composé non biodégradable. Cette méthode extrêmement efficace repose sur la minéralisation 

des composés organiques par combustion à haute température. Cette voie est 

économiquement acceptable dans le cas des rejets fortement chargés, afin que le procédé soit 

excédentaire en énergie. Des méthodes électrochimiques ont été proposées pour transformer 

les polluants organiques en composés moins toxiques qui pourront par la suite subir un 

traitement biologique ou minéraliser totalement ces polluants. Il s‟agit, la plupart du temps, 

des procédés d‟oxydation avancée (POA). La particularité de ces procédés tient à la 

génération dans le milieu aqueux de radicaux hydroxyles 
•
OH qui sont très réactifs et très 

oxydants. En effet, le radical 
•
OH (E°= 2,8 V/ESH à 25°C) est un oxydant plus puissant que le 

peroxyde d‟hydrogène H2O2 (E° = 1,77 V/ESH à 25 °C) ou l‟ozone O3 (E° = 2,07 V/ESH à 

25 °C). Le tableau I-2 résume les potentiels d'oxydation des oxydants couramment utilisés en 

milieu aqueux (Handbook of Chemistry and Physics, 2003). 
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Tableau I-2 : Potentiels d'oxydation de quelques oxydants utilisés en milieu aqueux (Couples 

redox dans la région de la décharge de l‟eau). 

Couple Redox Potentiel standard d'oxydation (V/ESH) 

•OH/H2O 

O3/H2O 

H2O2/H2O 

MnO
-
4/Mn

2+
 

HClO2/HClO 

Cl2/Cl
-
 

O2/H2O 

2.74 

1.50 

1.77 

1.51 

1.64 

1.40 

1.23 

 

Le tableau I-2 montre que le radical hydroxyle est l‟espèce chimique ayant le pouvoir 

d‟oxydation le plus élevé des oxydants chimiques utilisés en milieu aqueux. Il est d‟ailleurs 

l‟espèce chimique la plus oxydante après le fluor (E° = 3,03 V/ESH à 25 °C). 

La toxicité d‟effluents aqueux peut être diminuée en utilisant des techniques physico-

chimiques d‟oxydation performantes tel que l‟oxygène sous pression en présence de 

catalyseur (Borkowski et al., 1967, Gallezot et al.,1996), le peroxyde d‟hydrogène (Hatcher 

et Holden, 1924), l‟ozone (Sotelo et al.,1989), ou encore en couplant l‟action de l‟un de ces 

deux derniers oxydants au rayonnement UV (Esplugas et al., 2002). Le traitement d‟effluents 

pollués par des composés organiques permet une diminution de la toxicité ou une dégradation 

la plus complète possible des espèces organiques. Cette deuxième voie peut aussi s‟exprimer 

en termes d‟abattement de la demande chimique en oxygène (DCO). En effet diverses 

techniques électrochimiques permettent de réduire la quantité de composés organiques 

indésirables en solution comme la séparation par électrofloculation (Ciardelli et Ranieri, 

2001), par électrocoagulation (Khemis et al., 2006) ou l‟oxydation par le réactif de fenton 

électrogénéré (Brillas et al., 2004). L‟électrochimie, par oxydation anodique directe sur un 

matériau d‟électrode convenable (Wabner et al., 1985) est une technique alternative qui 

comporte d‟importants avantages dans certaines conditions expérimentales et permet de 

minéraliser intégralement la matière organique. Des opérations de recyclage peuvent donc, 

dans ce cas, être envisagées dans le procédé et ainsi réduire la quantité et la toxicité des 

effluents. Les composés les plus toxiques sont les solvants chlorés et aromatiques, les résidus 

de pesticides, les phénols et les biphényl polychlorés. Dans le cas d‟une minéralisation, 

l‟électrochimie peut intervenir comme une oxydation préalable permettant de modifier la 
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structure moléculaire et de réduire considérablement la toxicité (Seignez et al., 1992) et 

réaliser ainsi un prétraitement avant la digestion biologique (Savall et al., 1995).  

II.4.1. Oxydation électrochimique pour la dépollution 

L‟oxydation électrochimique, basée sur le transfert d‟électrons, est susceptible de 

s‟appliquer à un nombre important de polluants dans un contexte de respect total de 

l‟environnement. L‟intérêt récent porté à l‟électro-destruction des polluants organiques non 

biocompatibles est dû, en partie, à la souplesse d‟adaptation et à la facilité d‟automation de la 

technique électrochimique mais surtout à l‟accroissement très net de son efficacité grâce à 

l‟utilisation d‟électrodes tridimensionnelles à grande surface spécifique, au développement 

d‟électrodes spécifiques et de cellules électrochimiques. L‟électro-oxydation des composés 

organiques peut viser deux objectifs distincts. D‟une part, la conversion électrochimique où 

les composés organiques non biocompatibles sont convertis en composés biocompatibles, 

dans le but de subir un traitement biologique. D‟autre part, la combustion électrochimique 

conduit à l‟oxydation complète des composés organiques sous forme de CO2 et H2O grâce à 

des électrodes. La réalisation d‟une conversion électrochimique effectuée par une électrode 

idéale est caractérisée par une grande activité électrochimique pour oxyder partiellement les 

composés non biocompatibles, comme la plupart des composés aromatiques, en cassant leur 

cycle aromatique par une faible activité électrochimique vis-à-vis de l‟oxydation ultérieure 

des composés plus simples formés, tels que les acides carboxyliques aliphatiques qui sont 

généralement biocompatibles. Dans un processus électrochimique, les composés organiques 

peuvent être oxydés à l‟anode mais aussi dans le compartiment cathodique de la cellule via la 

production à la cathode d‟un agent oxydant puissant, ce qui présente un intérêt économique 

évident. Le réactif d‟oxydoréduction, agissant comme un intermédiaire transporteur d‟électron 

entre l‟électrode et le polluant à oxyder, peut être généré électrochimiquement par un 

processus réversible ou irréversible. La figure I.1 schématise ces différents mécanismes. 
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Figure I.1 : Schéma de principe d‟une électro-oxydation 

a) électroxydation directe, b) électroxydation indirecte avec processus 

d‟électrogénération réversible de l‟intermédiaire réactionnel, et c) indirecte avec 

processus d‟électrogénération irréversible de l‟intermédiaire réactionnel. (Edellahi 

,2004) 
Avec                    C+ : espèce électro-active intermédiaire. 

R : polluant à oxyder ; 

O : produit de l‟oxydation de R 

 

II.4.1.a. Oxydation indirecte 

Les méthodes indirectes d‟électro-oxydation destinées aux traitements des eaux 

polluées impliquant l‟électro génération de H2O2 ont été développées par (Brillas et al. 1997). 

Ces  méthodes sont basées sur la production continue de H2O2 en solution par réduction de 

deux électrons de l‟oxygène moléculaire sur des cathodes telles que le graphite, le carbone 

vitreux réticulé, la nappe de mercure ou la cathode à diffusion d‟oxygène, selon la réaction (I-

1). 

 

                                  O2 + 2H
+ 

+2e
-
 → H2O2                                                               (I-1) 

 

En milieu acide, le pouvoir oxydant de H2O2 est nettement amélioré en ajoutant les ions Fe
2+

 

dans la solution à traiter, parce que le système H2O2/Fe
2+

 conduit à la formation des radiacux 

HO
.
 suivant la réaction classique de Fenton  (I-2): 

 

Fe
2+

+ H2O2 →    Fe
3+

+ OH
.
 + OH

- 
                                          (I-2) 
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L‟électrocoagulation se réfère à la production électrochimique d‟agent déstabilisant qui 

provoquent la neutralisation de charge pour la réduction des polluants. Une anode sacrificielle 

en Fer ou en Aluminium fournit en continu au milieu les ions Fe
2+

 ou Al
3+

.  Fe
2+

 réagit avec le 

peroxyde d‟hydrogène électrogénéré pour donner une solution concentrée en Fe
3+

 par la 

réaction de Fenton. L‟excès d‟ions Fe
3+

 précipite sous forme d‟oxyde de Fe (III) hydraté  

Fe (OH) 3. Les taux de contamination sont réduits par oxydation avec les radicaux HO• et 

coagulation avec le précipité de Fe(OH)3. Cette technique a été utilisée dans le cas du 4- 

chlorophenol et de l‟aniline par (Brillas et al, 2003). L‟électrocoagulation effectuée avec une 

anode de Fer et une cathode de carbone ne permet pas la dégradation des substances 

organiques solubles lorsque la concentration en H2O2 est trop faible. Cette technique qui 

permet de diminuer la charge organique des effluents génère une grande quantité de boue 

résiduaire après coagulation des polluants organiques par les précipités de Fe(OH)3 ou de 

Al(OH)3 et nécessite un retraitement postérieur. 

 

 Oxydation indirecte à la cathode 

L‟électro-oxydation des polluants organiques via des mécanismes cathodiques 

indirects se base sur la production de peroxyde d‟hydrogène à la cathode. Ce procédé possède 

en effet un certain nombre d‟avantages tel que l‟H2O2 est un oxydant puissant pouvant être 

produit à la cathode dans des conditions douces par réduction de l‟oxygène, injecté dans le 

compartiment cathodique sous forme d‟air. Par ailleurs, la réaction d‟oxydation par le 

peroxyde d‟hydrogène conduit à la production d‟eau, ce qui n‟entraîne aucune pollution de 

l‟effluent. Sa forme active majoritaire sera H2O2 ou HO2 selon que le pH est acide ou basique. 

L‟équilibre de la dissociation du peroxyde est exprimé par la relation (Rajeshwar et al., 

1994):    

H2O2 → O2H
-
 + H

+                     
avec     K=2,410

-12
 M                              (I-3) 

 

 Oxydation indirecte à l’anode 

 

La principale réaction se produisant à l‟anode, dans le cas d‟oxydation anodique 

indirecte est l‟oxydation d‟intermédiaire des réactifs redox qui se réduiront ensuite dans la 

solution en oxydant les polluants organiques. Pour que les processus d‟oxydation anodique 
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indirects présentent une efficacité maximale (Rajeshwar et al., 1997, Leffrang., 1995), il est 

nécessaire que: 

- le potentiel auquel l‟intermédiaire redox oxydant est produit ne soit pas proche de celui 

correspondant au dégagement d‟oxygène, car une grande proportion du courant ne serait pas 

employée pour la réaction désirée. 

- la vitesse d‟électrogénération de l‟intermédiaire redox oxydant soit élevée. 

- la vitesse d‟oxydation des polluants organiques par l‟intermédiaire redox oxydant soit plus 

élevée que toute réaction compétitive. 

- l‟adsorption à la surface de l‟anode des polluants soit minimale sous peine d‟avoir une 

vitesse d‟électrogénération de l‟intermédiaire redox oxydant fortement ralentie. 

 

 Oxydation anodique directe 

L‟oxydation anodique de tous les composés organiques est théoriquement possible 

avant le dégagement d‟oxygène dû à l‟oxydation de l‟eau. Cependant, en pratique la réaction 

d‟oxydation des substances organiques étant très lente et on est confronté à une limitation 

d‟ordre cinétique plutôt que thermodynamique. Un nombre important de travaux de recherche 

concernant l‟oxydation électrochimique directe des composés organiques toxiques et 

réfractaires dans l‟eau a été publié (Comniellis et Nerini, 1995; Bonfatti et al, 2000). 

L‟oxydation anodique est la méthode usuelle pour atteindre la minéralisation des 

contaminants. Cette méthode est basée sur la génération du radical hydroxyle adsorbé (HO
.
) 

sur la surface de l‟électrode par oxydation de l‟eau sur une électrode à grande surtension 

d‟oxygène selon la réaction : 

 

H2O → OH
.
 + H

+
+e

-                                                                                                  
(I-4) 

L'oxydation se déroule en deux étapes : les radicaux hydroxyles sont générés par 

décharge anodique de l‟eau sur des sites actifs de l'électrode (M) (Eq. I-5) et réagissent 

ensuite sur les produits organiques R adsorbés (Eq. I-7 ou I-6). La matière organique oxydée 

RO obtenue peut être oxydée davantage par les radicaux hydroxyles continuellement 

renouvelés dans le milieu (Scott, 1994). 

H2O + M [ ] → M [OH
.
] + H

+
 + e

-
                                            (I-5) 

M [OH
.
 ] + R → M [ ] + RO + H

+
 + e

-
                                     (I-6) 

H2O + M [OH
.
 ] → M [ ] + O2 + 3 H

+
 +3 e

- 
                             (I-7) 
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La plupart des solutions aromatiques sont lentement dépolluées en utilisant des anodes 

comme Pt (Rodgers et al. 1999), PbO2 (Feng et al, 1995), PbO2 dopé (Polcaro et al, 1999), 

SnO2 dopé (Malpass et al, 2006) et IrO2 (Rajeshwar et Ibanez, 1997). Les travaux de 

Bellagamba et al, (2002) et Comninellis et al, (1995) sur l‟électrodégradation du 4-

chlorophénol et les acides carboxyliques ont montré que ces composés sont complètement 

minéralisés en utilisant une anode constituée de couches minces de diamant dopé au bore 

(DDB). Ils ont interprété ce phénomène par le fait que le diamant dopé au bore possède une 

fenêtre électrochimique plus importante que les oxydes métalliques. La surtension de 

dégagement d‟oxygène est plus élevée sur DDB ( Hachami et al., 2008; Brillas et al., 2005), 

la force d‟adsorption des radicaux hydroxyles sur l‟électrode de diamant dopée au bore est 

plus faible que sur l‟électrode de platine (Marselli et al., 2003). 

II.4.1.b. Mécanismes d’électro-oxydation anodique directe des composés organiques. 

 Mécanismes d’électro-oxydation directe sur anodes de type  (MOx) 

L‟oxydation des molécules organiques sur les anodes (MOx) a été développée par 

Comninellis, (1991); Foti et al. (1999);   Pelegrino, (2002). En solution aqueuse, l‟oxydation 

des composés organiques avec ces électrodes ne résulte pas d‟un transfert direct des électrons 

à la surface de l‟anode. Elle se produit en réalité via le transfert à la surface de l‟électrode, 

d‟un ou de plusieurs atomes d‟oxygène suivant un mécanisme comportant plusieurs étapes. 

La première étape reste la production de radicaux adsorbés : 

 

                                  MOx[ ] + H2O →  MOx(OH
.
 ) + H + e

-
                        (I-8) 

 

Ces radicaux peuvent être physisorbés ou chimisorbés. Les radicaux physisorbés réagissent 

avec les composés organiques selon l‟Eq. I-9, permettant d‟atteindre le stade terminal de CO2 

en régénérant la surface initiale de l‟électrode. 

 

                                 R + MOx(OH
. 
)z → CO2+  zH

+  
+ ze

- 
+  MOx                         (I-9) 

 

Les radicaux chimisorbés modifient l‟activité de l‟électrode, les interactions qui suivent avec 

les composés organiques s‟en voient modifiées. C‟est le cas des anodes recouvertes d‟oxydes 

d‟un métal à plusieurs degrés d‟oxydation : 
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                             MOx(OH
. 
)z →  MOx+1 + H

+  
+ e

-
                                 (I-10) 

 

L‟oxygène actif chimisorbé participe à la formation des produits d‟oxydation sélective car il 

n‟est pas possible d‟atteindre le stade terminal de CO2. En effet, dans le cas de matériaux 

comme le platine, les liaisons carbone oxygène ainsi formées peuvent rester adsorbées sur les 

sites actifs de l‟électrode, ralentissant la poursuite du processus d‟oxydation des molécules 

organiques (Communielles, 1994). 

 

                                    R + MOx+1 →  RO +  MOx                                                      (I-11) 

 

Pour la dégradation des composés organiques, une forte concentration de radicaux est 

nécessaire à l‟anode, c‟est le cas quand la vitesse de la réaction (8) est plus grande que le 

transfert d‟oxygène dans la maille d‟oxyde (9). L‟efficacité de la combustion électrochimique 

dépend de la vitesse relative de la réaction (10) par rapport à la vitesse de dégagement de 

l‟oxygène ( I-12): 

 

MOx(OH
. 
) → MOx + H

+  
+ e

- 
+  ½O2                                                            (I-12) 

 

Il en résulte que les matériaux d‟électrodes favorisant la chimisorption, comme le platine 

qui,à haut potentiel, est sous forme d‟oxyde, privilégient l‟oxydation sélective, ce qui ne 

permet pas d‟atteindre le stade terminal du dioxyde de carbone. Par contre, les oxydes tels que 

SnO2 ou PbO2 permettent la minéralisation complète par l‟intermédiaire des radicaux 

physisorbés (Comninellis, 1994). La force de la liaison lors de l‟adsorption est déterminante 

pour le domaine d‟activité de l‟électrode, plus la force d‟adsorption des radicaux augmente, 

plus la fenêtre de potentiel diminue (Trasatti, 1980;  Wieckowski, 1981). 

Les anodes en oxydes métalliques peuvent s‟inscrire dans la catalyse homogène si les 

radicaux hydroxyles activent les chaînes carbonées (Eq. I-11) et laissent place à une réaction 

chimique avec l‟oxygène actif produit à l‟anode (Eq. I-12) (Comninellis, 1994). Les radicaux 

pyroxyles ainsi formés peuvent activer à leur tour de nouveaux atomes de carbone et créer de 

nouveaux radicaux organiques (Eq. I-13), ceci allant jusqu‟au stade terminal de CO2. Il reste 

néanmoins que les radicaux hydroxyles, des oxydants puissants, semblent être les 

intermédiaires privilégiés permettant l‟oxydation des molécules organiques. 
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                                    RH + ROO
.
→  ROOH + R’

.                                                                  
 (I-13) 

 

 Mécanismes d’électro-oxydation directe sur l’anode DDB 

 

L‟électrode de diamant est un matériau adéquat pour la production de radicaux 

hydroxyles, ce qui ouvre de nouvelles applications pour la production d‟oxydants puissants à 

partir de composés inorganiques et semble favoriser la minéralisation complète de nombreux 

composés organiques. En fonction du potentiel appliqué, l‟oxydation de molécules organiques 

sur diamant dopé au bore peut être réalisée selon deux mécanismes : 

- un transfert d‟électrons direct dans la zone de potentiel précédant celle d‟évolution de 

l‟oxygène. 

- une oxydation indirecte, par l‟intermédiaire de radicaux hydroxyles générés, dans la zone de 

potentiel d‟évolution de l‟oxygène. Ceci a été observé par Iniesta et al., (2001) lors de 

l‟oxydation électrochimique du phénol sur des électrodes de diamant dopé au bore. Selon la 

valeur du courant appliqué et la concentration en phénol, il est possible d‟obtenir la 

combustion complète du phénol en dioxyde de carbone, ou l‟oxydation partielle du phénol 

pour donner d‟autres composés aromatiques tels que la benzoquinone, ou encore le catéchol.   

L‟oxydation de nombreux composés organiques en solution aqueuse est réalisée par 

l‟intermédiaire des radicaux hydroxyles générés à l‟anode. Le choix du matériau d‟électrode a 

une importance capitale pour les applications de dépollution. 

 

II.5. Conclusion 

La plupart  des travaux antérieurs prouvent la capacité des radicaux hydroxyles, en 

tant qu‟oxydants puissants, pour dégrader la matière organique en l‟occurrence les pesticides 

en milieux aqueux. Les radicaux OH sont produits par plusieurs processus, et sont capable de 

dégrader la quasi-totalité des polluants organiques persistants à cause de leur non sélectivité 

vis-à-vis à ces polluants. 

Par voie électrochimique, ils sont essentiellement produits par le réactif de Fenton, mélange 

de peroxyde d‟hydrogène et de fer ferreux ou par l‟oxydation de l‟eau au voisinage d‟une 

anode. L‟action des radicaux hydroxyles sur les composés organiques se fait soit par un 

arrachement d‟un atome d‟hydrogène (déshydrogénation), soit une addition sur une double 

liaison éthylénique ou un cycle aromatique (hydroxylation), soit un transfert d‟électron 
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(oxydoréduction). Ces radicaux réagissent aussi sur les composes organométalliques et sur 

certains composés minéraux. Cependant, malgré sa forte réactivité sur les pesticides  en 

solution, la dégradation des composés organiques est fortement influencée par plusieurs 

paramètres comme le pH, la température, la concentration du catalyseur, la nature du milieu 

réactionnel, l‟intensité du courant appliqué et la structure de pesticide. 

Le traitement des polluants toxiques et/ou non biodégradables en milieu aqueux par le 

Procede electro- Fenton présente un certain nombre d‟inconvénients tels que l‟absence de 

régénération du Fe
2+

 ce qui entraîne son addition en continu durant le traitement. Il s‟y ajoute 

également la nécessité d‟opérer dans un milieu à pH avoisinant 3 et la production de boues 

d‟hydroxydes ferriques Fe(OH)3. Pour éviter ces inconvénients et augmenter l‟efficacité du 

traitement l‟oxydation anodique directe a été choisi pour la dégradation des pesticides en 

milieu aqueux car ce procédé ne nécessite pas l‟ajout de réactif au milieu pour favorise la 

dégradation des polluants organiques persistants.   

 

III.  Les pesticides dans les denrées alimentaires 

En France, les 14,3 millions hectares de forêts et les 18 millions hectares de 

productions végétales diverses à savoir les céréales, betteraves, pommes de terre consomment 

90% des pesticides commercialisés chaque année ; ce qui représente plus de 53 500 tonnes en 

2004. La France est le premier pays consommateur de ces produits de l‟Union Européenne et 

le troisième au niveau mondial après les USA et le Japon. Le marché européen étant le 

deuxième au niveau mondial avec 76 100 tonnes de matières actives commercialisées en 

2004. Au Maroc la région de Souss-Massa constitue une zone pilote de la production et de 

l‟exportation des produits maraîchers. L‟haricot vert destiné à l‟exportation provient 

exclusivement des cultures sous serres avec un pourcentage de 45%. 

Selon la Direction Générale de la Protection des Consommateurs de la Commission 

Européenne, 95% des échantillons testés ne dépassent pas la limite maximale autorisée par 

l‟UE. Les analyses effectuées par la Direction Générale de Concurrence et de la 

consommation des Répressions de France (DGCCRF) ont révélé que 53% des fruits, légumes 

et céréales consommés en France en 2002 contiennent des résidus de pesticides, dont 9% sont 

non-conformes. 

La culture de tomate sous serre de la région de Souss Massa est parmi les cultures les 

plus consommatrices des pesticides. Les dépenses phytosanitaires peuvent représenter jusqu‟à 
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20% du coût total de production qui pourrait engendrer une accumulation de résidus dans les 

fruits de tomates, sachant que les pays importateurs de l‟UE de la denrée marocaine 

deviennent de plus en plus exigeants en matière de résidus des pesticides.   

Les résidus des pesticides dans les denrées alimentaires présentent un aspect de danger 

le plus préoccupant des produits phytosanitaires, en affectant la population entière, qui 

consomme ces aliments. Selon l‟enquête réalisée par Food Marketing Institute en USA, 75% 

des consommateurs ont une plus grande inquiétude pour les résidus de pesticides dans les 

aliments, que pour le cholestérol, la matière grasse, les agents de conservation ou autres 

composants des aliments (Food Marketing Institue, 1998). Pour l'établissement des LMRs, 

il faut tenir compte des critères toxicologiques et agronomiques (Beltran et al., 1989). Pour le 

régime alimentaire moyen du pays considéré, et les aliments qui peuvent être traitées avec le 

pesticide, l‟application d‟un facteur alimentaire permet d‟obtenir un chiffre qui représente le 

niveau admissible de résidus d'un pesticide dans une denrée alimentaire déterminée (FAO, 

1989). Le deuxième critère, nommé les Bonnes Pratiques Agricoles (BPA), prend en 

considération seulement les résidus qui restent au moment de la récolte. Pour cela, il est 

nécessaire de savoir l'évolution des résidus dans le temps pour chaque produit végétal.  

 Ces études seront d‟un grand intérêt pour les pesticides récemment introduits dans le 

marché et pour ceux qui sont déjà commercialisés, en général ces résidus sont fréquemment 

trouvés dans les végétaux. 

On peut donc qualifier le terme de résidus comme étant la somme de la molécule mère et de tous 

ses métabolites issus de sa dégradation ou de sa métabolisation. L'accumulation de résidus de 

pesticides est en fonction de cinq facteurs (Cluzean et al., 1999) : 

 L‟espèce cultivée  

 L‟organe récolté  

 La toxicité et la dose d'utilisation du produit ;  

 La fréquence des traitements ;  

 Les conditions climatiques. 

III.1. Formation des résidus en production végétale  

Les produits antiparasitaires appliqués sur les parties aériennes des végétaux ou en 

traitement du sol évoluent quantitativement et qualitativement au cours du temps. La quantité 

de matière active ou de ses produits de transformation présente dans ou sur les parties 

consommables du végétal à la récolte constitue le résidu dont l‟importance dépend tout 



Chapitre I         Revue bibliographique sur  la dégradation des pesticides 

 

 

35 

d‟abord de la nature de l‟antiparasitaire mais aussi d‟un certain nombre de conditions 

extérieures à savoir : la nature de la molécule, le climat, et les conditions d‟emploi de 

pesticide. 

III.1.1. Nature de la molécule 

De la nature chimique de la molécule dépend d‟un certain nombre de propriétés 

physiques à savoir la volatilité, l‟hydrosolubilité, la liposubilité et des propriétés chimiques telles 

que la stabilité ou au contraire la fragilité due à l‟oxydation sous l‟action des agents physiques ou 

biologiques (Tomlin, 2002).  

Le caractère systémique d‟une molécule la soustrait dans une certaine mesure à l‟action 

des facteurs climatiques mais par contre elle se trouve soumise à l‟action des enzymes de la 

plante traitée et l‟impact final sur la persistance constitue un cas d‟espèce. 

L‟altération de la composition chimique du composé phytosanitaire constitue 

normalement la voie essentielle d‟élimination. Plusieurs situations existent selon que la molécule 

donne naissance à des métabolites dénués d‟activité biologique ou au contraire toxiques. Dans ce 

dernier cas, la disparition de la molécule-mère ne constitue évidemment pas une disparition du 

résidu puisque celui-ci comprend aussi les métabolites toxiques (Casanova et al., 1983). 

L‟impact de la pluie sur un dépôt doit être variable. Rappelons-nous cependant que 

1mm de pluie soit 1 litre par m
2
 peut théoriquement solubiliser la quantité moyenne 

d‟insecticide apportée par un traitement de feuillage si la solubilité du produit dépasse 20 

ppm. En pratique, les phénomènes d‟adsorption limitent considérablement la solubilité 

(Casanova et al., 1983). Dans le sol une forte pluie ou une aspersion provoque un lessivage 

qui limite la contamination des plantes (Casanova et al., 1983). Une pluie d‟importance 

moyenne favorise le relargage des pesticides adsorbés, ce qui peut, soit augmenter la pollution 

des végétaux, soit permettre l‟action des microorganismes du sol à accélérer la disparition du 

produit. Notons par ailleurs que ce sont les premières minutes de pluie qui sont les plus 

efficaces et que l‟effet est d‟autant plus important que la pluie intervienne plus tôt après le 

traitement. L‟action du vent présente un aspect physique qui correspond au renouvellement de 

l‟air au voisinage de la file antiparasitaire sensible sur les pesticides à forte tension de vapeur. 

Pour des valeurs élevées de la température, il y a disparition de pesticide mis en œuvre. La 

température intervient sur plusieurs mécanismes de dégradation de la matière active dont 

l‟augmentation de la tension de vapeur, l‟accroissement de la solubilité, l‟accélération des 

réactions de dégradation biologique et indirectement la croissance des végétaux traités. De 
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même l‟humidité du sol favorise à la fois la solubilisation du pesticide et l‟activité des 

microorganismes responsables de la dégradation (White et al., 2002). 

III.1.2. Condition d’utilisation  

La formulation qui est l‟adaptation d‟une matière active à son usage agricole influence 

le devenir du pesticide sur le substrat. Plusieurs auteurs (Bromilow et al., 1987) estiment que 

le changement de mouillants et des émulsionnants peuvent affecter notablement l‟ordre de 

grandeur des dépôts initiaux et des résidus. Les dépôts initiaux seraient plus élevés dans le cas 

des pulvérisations liquides que dans celui des poudrages secs et la volatilisation se trouve 

modifiée (Toppet et al., 1986). 

La pénétration du pesticide à l‟intérieur du substrat végétal est affectée par le type de 

la formulation de pesticide (Casanova et al., 1983). On note que, l‟influence de la dose 

d‟application du pesticide sur la persistance du dépôt est controversée. En effet, la vitesse de 

disparition est d‟autant plus élevée que la concentration est plus faible. 

III.2. Analyse des résidus de pesticides dans les denrées alimentaires d’origine 

végétale  

Les méthodes analytiques appliquées pour contrôler le taux de résidu des pesticides 

dans les aliments sont nommés méthodes multi résiduels (Hollan et al., 1992). La 

caractéristique fondamentale de ces méthodes est qu'ils devraient être capables de déterminer, 

d‟une manière rapide, sûr, simple, automatisé, non polluante et économique, le plus grand 

nombre possible de pesticides dans un groupe de matrices, à des niveaux de parties par 

million, ou parties par billion (Lehotay et al., 2001). 

En général, les méthodes multi résiduels peuvent être classées en deux groupes,: les 

méthodes multi résiduels qui couvre plusieurs groupes de résidu de pesticides et les méthodes 

multi résiduels sélectives destinées à la détermination de résidus de pesticides apparentés 

chimiquement comme par exemple du N-méthyle-carbamates et des acides carboxyliques ( 

Ahmed et al., 2001).  

Dans les deux cas, les étapes de base qui constituent l'analyse des résidus de pesticide 

au moyen d'une méthode multi résiduelle ou sélective sont la préparation de l'échantillon, 

l‟extraction liquide-liquide, la purification et détermination des résidus (Valverde et al., 

1989 ; Motohashi et al., 1996).  
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IV.  Les pesticides dans l’atmosphère 

  Au moment de l‟application, les pesticides sont soumis à une variété de processus 

physiques et chimiques qui déterminent leur devenir. La figure I.2 résume les principaux 

phénomènes qui gouvernent le comportement d‟un pesticide dans les différentes sphères de 

l‟environnement : l‟atmosphère, la pédosphère et l‟aquasphère. 

 

Figure I.2  les principaux phénomènes pouvant intervenir dans le comportement d‟un produit 

phytosanitaire après application (Al Rachidi, 2012) 

 

La plupart des études présentées dans la littérature sur les produits phytosanitaires 

dans l‟atmosphère se focalisent généralement sur un type chimique ou quelques molécules de 

pesticides. Récemment plusieurs études scientifiques montrent clairement la présence de 

pesticides et leurs produits de dégradation dans toutes les phases de l‟atmosphère. Des 

concentrations non négligeables de ces produits ont effectivement été mesurées dans l‟air 

(Coupe et al. 2000) par les réseaux de surveillance de la qualité de l‟air. Mais 

malheureusement ces études restent insuffisantes pour connaître l‟état actuel de la 

contamination de l‟atmosphère par ces composés toxiques. 
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Les principales sources de la contamination atmosphérique par les pesticides sont : 

- La dérive au moment des applications 

- La volatilisation 

- L‟érosion éolienne 

IV.1. La dérive au moment des applications 

Cross et al. (2001) ont constaté qu‟une partie des solutions de pesticides appliquées 

sur les cultures n‟atteint pas les surfaces ciblées. La dérive au moment de l‟épandage dépend 

fortement de la méthode d‟application du pesticide sur les cultures à traiter ainsi que des 

conditions météorologiques. Les gouttelettes, poussières ou poudres pulvérisées contenant les 

pesticides sont les plus facilement mis en suspension dans l‟air et sédimentent d'autant plus 

lentement qu'elles sont fines. La taille de ces gouttelettes peut décroître, durant le transport 

aérien, par la volatilisation, ce qui influence sur l‟augmentation de l‟effet de transport pour 

des longues distances de l‟aérosol (Marlière, 1999 ; Van Den Berg et al, 1999 ; Briand et 

al., 2002 ; Sauret, 2002).  

Le phénomène de volatilisation immédiate est en grande partie influencé par les conditions 

météorologiques (température, humidité, vent, ensoleillement…..) lors de l‟application. Une 

température élevée favorise la volatilisation de pesticide. Par ailleurs, le vent, à l‟inverse de la 

pluie, influe sur la dérive en quantité et en distance. (Grass et al., 1994). On peut considérer 

que le vent est le principal facteur de la dérive. Au Canada par exemple, si la vitesse du vent 

atteint 15 km.h
-1

, l‟application de pesticide par pulvérisation est interdite (Règlement 

canadien 04-041, 2004). La dispersion des produits phytosanitaires est également influencée 

par l‟humidité relative, les radiations solaires ainsi que d‟autres paramètres micro-

météorologiques en relation avec la stabilité atmosphérique (Van Den Berg et al, 1999 ; Gil 

et Sinfort, 2005). Afin de limiter les pertes par volatilisation immédiate, il est conseillé 

d'effectuer les traitements lorsque les températures ambiantes sont fraîches  (Sauret, 2002). 

IV.2. Contamination après l’application 

La deuxième source de contamination de l‟atmosphère par les pesticides est la 

volatilisation après épandage ou l‟érosion éolienne (Glotfelty et al., 1989). Ces deux 

processus de contamination sont d‟ampleur variable. La volatilisation post-application domine 

et est la plus étudiée. Elle peut atteindre jusqu‟à 90% de la concentration appliquée par 

l‟utilisateur, et peut durer pendant plusieurs jours à quelques semaines. 
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IV.2.1. Volatilisation post-application 

La volatilisation post-application regroupe tous les processus (évaporation, 

sublimation et désorption) qui mènent au transfert des pesticides de la surface traitée (sols, 

couvert végétal ou surface aquatique dans le cas d‟application en riziculture notamment) vers 

la phase gazeuse de l‟atmosphère après application (Bedos et al. 2002a ; Bedos et al. 2002b). 

Les mécanismes conduisant à la présence de pesticides dans l‟atmosphère par  la volatilisation 

post-application, dépendent de facteurs physico-chimiques tels que la pression de vapeur, la 

solubilité et la constante de Henry. Ils dépendent également de  paramètres  météorologiques 

tels que la température, l‟humidité, le vent, etc. 

La constante de Henry peut servir à estimer la tendance d'un produit à se volatiliser et donc à 

passer dans l'atmosphère à partir de la phase aqueuse du sol. Bidleman, (1988) a montré que 

les pesticides ayant une pression de vapeur élevée se volatilisent plus facilement par rapport 

aux pesticides ayant des pressions de vapeur moins élevée. Par ailleurs, une faible solubilité 

de ces composés va également conditionner leur aptitude à la volatilisation. En effet, les 

composés très solubles sont facilement transportés par l'eau, car ils suivent son écoulement. 

Ce sont donc ceux dont on retrouvera le moins de résidus dans l‟atmosphère. La volatilisation 

est également influencée par la nature de la surface sur laquelle est adsorbé le pesticide. 

Plusieurs études ont montré que la volatilisation à partir du sol était moins intense en 

comparaison à celle qui se produise qu‟à partir des feuilles (Rüdel, 1997 ; Van Den Berg et 

al., 1999 ; Bedos et al., 2002b). Ce phénomène peut s‟expliquer par la meilleure circulation 

de l‟air entre les feuilles favorisant l‟entraînement des produits, mais aussi parla faible 

adsorption du pesticides sur les feuilles (Rüdel, 1997 ; Bedos et al, 2002b). Donc la 

volatilisation des pesticides à partir des plantes est plus élevée que celle provenant du sol dans 

des conditions similaires. 

IV.2.2. Erosion éolienne 

L‟érosion éolienne est la mise en suspension dans l‟atmosphère par le transport des 

particules fines du sol traité sur lequel les pesticides sont adsorbés ou déposés. Plusieurs 

facteurs influencent l‟érosion éolienne, parmi eux la vitesse du vent, l‟humidité du sol, la 

taille des particules, la nature du sol, le couvert végétal et les pratiques agricoles (Loki et al., 

2005 ).  

Certains facteurs peuvent limiter l‟érosion éolienne comme la présence de haies ou de rangées 

d‟arbres agissant comme brise-vent et rendant le sol moins vulnérable à l‟érosion éolienne 
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(Cornelis et Gabriels, 2005). De meilleures pratiques agricoles, une amélioration des 

équipements agricoles ainsi que la stabilisation des surfaces cultivées en les arrosant d‟eau 

réduisent l‟érosion éolienne (Nordstrom et Hotta, 2004). Cependant, la part de l‟érosion 

éolienne dans la contamination de l‟atmosphère par les pesticides n‟est pas la plus importante. 

IV.3. Répartition de pesticides entre les différentes phases de l’atmosphère 

Une fois les produits phytosanitaires dans l‟atmosphère, ces produits se répartissent 

entre les trois phases de l‟atmosphère à savoir la phase gazeuse, la phase particulaire et la 

phase aqueuse (Millet et al., 1997 ; Briand et al., 2002a ; Sanusi et al., 1999 ; Asman et al., 

2005 ; Sauret, 2002 ; Sauret et al., 2008). Il faut noter que pour pouvoir prédire le devenir 

atmosphérique de ces composés, il est essentiel de savoir dans quelle phase ils se trouvent. 

IV.3.1. Distribution gaz/particules 

La distribution gaz/particules est importante puisqu‟elle détermine le devenir 

atmosphérique des pesticides en influençant les dépôts secs et humides, ainsi que la 

dégradation photochimique et le transport dans l‟atmosphère (Yusà et al., 2009). La 

distribution gaz/particules a été étudiée par plusieurs modèles théoriques. 

On peut citer le modèle théorique de Junge (Junge, 1977), qui est le premier modèle 

théorique de répartition. Il a été développé principalement pour les hydrocarbures aromatiques 

polycycliques (HAP). Ce modèle proposé en 1977 par Junge considère que l‟équilibre entre 

les deux phases est atteint rapidement dans l‟atmosphère. Ce modèle est illustré par la relation 

suivante : 

jj

jj

vappart

part

Cp

C

ComposéComposé

Composé
0

                     (I-14) 

υ est la fraction du composé adsorbé sur les particules, P
0
 (Pa) est la pression de vapeur 

saturante du composé à l‟état pur, θj (cm
2
 cm

-3
) est la surface spécifique des particules par 

unité de volume et Cj (Pa cm
-1

) est une constante qui dépend de la chaleur de condensation, du 

poids moléculaire du composé considéré et de la température.  

[Composé]vap et [Composé]part sont respectivement les concentrations des composés  HAP 

dans la phase gazeuse et la phase particulaire (ng m
-3

).  

Cette équation a été déterminée en utilisant l‟équation de BET comme point de départ et en 

considérant que l‟équilibre de sorption entre la phase gazeuse et les particules en suspension 

est rapidement atteint. 
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Le deuxième modèle a été proposé par Yamasaki et al. (1982) qui considèrent que la 

répartition gaz/particules met en jeu des phénomènes d‟adsorption physique sur la phase 

particulaire et que le modèle de désorption de Langmuir est applicable dans ce cas là. Cette 

répartition gaz/particule peut être quantifiée à partir de l‟expression suivante : 

STPg

p
KP

.
                                                                   (I-15) 

où Kp (m
3
.mg

-1
) est le coefficient de partition gaz/particules à l‟équilibre, [g] et [p] (en 

mg.m
3
) sont respectivement les concentrations du composé en phase gazeuse et particulaire et 

[STP] (mg.m
-3

) est la concentration totale de particules en suspension.  

Le modèle linéaire de Langmuir est présent par la formule suivante : 

Log Kp = A/T + B                                                               (I-16) 

où T est la température A et B sont les constantes spécifiques du composé étudié. 

Pour les HAP, les coefficients de corrélation de la représentation de Log Kp en fonction de 

1/T varie entre 0.57-0.9 (Jenkins et al., 1996 ; Yamasaki et al., 1982). Ces valeurs sont en 

accord avec celles obtenues par le modèle théorique de Junge. Par contre, pour certains 

pesticides, il n‟y a qu‟une faible corrélation entre Log Kp et l‟inverse de la température 

(Sanusi et al., 1999). En générale ce modèle ne permet pas d‟expliquer convenablement la 

répartition gaz/particules de certains pesticides dans l‟atmosphère. 

 

IV.3.2. Distribution gaz/liquide 

Les pesticides entrent dans la phase aqueuse atmosphérique au moment de l‟épandage 

par la mise en suspension des gouttelettes de pulvérisation et leur entraînement par le vent. 

L‟équilibre entre la phase liquide et gazeuse atmosphérique est régi par la loi de Henry. Des 

pesticides particulaires associés à la fraction insoluble des aérosols peuvent être présents dans 

les gouttes et donc modifier l‟équilibre gaz/liquide (Sauret, 2002). Ainsi, la concentration de 

pesticides dans la phase aqueuse peut parfois être plus élevée que celle prévue par la loi de 

Henry. D‟après Seinfeld et Pandis (1998), la fraction fx d‟un composé non réactif dissout 

dans des gouttes d‟eau des nuages peut être donnée par l‟équation suivante : 

gaq

aq

XX

X
xf

                                                                  (I-17) 

[X aq] et [X g] sont respectivement les concentrations du pesticide en phase liquide et en phase 

gazeuse (nombre de mole/unité de volume). 
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En considérant que l‟équilibre gaz/liquide est atteint, la fraction fx peut s‟écrire sous la forme: 

 

(I-18) 

 

Avec :      WCaq

aq

g LXX   x   

aq

gX  représente la concentration du pesticide dans la phase liquide rapportée à un volume 

d‟air, LWC est le contenu d‟eau liquide dans les nuages (4.2×10
-7

) (Kolb et al., 1994), H est la 

constante de Henry (mol.L
-1

.atm
-1

) et R est la constante des gaz parfaits (0,08205 atm.L.mol
-

1
.K

-1
). Lorsque les valeurs fx en phase aqueuse des pesticides sont élevées, cela implique que 

le dépôt par voie humide tient un rôle important dans leur élimination de l‟atmosphère et que 

des processus de dégradation photochimiques sont susceptibles de se dérouler au sein des 

gouttelettes. 

IV.4. Transport 

Le transport des pesticides dans l'atmosphère d'une région à une autre est directement 

lié au temps de demi vie de ces espèces, et est régi par les conditions météorologiques et les 

processus d'élimination (Aubertot et al., 2005; van Pul et al., 1999). 

Sachant que le partage d'un composé particulier entre les phases gazeuse et particulaire de 

l'atmosphère joue un rôle important pour leur devenir, il doit être pris en considération pour 

prévoir le devenir des pesticides dans l'atmosphère et évaluer l'étendue de leur transfert. 

Le transport des pesticides est très influencé par les conditions météorologiques. En effet, une 

température ambiante élevée couplée à une faible humidité favorisera le transport (Larsson et 

al., 1990), l‟équilibre gaz/particules étant déplacé vers la phase gazeuse. Bien évidemment, 

des vents forts favoriseront également le transport de ces composés. 

IV.4.1. Elimination des pesticides de l’atmosphère 

L'élimination des pesticides dans l‟atmosphère peut se faire par plusieurs processus 

physiques ou chimiques. La vitesse d‟élimination des pesticides varie selon la phase 

atmosphérique dans laquelle se trouve le pesticide. L‟étude de la répartition de ces composés 

dans les différentes phases de l‟atmosphère est  donc primordiale. L‟atmosphère est un 

environnement très oxydant où la dégradation des polluants se fait en plusieurs étapes. Les 

WC
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polluants peuvent éventuellement être complètement ou partiellement oxydés et les résidus de 

ces oxydants peuvent être éliminés par dépôts secs et humides. Les principaux processus 

d‟élimination des pesticides, détaillés ci-dessous, sont les dépôts secs et humides ainsi que la 

dégradation photochimique et celle induite par réaction avec les oxydants atmosphériques. 

IV.4.2. Dépôts secs 

Les dépositions sèches comprennent les dépôts de pesticides particulaires, sous forme 

d‟aérosol ou associés à des particules. Les pesticides présents dans l‟atmosphère sous forme 

particulaire peuvent provenir de pesticides liés à des particules du sol érodées par le vent ou 

alors de pesticides sous forme gazeuse adsorbés à des particules en suspension dans 

l‟atmosphère. 

Il est possible d‟estimer ces dépôts en calculant une vitesse de déposition. 

Vd = 100(X/86400)                                               (I-19) 

où Vd est la vitesse de déposition en cm.s
-1

, X est la déposition sèche représentée par une 

quantité de matière par unité de surface (ng.m
–2

/jour) rapportée à la concentration du composé 

dans l‟air ambiant (ng.m
-3

), 86 400 est la conversion des jours en seconde et 100 la conversion 

des mètres en cm. 

 

IV.4.3. Dépôts humides 

L‟élimination des pesticides de l‟atmosphère par voie humide se fait de deux façons : 

par « rain out » qui correspond à un lessivage dans le nuage ou par « wash out » qui 

correspond à un lessivage sous les nuages. Les quantités de substances déposées au niveau du 

sol par les pluies sont mesurées en recueillant la pluie ou la neige. La déposition humide des 

aérosols (matière particulaire) est très efficace: une pluie nettoie complètement l‟atmosphère 

pour 2 à 3 jours (Ligocki et al., 1985). 

Le transfert des produits phytosanitaires de l‟air à la pluie se fait au niveau du nuage. Les 

molécules phytosanitaires sous forme libre (en phase gazeuse) ou sous forme liée (molécules 

fixées sur des particules fines de sol) se retrouvent impliquées dans des processus 

microphysiques de formation de nuages ou de brouillard. Les nuages se forment par 

condensation de vapeur d‟eau en fines gouttelettes minuscules autour de fines particules de 

poussière. Il faut environ un million de ces gouttelettes minuscules pour construire une goutte 



Chapitre I         Revue bibliographique sur  la dégradation des pesticides 

 

 

44 

de pluie. Les gouttelettes des nuages incorporent les contaminants à l‟intérieur des nuages 

(rain-out). Dans le cas du « rain-out » on assiste à un transport des pesticides.  

Le « wash out » est le lessivage sous les nuages. Lorsque les particules entrent en collision 

avec les gouttes d‟eau, elles s‟y fixent pendant la chute et sont ainsi rabattues au sol. Le wash-

out du pesticide en phase gazeuse dépend de sa répartition entre la phase gazeuse et la phase 

liquide.  

Le phénomène de dépôt humide qui a lieu pendant les précipitations (pluie, neige, rosée ou 

brouillard) est plus rapide que le dépôt sec. Le taux de dépôt humide dépend de la fréquence 

et de l‟intensité des précipitations, et de la concentration de pesticides dans l‟air. La 

contribution de chaque dépôt humide ou sec par rapport aux dépôts totaux n‟est pas bien 

connue aujourd‟hui. Plusieurs études ont été réalisées pour évaluer les dépositions sèches et 

humides, mais le degré d‟incertitude reste important et les estimations incertaines (Eisenreich 

et al, 1981; Bidleman, 1988; Millet, 1994 ; Majewski and Capel, 1995 ; Sanusi et al, 

1999). 

IV.5. La dégradation photochimique des pesticides 

Il est important de déterminer la réactivité atmosphérique des pesticides afin de mieux 

connaître le devenir de leurs résidus dans l‟air et leur durée de vie dans l‟atmosphère. Cette 

partie s‟intéresse à la dégradation des pesticides dans l‟atmosphère par oxydation. 

L‟atmosphère constitue en effet un environnement très oxydant (OH, NO3, O3, Cl …) dans 

lequel la dégradation des composés organiques se fait par réactions successives. Cette 

dégradation correspond à un phénomène abiotique contrairement aux réactions micro-

biologiques qui peuvent avoir lieu dans l‟eau ou le sol. 

IV.5.1. Temps de vie atmosphérique 

La dispersion des composés dans l‟atmosphère à grande échelle va dépendre de la 

durée de leur transport, elle-même reliée à la vitesse d‟élimination de ces composés dans 

l‟atmosphère. Il est donc très intéressant de connaître leur temps de vie atmosphérique (τtot).   

Le temps de vie des pesticides peut être calculé par la méthode proposée par  Atkinson et al., 

(1999), et  Finlayson-Pitts and Pitts, (2000). 

                                                  chimdeptot

111

                                              

(I-20) 
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Le temps de vie lié aux processus de dépôt est subdivisé en temps de vie induit par les dépôts 

secs et humides: 

                                                  humidedep

111

sec                                             

(I-21) 

Le temps de vie lié aux processus chimiques rend compte de la dégradation photochimique, 

τphot, et de celle relative aux principaux photo-oxydants atmosphériques, τOH, τO3, τNO3 : 

                                                 
3NO3OOHphotchim

11111
                                  (I-22) 

En supposant que, la constante de vitesse de la réaction (kx) est une cinétique de second ordre 

entre le pesticide étudié et le photo-oxydant considéré X, le temps de vie de ce composé 

relatif à une espèce oxydante X, est défini par: 

                                                                 Xk

1

X

X

                                          

(I-23) 

Lorsque les données expérimentales sur la cinétique de certains composés organiques semi 

volatils ne sont pas disponibles, les estimations du temps de vie sont calculées en utilisant la 

méthode SAR (Structure-Activity Relationship). Cette méthode a été proposée par Atkinson 

(Atkinson, 1986), puis mise à jour par Kwok et Atkinson (Kwok et Atkinson, 1995) et par 

Béthel et al. (Béthel et al, 2001). Elle s‟applique aux réactions de transfert d‟atome 

d‟hydrogène des groupements C-H et O-H, aux réactions d‟addition sur les liaisons des 

alcènes et des alcynes, aux sur réactions d‟addition sur les cycles aromatiques et aux 

interactions avec les groupements R-N, R-S ou R-P. La méthode SAR présente plusieurs 

limites, dont la plus importante est qu'elle ne peut être appliquée que pour les molécules en 

phase gazeuse. Sachant qu'une partie importante des pesticides existent dans la phase 

particulaire de l'atmosphère, les valeurs des constantes de vitesse simulées ne sont pas 

toujours en bon accord avec les valeurs expérimentales. Un tel écart a déjà été observé par 

Scheringer et al., 2004 concernant quelque pesticides. En règle générale, les constantes 

cinétiques calculées par la méthode SAR sont des valeurs sur-estimées, et qui ne prennent pas 

en compte les paramètres et les conditions atmosphériques telles que la température et la 

variabilité de la concentration en oxydant (Scheyer, 2004). 
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IV.5.2. Produits de dégradation 

Les produits de dégradation atmosphérique des produits phytosanitaires peuvent être 

plus toxiques que la molécule mère pour la santé humaine et l‟environnement (Lanyi and 

Dinya, 2005 ; Day et al., 1990 et 1996). Cela peut s‟expliquer par le fait que la molécule 

formée après dégradation représente la partie active du pesticide parent et présente ainsi une 

toxicité plus grande pour l‟environnement. Il est donc très important d‟identifier les produits 

de dégradation formés pour évaluer leur toxicité pour la santé de l‟homme et l‟environnement. 

Plusieurs études se sont intéressées au suivi des produits de dégradations des pesticides dans 

l‟atmosphère tel que 1,2-dibromo-3-chloropropane, cis and trans-1,3-dichloropropane, EPTC, 

cycloate, α and γ-hexachlorohexan, hexachlorobenzene and phosphine (Atkinson et al., 1997; 

Atkinson et al., 1999; Brubaker and Hites, 1998; Kwok et al., 1992; Tuazon et al., 1986; 

Tuazon et al., 1988; Tuazon et al., 1984). Les composés identifiés ont fréquemment été 

trouvés dans la pluie, la neige et les brouillards. Certains ont été retrouvés dans les phases 

gazeuse et particulaire comme la deséthylterbuthylazine provenant de la terbuthylazine 

(Sauret et al., 2000). L‟ozonolyse en phase hétérogène de la cypermethrine et l‟oxydation du 

dichlorvos en phase homogène par les radicaux hydroxyles engendrent la production 

significative de phosgène (Cl2CO).  

IV.5.3. Photolyse 

Les processus photochimiques sont basés sur une interaction entre les composés  et la 

lumière. 

Lorsqu‟un rayon lumineux passe au travers d‟un composé chimique, le rayon peut être 

transmis, dispersé ou absorbé. L‟absorption de rayonnement est  le  processus qui peut, sous 

certaines conditions amener à une dégradation photochimique. 

La photolyse est une voie efficace d‟élimination des composés organiques volatils car elle 

transforme tous les composés organiques semi volatils (COVS) ayant une forte capacité à 

absorber de la lumière située dans le domaine spectral qui dépasse 300 nm. Cette dégradation 

photochimique des polluants peut être partielle ou totale. 

La photolyse directe des pesticides par absorption de la lumière peut être envisagée à 

condition que ce dernier absorbe de la lumière dans le même domaine spectral que celui de la 

lumière solaire dans la troposphérique (Floesser-Muller and Schwack, 2001).  
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L‟intensité de la dégradation des pesticides par la voie de photolyse dépend de plusieurs 

paramètres à savoir la section efficace d‟absorption ( ), le rendement quantique  ( ), le 

flux actinique I( ) et la nature de l‟aérosol dans le cas de la phase particulaire. 

IV.5.4. Dégradation par les principaux oxydants atmosphériques 

 Radical OH :  

Les dégradations photochimiques les plus fréquemment observées sont les oxydations par 

les radicaux OH principalement durant le jour. Sa concentration moyenne dans l‟atmosphère 

est estimée de 1x10
6 

radicaux.cm
-3

 (pour une zone non polluée) à 2 x10
6
 radicaux.cm

-3
 
 
(pour 

une zone polluée) 
 
sur les 24 heures  (Heard D.E. and Pilling M.J., 2003). Pour la majorité 

des composés organiques en phase gazeuse ou particulaire présents dans la troposphère, les 

réactions avec les radicaux OH sont les processus de dégradation dominants (Atkinson et al, 

1999). Winer et al. (1990) ont déterminé que le temps de vie d‟un certain nombre de 

pesticides en phase gazeuse relativement aux radicaux OH s‟élève entre 1 et 50 heures. 

Les radicaux OH sont générés dans l‟atmosphère par la photodissociation de l‟ozone en 

présence de vapeur d‟eau, qui peut s‟écrire sous forme de réactions suivantes : 

O3                                    O (
1
D) + O2                       (pour λ < 320 nm)                                    (I-24) 

 

O (
1
D) + H2O                                       2 OH                                                                                    (I-25)  

 

Une partie des atomes d‟oxygène formés O(
1
D) va réagir avec la vapeur d‟eau dans 

l‟atmosphère pour former les radicaux OH
 
. Le reste est désactivé par collision avec O2 ou N2. 

D‟autres sources peuvent contribuer au bilan des radicaux OH dans une zone atmosphérique 

polluée. Ces radicaux sont générés à partir de la photolyse de HONO et H2O2 : 

 

HONO + h ѵ                  OH + NO  (pour 320 < λ < 400 nm)                                              (I-

26) 

H2O2 + hѵ                        2 OH
.
                      (Pour λ < 360 nm)                                        (I-

27) 

 

 Les réactions de HO2 avec NO, ou O3 génèrent également des radicaux OH. Les radicaux 

HO2 peuvent donner des radicaux OH selon les réactions suivantes :  

HO2 + NO → OH + NO2                                                                                                                                                       (I-28) 
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HO2 + O3 → OH + 2 O2                                                                                                                                                         (I-29) 

HO + NO3 → OH + NO2 + O2                                                                                                                                           (I-30) 

Les radicaux HO2 sont produits par la photo-oxydation des COVs. L‟intensité des sources et 

des puits de OH dépend de la concentration d‟oxydes d‟azote (NOX). 

 

 L’ozone troposphérique 

Plus de 80% de l‟ozone troposphérique est formé dans la couche troposphérique par des 

réactions photochimique entre les COVs et les radicaux oxydants en présence de rayonnement 

solaire. Le reste provient du la stratosphère. Le cycle photochimique de formation de l‟ozone 

est activé par la photolyse de NO2 aux longueurs d‟onde inférieures à 420 nm via les étapes 

réactionnelles suivantes: 

NO2 + hν                                 NO + O(
3
P)           (300 nm < λ < 420 nm)                         (I-31) 

O(
3
P) + O2 + M                        O3 + M                                                                                (I-32) 

 NO + O3   NO2 + O2                                                                                                                       (I-33) 

La photolyse de NO2 est la source la plus importante d‟ozone. La durée de vie atmosphérique 

de l‟O3 est suffisamment longue pour qu‟il puisse persister durant la nuit et être transporté sur 

de longues distances.  

 

 Le radical nitrate 

La chimie troposphérique nocturne est controlée en grande partie par le radical nitrate, celui 

se forme principalement par les voies réactionnelles suivantes: 

                                                    NO+O3→ NO2+O2                                                                                      (I-34) 

                                                  NO2 + O3 → NO3 + O2                                                                             (I-35) 

Le jour la durée de vie de NO3 est courte en raison de sa photolyse par les rayonnements 

solaires. Pendant la nuit sa concentration peut atteindre 20 ppt (Atkinson et al., 1994) et ainsi 

l‟oxydation des composés organiques par NO3  peut-être activée. 

 

 L’atome de chlore Cl 
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L‟évaporation des gouttelettes d'eau marine peut libérer dans l‟atmosphère des particules 

solides de NaCl en suspension et du chlore moléculaire. NaCl peut réagir avec des espèces 

gazeuses telles que N2O5 et ClONO2 : 

N2O5(g) + NaCl(s) → ClNO2(g) + NaNO3(s)                                                                     (I-36) 

ClNO2(g) + hv→ Cl +NO2                                                                                                                                                   (I-37) 

ClONO2(g) + NaCl(s) → Cl2(g) + NaNO3(s)                                                                      (I-38) 

Cl2 + hv→ 2Cl                                                                                                                     (I-39) 

Les concentrations de chlore s‟étalent de 10
3
 à 10

6 
radicaux.cm

-3
 dans la couche limite de 

milieu marin (Spicer et al., 1998). 

Des concentrations significatives de Cl peuvent également se trouver dans l‟atmosphère 

autour des zones industrielles où leur précurseur, Cl2, est largement utilisé comme dans 

l‟industrie plastique, dans l‟agroalimentaire, dans le traitement des eaux et aussi comme agent 

blanchisseur.  

IV.6. Réactivité atmosphérique homogène des pesticides 

De nombreux travaux ont été effectués pour étudier et comprendre la photooxydation 

des produits phytosanitaires dans l‟atmosphère en particulier dans la phase gazeuse (réactivité 

homogène). Les études concernant la cinétique de la réactivité homogène des pesticides sont 

difficiles à mettre en œuvre en raison de leurs faibles pressions de vapeur. Atkinson et al. 

(1999) a publié une revue de ces études de recherche qui ont été effectuées avant l‟année 

1999. Cette revue concerne l‟étude de la réactivité homogène avec OH de plusieurs pesticides 

tel que le bromure de méthyle, le 1,2-dibromo-3-chloropropane, le cis and trans-le 1,3-

dichloropropane, le EPTC, le cycloate, le α and γ-hexachlorohexan, le  hexachlorobenzene et 

la phosphine (Atkinson et al., 1997; Atkinson et al., 1999; Brubaker and Hites, 1998; 

Kwok et al., 1992; Tuazon et al., 1986; Tuazon et al., 1988; Tuazon et al., 1984). 

L‟ozonolyse du 1,2-dibromo-3-chloropropane, des cis and trans-1,3-dichloropropane, de 

l‟EPTC, et du cycloate en phase homogène ont été étudiées par plusieurs auteurs (Atkinson et 

al., 1999; Kwok et al., 1992; Tuazon et al., 1986; Tuazon et al., 1988; Tuazon et al., 

1984). Récemment un certain nombre d‟études sur la réactivité des pesticides avec les 

radicaux OH ont été réalisées dans la chambre de simulation atmosphérique (EUPHORE) de 

Valence en Espagne avec OH ( Feigenbrugel et al., 2006; Le Person et al.,  2007; Munoz et 

al., 2011). Hébert et al. (2000) y ont également étudié la réactivité homogène du diazinon et 
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du chlorpyrifos avec les radicaux OH à des températures supérieures à la température 

ambiante.  

Les constantes cinétiques obtenues lors de ces travaux ont été déterminées en relatif pour la 

réactivité avec les radicaux OH et en absolu pour la réaction avec l‟ozone. Le tableau I.5 

rassemble l‟ensemble des résultats obtenus lors de ces études.  

 

D‟après ce tableau la réactivité avec OH est plus grande que celle obtenues avec l‟ozone. 

D'une manière générale, les constantes de vitesse d'ozonolyse sont de l'ordre de 10
-19

 à 10
-20

 

cm
3
.molécule

-1
.s

-1
. Par contre, les constantes de vitesse d'oxydation avec OH sont des l'ordre 

de 10
-11

 à 10
-14

 cm
3
.molécule

-1
.s

-1
. Cette différence au niveau des valeurs des constantes 

cinétiques pour une même oxydante montre bien que la réactivité atmosphérique des 

pesticides dépend de leur structure chimique.  

Jusqu'à présent, les déterminations cinétiques de la réactivité homogène des pesticides avec 

l'ozone et les radicaux OH comprennent celles effectués sur les thiocarbamates (Kwok et al., 

1992), le chloropropanes (Brubaker and Hites, 1998; Tuazon et al., 1986; Tuazon et al., 

1988; Tuazon et al., 1984), ainsi que sur d‟autres pesticides tels que le chlorpyrifos (Hebert 

et al., 2000), le chlorpyrifos-Methyl (Munoz et al., 2011), le trifluarin (Le Person et al., 

2007), phosphine (Fritz et al., 1981) , le méthylbromide (Atkinson et al., 1997), le diazinon 

(Hebert et al., 2000a; Munoz et al., 2011) et le dichlorvos (Feigenbrugel et al., 2006). La 

plupart de ces composés comportent plusieurs groupements fonctionnels, rendant 

l‟établissement de corrélations structure-réactivité très difficile.  
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Tableau I.3 Constantes cinétiques des réactions d‟oxydation de certains pesticides par 

l‟ozone ou par les radicaux OH en phase gazeuse (données de la littérature) 

Composé Ozonolyse Oxydation avec 

OH 

Références 

 kO3 

(cm
3
.molécule

-1
.s

-1
) 

kOH 

(cm
3
.molécule

-1
.s

-1
) 

 

Propachlor ≤ (1.5 10
-19

 

 

(1.55 ± 0.3) 10
-11

 

 
(Munoz et al., 2012) 

Trifluarine ---------------------- (1.7 ± 0.4) 10
-11

 (Le Person et al., 2007) 

Dichlorovos ---------------------- (2.6 ± 0.3) 10
-11

 (Feigenbrugel et al., 2006) 

Diazinon ---------------------- (3.5 ± 1.2) 10
-11

 

(2.6 ± 1.0) 10
-11 

(Munoz et al., 2011) 

(Hebert et al., 2000) 
Chloropyrifos ---------------------- (7.2 ± 1.7) 10

-11 (Hebert et al., 2000) 

Cis-1,3dichloropropene 

 

Trans-1,3-dichloropropene 

1.5 x 10
-19 

 

6.7 x 10
-19 

8.4 x 10
-12 

 

1.4 x 10
-11

 

 

 

(Tuazon et al., 1988 ; Tuazon et 

al., 1984) 

 
EPTC < 1.3 x 10

-19 < 3.2 x 10
-11 (Kwok et al., 1992) 

Cycloate < 3.0 x 10
-19 3.2 x 10

-19 (Kwok et al., 1992) 
Phosphine  1.6 x 10

-11 (Fritz et al., 1981) 

α-hexachlorocyclohexane  1.4 x 10
-13 (Brubaker and Hites, 1998) 

1,2-dibromo-3-chloropropane < 3.0 x 10
-20 4.3 x 10

-13 (Tuazon et al., 1986) 
Methylbromide ---------------------- 2.9 x 10

-14 (Atkinson et al., 1997) 

hymexazol (3.2  ± 0.4)10
-19 (4.9  ± 0.4)10

-12
 (Espallardo et al., 2011) 

Hexachlorobenzene ---------------------- 2.7 x 10
-14 (Brubaker and Hites, 1998) 

 

Par ailleurs, la majorité des pesticides présentent une faible pression de vapeur. De ce fait, 

leur étude en phase homogène est très complexe voire non réalisable avec les dispositifs 

expérimentaux et techniques analytiques actuels.  

Pour pouvoir estimer les constantes de vitesse des composés non volatils, des études ont été 

réalisées en phase gazeuse sur des composés plus volatils contenant les mêmes groupements 

fonctionnels  que les composés non volatils comme à titre d‟exemple les amides (Giesel et 

al., 2006 ). 

IV.7. Réactivité atmosphérique hétérogène 

La réactivité atmosphérique hétérogène connait depuis quelques années un grand 

intérêt. Ces études consistent à déterminer la réactivité des pesticides sur des surfaces dont la 

structure est representative des aérosols atmosphériques. Rappelons que l‟atmosphère contient 

des aérosols (des particules liquides et/ou solides) à des concentrations allant jusqu‟à 10
10

 

particules.cm
-3

 (Roth et al., 2005). Ces particules ont plusieurs origines et plusieurs modes de 
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formation. Ces aérosols sont le siège de réactions hétérogènes qui peuvent être une voie de 

dégradation d‟un composé organique à la surface des particules (ou d‟un support). 

Les études concernant la réactivité atmosphérique hétérogène des pesticides sont relativement 

peu nombreuses (Al Rashidi et al., 2011; Pflieger et al., 2011; Pflieger et al., 2009, Pflieger 

et al., 2009a, Pflieger et al., 2009b) par rapport aux travaux en phase gaseuse. Ils sont 

cependant très importants pour l'évaluation de l'impact atmosphérique, car les pesticides sont 

facilement transférés dans l'atmosphère sous forme particulaire. Effectivement, les produits 

phytosanitaires étant des composés semi-volatils organiques (COVs) à faible pression de 

vapeur, une grande partie de ces produits peuvent se trouver dans la phase particulaire de 

l'atmosphère. Par conséquent, l'étude de la dégradation homogène de ces composés ne suffit 

pas à fournir une vision globale de leur devenir atmosphérique.  

Lors des expériences en phase héterogène où il y a une intéraction particule-surface, 

l‟adsorption et la désorption sont des phénomènes qui peuvent avoir lieu simultanément. 

L‟adsorption de la molécule en phase gazeuse peut constituer la première étape de la réaction 

hétérogène. L‟isotherme de Langmuir peut être utilisée pour décrire l‟équilibre d‟adsorption 

lors de l‟interaction Gaz –Particule. Ce modéle est basé sur les trois hypothèses suivantes 

(Seinfeld and Pandis, 1998): 

 Tous les sites d‟adsorption à la surface sont équivalents. 

 Il n‟y a pas d‟interaction horizontale entre les molécules adsorbées. 

 L'énergie d‟adsorption est la même sur tous les sites. 

Ainsi, lors d‟une étude de cinétique hétérogène, entre un composé en phase gazeuse et un 

composé en phase particulaire, les modèles de langmuir-Hinshelwood (LH) et langmuir-

Rideal (LR) sont fréquemment utilisés pour décrire les vitesses de réactions bi-moléculaires à 

la surface d'un solide. Ces réactions se divisent en deux catégories selon qu‟une (LR) ou deux 

(LH) molécules sont adsorbées à la surface (Al rachidi, 2012). 

IV.7.1. Le modèle de Langmuir-Hinshelwood (LH) 

Le modèle de Langmuir-Hinshelwood est fréquemment utilisé pour décrire la 

cinétique atmosphérique  en phase hétérogène (ID Elmouden, 2010,  Al Rashidi et al., 2011, 

Al Rashidi et al., 2012, Kahan et al., 2006; Kwamena et al., 2006;  Kwamena et al., 2007; 

Kwamena et al., 2004; Pfleiger, 2009; Pöschl et al., 2001; Rosen et al., 2008; Segal-

Rosenheimer and Dubowski, 2007). Il est basé sur certaines hypothèses fondamentales, dont 

les plus importantes sont les suivantes :  
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 L‟adsorption des molécules organiques répond au modèle d‟adsorption de Langmuir. 

 La vitesse de la réaction chimique est limitante, car les étapes d‟adsorption - 

désorption sont rapides par rapport à la réaction chimique. 

 Le mécanisme LH propose que la réaction entre les deux espèces corresponde à une 

réaction biomoléculaire après leur adsorption. 

Dans le cas de la cinétique atmosphérique héterogène de pesticides avec des oxydants 

atmosphériques, on peut considérer que l‟une des deux espèces, le pesticide P, est déja déposé 

sur la surface de la particule. Dans le cadre du modèle de LH, on suppose que les molécules 

des espèces oxydantes X (OH, O3 ,….) s‟adsorbent sur les sites libres avant de réagir avec P. 

La vitesse de la réaction est donc dépendante de la concentration de X et du nombre de sites 

libres sur la surface. 

La réaction d‟adsorption sur la surface peut s‟écrire : 

                                                   Xg   Xads                           Kx 

Avec Kx constante de partage de X entre la phase solide et la phase gazeuse. 

                                                   Xads  +  Ps  produits        k
s
II                                                            (I-40) 

La vitesse surfacique de la réaction est : 

                                         Vs = k
s
II.[X]ads[P]s                                                                    (I-41) 

[X]ads et [P]s sont respectivement les concentrations surfaciques en molécule/cm
2
 et k

s
II la 

constante cinétique d‟ordre 2 en molécule
-1

.cm
2
.s

-1
. 

                                                           avec [X]ads = X . [SS]                                             (I-42) 

X est le taux de recouvrement de la surface par l‟oxydant X et [SS] représente le nombre 

total de sites d‟adsorption en terme de concentration surfacique (cm
-2

). A l‟équilibre, le 

paramètre X est donné par la relation de Langmuir : 

                                                   
gX

gX

X
[X]K1

.[X]K
θ                                                               (I-43) 

A partir des équations précédentes, on en déduit l‟expression de la constante de vitesse 

observée du pseudo premier ordre kobs : 

                   
gX

gXmax

gX

gXII
s

obs
[X]K1

.[X].Kk

[X]K1

.[X].[SS].Kk
k                                      (I-44) 
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avec kmax = k
s
II.[SS], la constante de vitesse maximale qui peut être obtenue à de très grandes 

concentrations de réactif X. 

L‟équation (I-44), peut être réarrangée comme suit: 

                                        
maxgxmax

1

[X]

1

kk

1

k

1

kobs

                                                (I-45) 

Pour la détermination de kmax, il suffit de tracer 1/kobs en fonction de 1/[X]g. On obtient une 

droite dont la pente est 1/(kmaxkx) et l‟ordonnée à l‟origine 1/kmax. 

IV.7.2. Le modèle de Langmuir-Rideal (LR) 

Le modèle de Langmuir-Rideal (LR) (ou Eley-Rideal) a été utilisé par plusieurs 

auteurs dans la littérature pour traiter la cinétique hétérogène entre l‟ozone gazeux et un 

pesticide en phase solide (ID Elmouden, 2010, El Rashidi et al., 2011 ; El Rashidi et al., 

2012 ; Palm et al., 1999; Palm et al., 1997; Pflieger et al., 2009b). Ce modèle est basé sur 

l‟hypothèse qu‟un seul des deux réactifs (Ps) est adsorbé à la surface avant la réaction. La 

deuxième molécule (X) présente en phase gazeuse peut directement réagir avec le composé Ps 

se trouvant dans la phase particulaire. Ainsi ce modèle présent une expression cinétique 

relativement simple qui ne dépend que du taux de recouvrement et de la pression du réactant 

en phase gazeuse. 

 

         Xg + Ps  Produits    kII                                        (I-46) 

 

La vitesse de la réaction s‟écrit alors :       Vr = kII. P.[X]g                                    (I-47)  

P est donné par l‟isotherme de langmuir :   

)][[X]K(1

.[P]K
θ

gX

gP

B

gP PK
                                                     (I-48) 

La vitesse de la réaction s‟écrit alors : 

                                
)][]XK(1

].[.[P]Kk
V

gX

gPII

r

gP

g

PK

X
                                                 (I-49) 
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Si on considère que le composé PS se trouve très majoritairement en phase condensée, et que 

la quantité d‟ozone adsorbée à la surface est faible. 

La vitesse de la réaction s‟écrit : 

 

       Vs =-d[P]s/dt = kII.[P]s[X]g = kobs.[P]s                                                                                  (I-50)  

Avec kobs= kII [X]g 

Dans ce cas, le tracé de kobs en fonction de la concentration de [X]g est une droite de pente 

kII.  

IV.7.3. Synthèse bibliographique sur la réactivité hétérogène des pesticides vis à vis des 

radicaux OH et de l’ozone. 

Les études de la dégradation atmosphérique des pesticides en phase homogène ne 

suffisent pas à nous donner une vision globale sur leur devenir atmosphérique. En effet, pour 

compléter cette vision, il est important de connaître le devenir de ces composés en phase 

hétérogène. Aussi, l'objectif des études expérimentales est-il de caractériser les paramètres 

cinétiques de l'oxydation d'un composé organique en phase condensée. Il existe différents 

protocoles expérimentaux dont la description est composée des étapes principales suivantes : 

 La préparation des échantillons 

 Les dispositifs expérimentaux et analyse  

IV.7.3.a.  Préparation des échantillons 

La première étape consiste essentiellement à adsorber ou déposer l'analyte sur une 

surface solide. La plupart des auteurs ont choisi les particules de silice (SiO2) comme un 

matériau de support pour la préparation d‟échantillon des pesticides en phase condensée car la 

silice est un constituant important de la poussière minérale atmosphérique (Usher et al., 

2003). Généralement la procédure de préparation des échantillons consiste à mélanger une 

quantité connue de silice avec un pesticide dans un volume défini de solvant organique tel que 

l'acétonitrile et dichlorométhane dans un bain à ultrasons. Les échantillons sont ensuite 

évaporés puis séchés. Les particules sont ainsi enrobées de pesticides et peuvent être exposées 

directement à des espèces atmosphériques oxydantes sous atmosphère contrôlée.  

Les travaux de Palm et al., (1999); Palm et al., (1997); Palm et al., (1998) ; Pflieger et al., 

(2011) ont utilisé cette procédure de préparation des aérosols.  
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Pflieger et al. (2009b), ont réalisé leurs études de la dégradation des pesticides à 

l‟aide de deux réacteurs à écoulement placés en parallèle. Les parois internes des réacteurs 

sont enduites par des particules sur lesquelles le pesticide à étudier est adsorbé par transfert 

gaz-solide. Les particules de silice enrobées sont alors exposés aux oxydants (O3 et OH) qui 

sont présents dans le flux gazeux traversant le réacteur. Les constantes cinétiques de 

dégradation du pesticide adsorbé sont déterminées par analyse de la concentration de 

pesticides restants après différents temps d‟exposition. La présence de deux réacteurs permet 

de déterminer la quantité de pesticide initialement déposée sur les particules (réacteur A) et 

celle restante après la dégradation (réacteur B). Les expériences sont réalisées en régime à 

écoulement permanent pour  renouveler constamment le flux d‟oxydant. 

Gan et al, (2010) et Yang et al. (2010) ont développé une méthode de production 

d'aérosols organiques par nucléation homogène. Ils ont utilisé deux tubes, le premier tube 

contient le matériau organique qui doit former le noyau de l'aérosol généré et le deuxième 

contient le pesticide. Gan et al, (2010) et Yang et al. (2010) ont choisi l‟acide azélaïque 

(C9H16O4) comme matériau de noyau en raison de sa faible réactivité vis à vis de l‟ozone. 

Sous l'influence du chauffage des tubes de quartz et sous balayage d‟un flux d‟azote dans les 

deux tubes, l‟aérosol d'acide azélaïque se recouvre de pesticide (Gan et al, 2010; Yang et al, 

2010). Les aérosols contaminés sont ensuite entraînés dans la chambre de réaction où ils sont 

exposés à des oxydants atmosphériques.  

Une autre méthode a été utilisée pour la préparation des échantillons de pesticides. Il 

s‟agit d‟une déposition de ces composés sur des surfaces solides (Al Rashidi et al, 2011; 

Segal-Rosenheimer et Dubowski, 2007;  Segal-Rosenheimer et al.,  2011). Après 

évaporation du solvant organique non réactif, une couche mince de pesticide solide est formée 

puis exposée directement à l‟oxydant atmosphérique choisi. Cette méthode a été utilisée par 

Segal-Rosenheimer et Dubowski (2007), Segal-Rosenheimer et al. (2011) pour la 

dégradation hétérogène de la Cyperméthrine et par Al Rashidi et al. (2011, 2012) pour 

l‟ozonolyse et l‟oxydation avec les radicaux OH du Difenconazole, du Dimethomorphe et du 

Folpel.  

IV.7.3.b. Dispositif expérimental et analyse 

Les dispositifs expérimentaux utilisés généralement pour la dégradation hétérogène 

des pesticides sont des réacteurs construits dans des matériaux non réactifs tels que le Téflon, 

le pyrex, etc. Ce réacteur est équipé de lignes d‟introduction des espèces oxydantes ou des 
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échantillons (Al Rashidi et al.,  2011; Gan et al., 2010;  Palm et al., 1999; Palm et al., 

1997; Palm et al., 1998;  Pflieger et al.,  2009b; Yang et al.,  2010). Dans le cas  

d‟ozonolyse, l‟ozone est généré soit par la photolyse de l'oxygène à 185 nm (Pflieger et al, 

2011; Segal-Rosenheimer et Dubowski, 2007; Segal et al-Rosenheimer, 2011) soit par un 

générateur d'ozone (une décharge électrique de l‟oxygène) (Al Rashidi et al., 2011; Gan et 

al., 2010; Pflieger et al., 2009b; Yang et al., 2010). 

La régénération des radicaux OH a été effectuée de différentes manières : par 

photolyse du peroxyde d'hydrogène, de l'ozone, du dioxyde d'azote, ou du nitrite de méthyle 

en présence de NO (Palm et al, 1999; Palm et al, 1997; Palm et al., 1998), de l‟acide nitreux 

(Al Rashidi et al, 2011) ou par ozonolyse d‟un alcène (Pflieger, 2009) 

Les techniques d'analyse les plus utilisées pour l‟identification et la quantification des 

pesticides en phase hétérogène sont la chromatographie en phase gazeuse (GC) couplée à un 

spectromètre de masse (MS) (Al Rashidi et al, 2011; Palm et al, 1999; Palm et al, 1997; 

Pflieger et al, 2009b) ou la chromatographie à haute performance en phase liquide (HPLC). 

Segal-Rosenheimer et al. (2010) et Segal-Rosenheimer et Dubowski (2007) ont travaillé 

avec un spectromètre infrarouge à transformée de Fourier (FTIR) pour analyser les films 

minces de pesticides déposés sur le ZnSe. 

Les résultats expérimentaux d‟ozonolyse en phase hétérogène d'un pesticide sont pour la 

plupart traités et analysés avec les deux modèles de cinétique hétérogène: 

 Le modèle de Langmuir-Rideal (LR) 

 Le modèle de Langmuir-Hinshelwood (LH) 

La majorité des études d‟oxydation des pesticides par les radicaux OH a été effectuée en 

mode relatif (Al Rashidi et al., 2011; Palm et al., 1999; Palm et al., 1997; Palm et al., 

1998). Pour extraire les paramètres cinétiques de la réaction entre le pesticide et les radicaux 

OH  Pflieger et al., (2009) ont mesuré indirectement les radicaux OH au moyen d‟un traceur. 

Le tableau I.4 rassemble les constantes cinétiques de l'oxydation hétérogène des 

pesticides par l'ozone et les radicaux OH disponibles dans la littérature. 
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Tableau I.4 Constantes cinétiques de l'oxydation hétérogène des pesticides par l'ozone et les 

radicaux OH disponibles dans la littérature 
Composé Support                          Ozone 

 LH                             LR 

OH Référence 

  kmax (s
-1

)                KO3 (cm
3
)                                     kO3 

                                                                           

(cm3.molecule
-1

.s
-1

) 

         kOH 
(cm

3.
molecule

-1.
s

-1
) 

 

Difenoconazole plaques 

quartz 

(4.9 ± 0.5) 10
-5           

(9.1 ± 1.0) 10
-16                 

(2.6 ± 0.4) 10
-20

 (7.1 ± 0.8) 10
-14

 (Al Rashidi et al., 

2011) 

Z-

Dimethomorph 

E-

Dimethomorph 

plaques 

quartz 

(2.8 ± 1.4) 10
-4           

(1.1 ± 0.6) 10
-15                 

(1.7 ± 0.5) 10
-19 

(2.7 ± 1.0) 10
-4           

(1.9 ± 0.9) 10
-15                 

(2.1 ± 0.8) 10
-19

 

(2.0 ± 0.2) 10
-14 

 (1.7 ± 0.3) 10
-14

 

Al Rashidi, 2012 

Folpet plaques 

quartz 

(1.9 ± 0.9) 10
-4           

(1.8 ± 0.9) 10
-16                 

(2.6 ± 0.2) 10
-19

 (1.6 ± 0.1) 10
-13

 Al Rashidi, 2012 

Bromoxynil SiO2 

 

 (2.5 ± 0.4) 10-
11

 (Palm et al., 1998) 

Alachlore silice                                                                                        

≤0.5×10
-19

 

 Pflieger, 2009 

Simazine SiO2 

 

 (9.7 ± 1.4) 10
-12

 (Palm et al., 1998) 

Isoproturon SiO2 

 

 (5.6 ± 1.1) 10
-12

 (Palm et al., 1998) 

Cyperméthrine ZnSe (7.06 ± 1.0) 10
-4             

(4.7 ± 1.7) 10
-16 

 

(1.0 ± 0.4) 10
-3                  

(5 ± 2) 10
-16 

 Segal-Rosenheimer 

,2007 

Segal-Rosenheimer et 

Dubowski et al., 2011 

Z-pyrifenox 

E- pyrifenox 

 

SiO2 

 

 (2.8 ± 0.1) 10
-11 

(3.4 ± 0.1) 10
-11

 

(Palm et al., 1999) 

 

 

Terbuthylazine 

 

Silice 

(aerosil 

R812) 

                                                                                     

≤0.5×10
-19 

                                                                                         

≤5×10
-19

 

 

(1.5 ± 0.1) 10
-13 

 

(1.1 ± 0.2) 10
-11 

 

 

 

(Pflieger, 2009) 

 

(Palm et al., 1999) 

Trifluraline Silice 

(aerosil 

R812) 

(4.6 ± 7.4) 10
-4             

(2.4 ± 4.2) 10
-16

     (1.05 ± 0.06) 10
-19 

 

(1.1 ± 0.9) 10
-4             

(3.4 ± 3.6) 10
-16

       (2.9 ± 0.10) 10
-19 

 

 (Pflieger, 2011) 

(Pflieger, 2009b) 

Pirimiphos-

methyl 

Acide 

azélaïque 

 

                                                                (2.0 ± 0.3) 10
-17 

 

 (Yang et al., 2010) 

Vinclozolin Acide 

azélaïque 

 

                                                                 (2.4± 0.4) 10
-17 

 

 (Gan et al., 2010) 

 

Le tableau I.4 montre que les pesticides examinés à ce jour présentent une faible 

réactivité envers l'ozone avec des constantes cinétiques kO3 de l‟ordre de 10
-20

 à 10
-17

 

cm
3
.molecule

-1
.s

-1
. Lorsque ces données sont traitées par le modèle de LH, d‟après ce tableau, 

les valeurs de kmax varient sur deux ordres de grandeur, soit de 4,9 x 10
-5 

à 1,1 x 10
-3

 s
-1

. Pour 

un même pesticide déposé sur la même surface on trouve des déterminations de kmax avec 
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30% d‟écart comme c'est le cas pour la cyperméthrine (Segal-Rosenheimer et Dubowski, 

2007; Segal-Rosenheimer et al, 2011) jusqu‟à 300% pour la trifluraline (Pflieger et al, 

2011;.Pflieger et al, 2009b). Cela montre que les valeurs kmax sont, dans une certaine mesure, 

influencées par la technique expérimentale utilisée. De ce fait, il est très difficile d'établir des 

corrélations entre ces valeurs et d'autres paramètres tels que la nature chimique de l'analyte ou 

le matériau de support.  

Concernant la constante d‟équilibre, KO3  les valeurs obtenues pour différents analytes 

adsorbés sur le matériau de supports différents (silice, acide alezaïque ou quartz) varient sur 

un ordre de grandeur. Le partage de l‟ozone entre le solide et le gaz est influencé par la nature 

de la surface sur laquelle le pesticide est déposé. Théoriquement le partage de l‟ozone entre la 

phase solide et la phase gazeuse devrait être indépendant de la nature du pesticide. Cependant, 

pour un même support, Rashidi et al. (2011, 2012) ont trouvé des valeurs variant d‟un ordre 

de grandeur. Il semblerait que le pesticide, faisant partie intégrante de la surface du solide, la 

modifie influençant ainsi le coefficient de partage de l‟ozone.  

Les résultats exprimés dans la littérature concernant la réactivité des pesticides vis à 

vis des radicaux OH, montre qu‟elle est beaucoup plus élevée en comparaison de celle relative 

à l‟ozone. Dans le cas de l'oxydation des pesticides par les radicaux OH, les constantes 

cinétiques sont de l'ordre de 10
-14 

à 10
-11

 cm
3
.molécule

-1
.s

-1
. Ces données montrent que la 

nature chimique du composé phytosanitaire et les propriétés de la surface supportant le 

pesticide sont les principaux facteurs pouvant avoir un impact sur la cinétique de cette 

réaction.   

IV.8. Conclusion 

Après l‟application des produits phytosanitaires sur les cultures une grande quantité se 

disperse partout dans l‟environnement. En raison du potentiel toxique de ces composés, il est 

nécessaire de connaître leur devenir environnemental.  

Ces processus de dispersion sont très divers, liés entre eux et dépendent de nombreux 

facteurs. Il est d‟autant plus difficile d‟estimer les taux de contamination réels de ces 

composés dans l‟environnement. Jusqu‟à maintenant, la majorité des travaux réalisés dans ce 

domaine portent sur leur dispersion et leur dégradation dans les sols et les eaux. Plus 

récemment, l‟étude de leur devenir atmosphérique mobilisé la communauté scientifique. 

Après plusieurs études de mesure des pesticides sur le terrain, ces résultats ont montré un vrai 

décalage entre les temps de vie théoriques et expérimentaux témoignant d‟une mauvaise 
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connaissance des processus de dégradation des pesticides dans l‟atmosphère. Or une 

estimation concernant la dégradation photochimique des pesticides (en phase homogène et en 

phase hétérogène) sont requises lors de la procédure d‟homologation des substances actives. 

Et une mauvaise détermination des paramètres cinétiques peut avoir de lourdes conséquences 

sur l‟autorisation de mise sur les listes d‟homologation, et le  marché d‟une substance active.  

Les études actuelles montrent globalement une différence significative entre les 

vitesses de dégradation en phase homogène et hétérogène. Des nombreux travaux ont 

expliqué cette différence par l‟influence de la nature des particules. Par contre les données 

font défaut en réactivité hétérogène même si celle-ci est étudiée depuis quelques années, 

notamment sur les HAP.  

En conclusion sur la compréhension du devenir atmosphérique des pesticides, il est 

très important de tenir compte de leur réactivité dans les différentes phases atmosphériques. 

Ainsi, ce travail se porte sur l‟étude du devenir des pesticides dans l‟atmosphère (réactivité 

hétérogène atmosphérique) qui consiste à déterminer les paramètres cinétiques des réactions 

de bupirimate avec l‟ozone.   

 

V.  Propriétés physico-chimiques de pesticide étudié dans ce travail 

  Le bupirimate (C13H24N4O3S) est un fongicide du groupe des pyrimidines utilisé dans 

la lutte contre une grande variété d‟organismes fongiques, surtout l‟oïdium, qui s‟attaquent à 

de nombreuses cultures de fruits et de légumes. Le bupirimate est dégradé dans le sol par 

hydrolyse, par action microbienne et, dans une moindre mesure, par voie photochimique pour 

donner l‟éthirimol. Sa persistance dépend du pH, du type de sol, de la température, de la 

teneur en eau et de la population microbienne (Fitzpatrick et al., 2001). Des études sur le 

terrain ont indiqué une demi-vie de 63 jours dans le sol (Soler et al., 2005 ). 

       II.3.3.1.  Structure chimique  

            La figure I.4 représente la structure chimique de la Bupirimate. Il s‟agit 5-butyl-2-

(éthylamino)-6-méthyl-4-pyrimidinyl dimethylsulfamate qui fait partie de la famille des 

pyrimidines. 
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Figure I.3: Structure chimique du bupirimate. 

II.3.3.2. Propriétés physico-chimiques et toxicité de bupirimate 

L‟ensemble des grandeurs caractérisant les propriétés physico-chimiques et 

toxicologiques du bupirimate faisant l‟objet de cette étude est présenté dans le Tableau I-1. 

 

Tableau I-5: Propriétés physico-chimiques. 

Formule brute C13H24N4O3S 

Poids moléculaire (g mol
-1

) 316.42 

Solubilité - dans l'eau à 20°C (mg l
-1

) 13.06 

Point de fusion (°C) 46.9 

Coefficient de Partage octanol / eau (Log P) à 

pH7, 20
o
C 

3.9 

Constante de dissociation (pKa) à 25°C 4.4 

Pression de vapeur à 25°C (mPa) 0.057 

Constante de Henry à 25°C ( Pa m
3
 mol

-1
) 1.35 

 

 Coefficient de partage 

Le coefficient de partage octanol/eau est un paramètre de mesure de polarité d‟un composé. Il 

mesure la distribution à l‟équilibre de ce composé entre l‟eau et le n-octanole. Ce dernier est 

un solvant apolaire choisi pour sa polarité similaire à celle des membranes biologiques. Ce 

coefficient reflète donc la capacité d‟un composé a pénétré passivement dans les organismes 

vivants. Le coefficient de partage octanol/eau du bupirimate est du 516 cm³/g. Ce paramètre, 

noté KOC, représente le potentiel de rétention de cette substance active sur la matière 

organique du sol. La mobilité de la matière active est réduite par son absorption sur les 

particules du sol.             
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 Toxicité   

Trois  paramètres aisément accessibles permettent l‟évaluation de la toxicité d‟un pesticide 

vis-à-vis des mammifères : 

     -  la dose létale provoquant la mort de 50% d‟un lot d‟animaux (DL50). La toxicité aiguë 

du bupirimate par voie orale DL50 est 4000 (mg kg
-1

)     

           -  la dose journalière acceptable (DJA) qui correspond à la quantité de produit pouvant 

être absorbée quotidiennement par l‟homme au cours de sa vie sans apparition d‟effets 

secondaires. La dose journalière accepatable (DJA) du bupirimate pour l‟homme est de 

l‟ordre de 2 mg/kg/j. 

          -  les concentrations létales 50 (CL50) dont l'ordre de grandeur est indiqué ci-après, 

sont observées :   

 CL50 sur poissons : 1 mg/L   

 CL50 sur daphnies : 7.3 mg/L 

 CL50 sur algues : 50 mg/L 
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Ce chapitre présente les dispositifs expérimentaux utilisés pour : 

 L‟analyse des résidus de pesticides sur les fruits de tomates 

 La dépollution des reliquats de pulvérisation agricole chargés de Bupirimate 

par voie électrochimique. 

 L‟étude de la dégradation atmosphérique de la Pyridine, la Pyrimidine, le 4-

méthylpyrimidine, le Bupirimate et  le Pyrrole. 

I.  Dégradation électrochimique des pesticides 

I.1. Les électrodes 

Lorsque l‟électrode est portée à un potentiel supérieur à celui du dégagement 

d‟oxygène, des réactions compétitives consommant des électrons peuvent limiter l‟oxydation 

directe des composés organiques présents au sein de la solution. Ces espèces oxydantes 

formées ont la capacité de réagir avec les composés organiques pour les oxyder à leur tour. 

Les matériaux les plus efficaces sont ceux qui possèdent de fortes surtensions de dégagement 

d‟oxygène. 

La comparaison des surtensions de dégagement d‟oxygène montre que les oxydes de métaux 

et le diamant dopé au bore possèdent des fenêtres électrochimiques bien plus importantes que 

celle du platine. La polarisation positive dans la région de l‟oxydation de l‟eau entraine la 

possibilité de production d‟espèces très oxydantes et peu adsorbées. La surtension au 

dégagement d‟oxygène augmente avec la diminution de la force d‟adsorption des radicaux 

hydroxyles sur l‟électrode (Trasatti, 1980). Par exemple, l‟électrode de diamant dopé au bore 

possède de plus faibles propriétés d‟adsorption (Marselli et al., 2003) que le platine (Gattrell 

et Kirk, 1993). 

Dans notre travail de dépollution de l‟eau chargée de Bupirimate trois électrodes ont 

été employées à savoir le platine, le dioxyde d‟étain et le diamant dopé au bore. 

I.1.1. Electrode de platine 

Le platine est un matériau utilisé traditionnellement en électrochimie. C‟est un métal noble, 

très bon conducteur d‟électricité et stable dans la plupart des électrolytes. Le diagramme 

d‟équilibre potentiel-pH permet de connaître les domaines de stabilité du platine à ses 

différents degrés d‟oxydation en fonction du pH de la solution (Figure II.1). Dans le domaine 

de stabilité de l‟eau diverses formes du platine apparaissent en fonction du potentiel de 
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travail, notamment des formes oxydées. L‟activité catalytique est justement liée à la présence 

de ces oxydes de surface (Bockris et al., 1983), dans lesquelles sont impliqués de nombreux 

processus d‟oxydo-réduction des composés organiques. Cette connaissance du comportement 

électrochimique de l‟électrode de platine est très importante. Suivant le potentiel d‟arrêt des 

balayages, le matériau de surface est différent et donc les propriétés électrocatalytiques le sont 

aussi (Gattrell et Kirk, 1993).  

Par exemple, pour tester la capacité d‟adsorption d‟un composé organique sur une électrode 

dont la surface est constituée de platine métallique (Gattrell et Kirk, 1993), il est nécessaire 

de stopper le traitement préalable à un potentiel situé autour de 0,5 V / ESH. 

 

Figure II.1. Diagramme de potentiel-pH à 25°C du Platine (Pourbaix, 1974). 

I.1.2.  Electrode de dioxyde d’étain 

L‟oxyde d‟étain est un composé chimiquement inerte, mécaniquement dur et thermiquement 

stable. Les couches minces d‟oxyde d'étain connaissent depuis de nombreuses années un 

intérêt industriel du fait de leurs propriétés particulières telles que leur caractère semi-

conducteur de type n, une transmission optique élevée dans le domaine du visible (c'est à dire 
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qu'il peut présenter une large gamme de conductivité électrique de l'ordre de 10
-1 

à 10
4
 Ω

-1
.cm

-

1
), la réflexion dans l'infrarouge ainsi qu'une bonne résistance chimique afin de constituer des 

barrières thermiques transparentes. Récemment elles ont été utilisées sous forme de dépôts 

cristallins comme capteurs chimiques.  

L'oxyde d'étain présente un écart à la stœchiométrie du fait de l'existence de lacunes 

d'oxygène au sein de la maille. La formule chimique de ce composé se présente donc sous la 

forme SnOx avec 0,8 < x  <2,0. Présent à l'état naturel, l'oxyde d'étain cristallise avec une 

structure tétragonale de type rutile avec un groupe de symétrie D4h (Figure II-2). La 

description de l'orientation cristallographique de la maille varie selon le mode d'élaboration de 

l'oxyde d'étain (Breteau ,1911 ; Fichter et Stocker, 1914).  

 

Figure II.2  Maille élémentaire d'oxyde d‟étain (structure de type Rutile). 

 

L‟analyse du diagramme potentiel-pH (Figure II.3 ) montre que le potentiel de 

réduction du dioxyde de l‟étain en étain a lieu au potentiel de 1,75 V / ESH en milieu acide 

(pH = 2). Ceci indique que la fenêtre électrochimique sera limitée par la réduction du dioxyde 

de l‟étain d‟une part et par l‟oxydation de l‟eau d‟autre part.  
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Figure II.3  Diagramme d‟équilibre potentiel-pH du système étain-eau, stabilité de SnO2 en 

milieu aqueux (Deltombe et al., 1963). 

I.1.3. Electrode de diamant dopé au bore  

L‟électrode de diamant dopé au bore (DDB) est considérée comme un excellent matériau pour 

de nombreuses applications en raison de ses propriétés physiques et chimiques particulières 

telles que sa haute résistivité électrique, sa forte conductivité thermique (Yamamoto et al., 

1999 ; Sukhadou et al., 2005), sa grande résistance à la corrosion (Swain, 1999), son faible 

coefficient de friction, son inertie chimique, son extrême dureté ou encore sa transparence 

optique. Cependant, le diamant est un isolant à large bande interdite (5,5 eV) et était donc 

inutilisable en tant que matériau d‟électrode en électrochimie jusqu‟à ce que l‟on découvre 

l‟existence d‟une conduction de type « p » liée à un dopage au bore et celle d‟une conduction 

de type n due à l‟incorporation d‟azote (Hupert et al., 2003). Le dopage du diamant par des 

atomes de bore le rend semi-conducteur de type « p » en créant un niveau accepteur dans sa 

bande interdite. Certaines propriétés électrochimiques macroscopiques de base de ce matériau 

sont bien connues, mais il reste cependant à comprendre de nombreux aspects concernant les 

relations entre structure, composition de la surface et réactivité de l‟électrode. En effet, les 

pH 

 E(V) 
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propriétés électrochimiques du diamant dopé bore peuvent être influencées par de nombreux 

facteurs, tels que le taux de dopage, la morphologie, les impuretés (carbone graphitique), 

l‟orientation cristallographique, et surtout les terminaisons de surface. Le degré d‟influence de 

ces facteurs sur la réponse électrochimique dépend fortement du mécanisme de la réaction à 

l‟électrode pour un couple redox donné.  

Le diamant dopé au bore utilisé dans cette étude a été élaboré par le CSEM (Centre Suisse 

d’Electronique et de Microtechnique) à Neuchâtel. Le substrat est une plaque de diamant 

poly cristallin dopé au bore, identique aux wafers utilisés en microélectronique. La plaque, 

d‟épaisseur 0,5 mm, possède une surface de 1 cm
2 
(Figure II.4). 

 

Figure II.4  Image en Microscopie Electronique à Balayage d‟un échantillon de diamant dopé 

au Bore. (Swain, 1999) 

 

Les films de diamant dopé au bore possèdent des propriétés électrochimiques remarquables 

qui les distinguent nettement des autres électrodes de carbone hybridé sp², telles que le 

carbone vitreux, le graphite pyrolytique ou encore les pâtes de carbone. Parmi celles-ci, nous 

pouvons citer : 

• Une large fenêtre de potentiel électrochimique en milieu aqueux et non-aqueux (Yoshimura 

, 2002). La largeur de cette fenêtre diminue avec la qualité du film et l‟incorporation 

d‟impuretés de carbone non-diamant de type sp². Dans le cas d‟un film de faible qualité, la 
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fenêtre d‟électro inactivité est comparable à celle obtenue sur carbone vitreux ou graphite 

pyrolytique hautement orienté (Martin et al., 1996). 

• Une très faible capacité de double-couche, et un faible et stable courant résiduel, ce qui 

conduit à un bon rapport signal sur bruit. L‟épaisseur de la double-couche est inférieure de 

plus d‟un ordre de grandeur à celle du carbone vitreux (Swain et al., 1993). 

• Une stabilité de la réponse à long terme, et une forte tendance à résister à la désactivation.  

•Une transparence optique dans les régions de l‟UV/visible et de l‟IR du spectre 

électromagnétique, propriété particulièrement intéressante pour des mesures 

spectroélectrochimiques. Cette propriété est dégradée lorsque la concentration en bore 

augmente. 

• Une biocompatibilité, particulièrement intéressante pour notre étude. 

• Une absence de sites d‟adsorption à la surface du diamant dopé bore (Swain, 1999 ; Ferro 

et Battisi, 2002 ; Goeting et al., 1998 ; Yano et al., 1998). Swain (1999) a montré que les 

molécules polaires s‟adsorbent très peu sur des surfaces de diamant non pré-traitées, 

contrairement au carbone vitreux ou au graphite pyrolytique hautement orienté (Xu et al., 

1998). 

I.2. Montage de dégradation électrochimique des pesticides 

           La technique électrochimique utilisée au cours de ce travail est constituée d‟un 

potentiostat–galvanostat (modèle PGP 201) qui permet de réaliser une électrolyse et mesurer 

la charge consommée. L‟électrolyse est réalisée dans une cellule électrochimique à trois 

électrodes de capacité 100 mL (Figue II.5). L'électrode de travail (ET) est un matériau de 

diamant dopé au bore (DDB) ou de SnO2 de surface 1 cm
2
. La contre électrode (CE) est une 

plaque de platine. L‟électrode au calomel saturé (ECS) est utilisée comme référence (ER).  

 On introduit la solution à étudier dans la cellule électrochimique en présence de NaCl 

à différentes concentrations. La solution à traiter est agitée continuellement pendant toute la 

période d‟électrolyse. Pour saturer la solution en oxygène, on fait barboter de l‟air comprimé 

dans la cellule électrochimique durant 120 min. Le pH et le potentiel sont constamment 

contrôlés. 
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Figure II.5.   Montage électrochimique utilisé pour l‟électrolyse du bupirimate. 

 

Lors de l‟électrolyse, le courant imposé varie entre 20 et 60 mA. Les prélèvements de 

5 mL se font toutes les 30 minutes d‟électrolyse afin de procéder aux analyses de la Demande 

chimique en oxygène (DCO), aux mesures par spectrophotométrie UV et par 

chromatographie en phase gazeuse (CPG). 

La régénération des électrodes de DDB et de SnO2 est faite par l‟acide sulfurique H2SO4 

(1M). 

Durant cette étude nous avons utilisé le bupirimate comme agent polluant. La solution 

d‟électrolyse est préparée dans un électrolyte support en chlorure de sodium à différentes 

concentrations. 

I.3. Techniques analytiques 

I.3.1.  Détermination de la demande chimique en oxygène 

La détermination de la demande chimique en oxygène (DCO) se fait selon la méthode 

AFNOR (Torimoto et al., 1996). Elle consiste à oxyder 2,5 ml d‟échantillon d‟eau par 1,5 

mL de K2Cr2O7 de concentration 0,24 N et  3,5 mL de H2SO4 concentré à 150°C pendant 2 
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heures. L'excès de dichromate de potassium est dosé par une solution de sel de Mohr (Fe 

(NH4)2(SO4)2) 0,12 N. La valeur de la DCO est calculée à partir de l'expression II-1 : 

       8000
)(

0

)()(

V

CVV
DCO

SDMéchSDMtémSDM
  mg d‟O2/L               (II-1) 

Avec : 

V (SDM)tém :  Volume de sel de Mohr versé pour l‟essai à blanc. 

V (SDM)éch :  Volume de sel de Mohr versé pour l‟échantillon. 

CSDM :         Titre de la solution de sel de Mohr. 

V0 :            Volume en mL de la prise d‟essai. 

 

Le taux de minéralisation est exprimé en pourcentage d‟abattement de la DCO selon par la 

relation II-2 : 

                                 100.
)()(

)(
%

iDCO
DCO

ti DCODCO                                                   (II-2) 

 

Avec :                               

(DCO)i : Valeur de la DCO en (mgO2/L) à l‟instant initial. 

(DCO)t : Valeur de la DCO en (mgO2/L) à l‟instant t. 

 

La détermination de la DCO nous permet de suivre l‟efficacité du courant instantané. En effet 

cette efficacité du courant instantané (ECI) durant l‟oxydation électrochimique est calculée 

par l‟équation élaborée par (Bellagamba et al, 2002) : 

                               
It

DCODCO
FVECM

t

8

)()( 0                                   (II-3) 

où I est le courant (A), F est la constante de Faraday (96487 C ) et V est le volume de 

l‟électrolyte (L). DCO0 et DCOt représentent la concentration d‟oxygène dissous au temps 0 

et t respectivement. 

I.3.1. Analyse du pesticide par chromatographie en phase gazeuse couplée à un détecteur 

par capture d’électron 

I.3.1.a. Principe de la chromatographie en phase gazeuse 

            La chromatographie en phase gazeuse (CPG) est une technique très répandue et 

extrêmement sensible. Son développement est dû, entre autre, à sa polyvalence permise par le 
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grand nombre de phases stationnaires disponibles ainsi que par la variété des détecteurs et la 

rapidité de la mise au point d‟analyses nouvelles. La séparation sur colonne se fait sur des 

composés à l‟état gazeux. L‟analyse des composés en phase liquide ou solide impose donc de 

les porter à l‟état de vapeur par chauffage, ce qui limite l‟emploi de la CPG à des molécules 

thermostables. Suivant que la phase stationnaire se comporte comme un liquide immobilisé 

ou comme un solide, la CPG correspond à un type de chromatographie de partage gaz /liquide 

ou d‟adsorption gaz/solide. 

Cette technique a été utilisée pour : 

 Le suivi de la dégradation électrochimique du Bupirimate. 

 La détermination des résidus des pesticides dans les fruits de tomates 

 Le suivi de la cinétique de dégradation hétérogène du Bupirimate par rapport à 

l‟ozone. 

I.3.1.b. Protocole d’extraction à partir de l’eau 

               L‟extraction des pesticides à partir des échantillons d‟eau a été conduite selon la 

méthode décrite par Jamet et al. (1975). Chaque échantillon d‟eau de 250 mL est introduit 

dans une ampoule à décanter contenant 5 g de NaCl. L‟extraction est effectuée en premier lieu 

par un volume de 70 mL d‟hexane puis elle est refaite deux fois par un volume de 50 mL du 

même solvant. L‟ensemble est soumis à une agitation mécanique pendant 5min. Après 

décantation, les phases organiques sont rassemblées puis séchées sur sulfate de sodium 

anhydre avant d‟être évaporées sous vide à l‟aide de l‟évaporateur puis reprises dans 5 mL 

d‟hexane. Ce volume est soumis à une évaporation sous courant d‟azote. Enfin, le résidu sec 

obtenu est solubilisé dans 1 mL d‟hexane pour être analysé en chromatographie en phase 

gazeuse couplée à un détecteur à capture d‟électrons (CPG/ECD).  

I.3.1.c. Conditions chromatographiques 

            Les analyses chromatographiques sont réalisées par un chromatographe en phase 

gazeuse de type 6890N Agilent Technologies équipé avec un port d‟injection pour les 

colonnes capillaires avec ou sans division, d‟un injecteur automatique, de deux détecteurs à 

capture d‟électron (µECD) et deux colonnes chromatographiques de type capillaire. 

L‟injecteur est porté à une température de 250°C. Le programme de température démarre à 

80ºC pour atteindre 250ºC avec un gradient de 15 ºC/min. Le détecteur est à 300 º C. Deux 

colonnes capillaires permettent de faire la séparation : une colonne HP-5 (5% de copolymère 
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de diphényle- 95% diméthylpolysiloxane, longueur 25 m, diamètre intérieur 0,32 mm et 

épaisseur du film 0,52 µm) et une colonne HP-1701 (14%copolymère decyanopropylphényle 

86%dimethylesiloxane; longueur 30 m, diamètre intérieur 0,32 mm et épaisseur du film 0,25 

µm). On travaille avec deux colonnes différentes pour améliorer la qualité des résultats 

obtenus. La concentration obtenue correspond à la moyenne des deux concentrations trouvées 

en utilisant les deux colonnes. Le gaz vecteur est l‟hélium avec un débit de 2,6 mL/min. Le 

gaz d'appoint est l‟azote avec un débit de 60 mL/min. Les données sont acquises par un 

équipement contrôlé à l'aide d‟un logiciel HP Chem-Station, piloté par ordinateur. 

I.3.2. Analyse par spectrophotométrie UV  

La spectrophotométrie UV est basée sur le principe d‟absorption des ondes 

électromagnétiques appartenant à la gamme des ondes UV par les composés chimiques. Cette 

technique est basée sur la loi de Beer-Lambert qui montre, pour des solutions diluées, une 

relation de proportionnalité entre l'absorbance de composé incolore et sa concentration selon 

l‟équation II-4: 

                                                 lCA                                     (II-4)            

où 

 Aλ     est l‟absorbance ou la densité optique de la solution pour une longueur d'onde λ ; 

 C (en mol.L
-1

)      est la concentration de l‟espèce absorbante   

 L (en cm)              est l‟épaisseur de la cuve  

 ελ (en mol
-1

.L.cm
-1

)    est le coefficient d‟extinction molaire de l‟espèce absorbante en 

solution. Il rend compte de la capacité de cette espèce à absorber la lumière, à la 

longueur d‟onde λ. 

 

Les échantillons sont prélevés au cours de l'électrolyse à intervalles de temps croissants puis 

introduits dans un spectrophotomètre à balayage UV/Vis de marque Shimadzu 

(AG/07/00/007) grâce à une cellule en quartz d‟épaisseur 1 cm.  

http://www.sciences-en-ligne.com/DIST/Data/Ressources/lic2/chimie/chi_gen/spectro/beer_lambert.htm
http://fr.wikipedia.org/wiki/Densit%C3%A9_optique
http://fr.wikipedia.org/wiki/Longueur_d%27onde
http://fr.wikipedia.org/wiki/Absorptivit%C3%A9_molaire
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II.  Détermination  des résidus de pesticides dans les fruits de tomate 

II.1. Standards analytiques, réactifs et solvants 

Les standards analytiques utilisés sont de marque Dr. Ehrenstorfer Gmbh (Augsburg , 

Allemgne). Les produits testés sont : procymidone, cyhalothrine, endosulfan, iprodione, 

bifenthrine, deltamethrine, tau-fluvalinate, chlorothalonil, cypermethrine, fenhexamide, folpet 

et carbendazme. Ils ont une pureté variant entre 98 et 99,8%. 

Au cours de nos analyses, nous avons utilisé des réactifs et des solvants de qualité 

pestipure et pour analyse de marque Panreac (Barcelone, Espagne) (sulfate de sodium 

anhydre, cartouche d‟absorption de florisil (16-30 mesh) de type Sigma (St.Luis, MO, USA), 

acétone, hexane, dichloromethane, acétate d‟éthyle et diethyl éther).  

Les solutions mères des standards analytiques sont préparées dans l‟acétone et les 

solutions filles injectées dans CPG sont diluées dans l‟hexane par dilution des solutions 

mères. 

II.2. Extraction liquide-liquide  

L‟extraction des pesticides à partir des fruits de tomate est faite selon la méthode de 

Charles et al (1991). Elle consiste à peser 50 g d‟échantillon broyé dans un bocal auxquels 

100 mL d‟acétone sont rajoutés avant homogénéisation pendant 2 minutes. Le bocal bien 

fermé est porté sur une table d‟agitation horizontale pendant deux heures. Le mélange obtenu 

est décanté sur un entonnoir garni d‟un tampon de la laine de verre sans entraîner les parties 

solides. A nouveau, 50 mL d‟acétone sont rajoutés au bocal et soumis à agitation pendant 

deux minutes. Ce nouvel extrait est versé sur l‟entonnoir.  

300 mL d‟eau distillée et 30 mL d‟une solution saturée en chlorure de sodium sont 

versés dans une ampoule à décanter de capacité 1000 mL et extrais par 70 mL de 

dichlorométhane. On agite pendant cinq minutes par le culbuteur. Après avoir laisse séparer 

les deux phases, la décantation est réalisée en au moins dix minutes pour éviter les émulsions. 

La phase inférieure constituée par le dichlorométhane est soutirée et recueillie dans un ballon 

muni d‟un entonnoir garni d‟un tampon de laine de verre surmonté de 2 cm d‟épaisseur de 

sulfate de sodium. La phase aqueuse est à nouveau extraite par 70 mL de dichlorométhane. 

Après cinq minutes d‟agitation, la solution est décantée 10 min et recueillie dans le même 

ballon. L‟entonnoir est lavé par 20 mL d‟hexane qui favorise l‟évaporation du 
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dichlorométhane. Les filtrats sont ensuite évaporés à l‟évaporateur rotatif sous vide à une 

température inférieure à 50°C. Enfin, le résidu est repris par 10 mL de solution 

acétone/Hexane (10%/90%). 1 mL de cette solution est purifié par élution par 4 mL d‟une 

solution éther/hexane (60%/40%). 1 µL de la solution purifiée est injecté dans la 

chromatographie en phase gazeuse. 

III.  Dégradation atmosphérique des pesticides   

III.1. Etudes en phase homogène 

III.1.1. Etudes spectroscopiques 

L‟objectif de ces études est de déterminer les spectres d‟absorption UV-visible des 

composés étudiés. Ces composés sont susceptibles de se photolyser par les lampes (254-365 

nm) utilisées en chambre de simulation atmosphérique. En effet, la photolyse des composés 

peut contribuer à une consommation et induire des erreurs dans la mesure des constantes de 

vitesses. Les photo-fragments peuvent aussi influer sur les cinétiques de formation des 

produits. En outre ces mesures permettent également de compléter les bases de données 

spectroscopiques utilisées pour la mesure de la concentration de ces composés sur le terrain 

d‟une part et d‟autre part, couplées aux mesures de rendement quantique, elles permettent de 

calculer la constante de la photodissociation atmosphérique des composés étudiés. 

 

Deux techniques expérimentales ont été utilisées pour mesurer les sections efficaces 

d'absorption UV-visible des composés étudiés. 

 Un monochromateur couplé à une caméra CCD (ICARE-Orléans). 

 Un monochromateur couplé à un photomultiplicateur (GSMA-Reims). 

III.1.1.a. Etudes à ICARE  Orléans : Monochromateur couplé à une caméra CCD. 

Les spectres d‟absorption UV-visible des composés hétérocycliques azotés étudiés 

ont été réalisés à température ambiante (297±3) K au moyen d‟un spectromètre imageur 

ACTON, modèle SP2300i, de 300 mm de focale, possédant trois réseaux montés sur tourelle : 

1800 traits/mm, 1200 traits/mm, 600 traits/mm, couplé avec une caméra CCD (Charge Coupled 

Device) ROPER (Modèle PIXIS 1024*256 pixels).  La cellule d‟absorption est en pyrex de 
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longueur L=1m (Quartz, 2.5 cm de diamètre) et d‟une lampe au deutérium et de fenêtres en 

quartz (figure II.6).  

La cellule d‟absorption utilisée à Orléans est à double paroi et permet donc une régulation de 

la température par la circulation d‟un fluide thermostat. Les intensités lumineuses transmises 

au spectromètre en présence et en absence d‟une concentration C du composé à étudier 

notées, respectivement I(λ) et  I0(λ), permettent de déduire les sections efficaces d‟absorption 

σ(λ)  à partir de la loi de beer-Lambert : 

 

                                           Ln (I0(λ)/I (λ))= σ(λ)CL                                    (II-5)            

 

σ(λ) s‟exprime en cm
2
molecule

-1
, L, la longueur de la cellule en cm et C, la concentration en 

molécule cm
-3

. Dans le domaine de longueur d‟onde utilisé lors de ces études (200-400 nm), 

le spectromètre est calibré à l‟aide des raies d‟une lampe à mercure (253.7, 296.7, 313.2 et 

365.0 nm) avec une résolution de 0.1 nm. Le contrôle du spectromètre, l‟acquisition des 

données et leur traitement sont informatisés. 

 

Dispositif et  Procédure expérimentale 

Dans un premier temps, le bruit de fond résiduel du spectromètre est mesuré. Puis, 

après nettoyage à l‟hélium et pompage de la cellule, on enregistre le rayonnement incident de 

la lampe deutérium I0(λ) au travers de la cellule vide, auquel est soustrait le bruit de fond. 

Ensuite, l‟intensité absorbée Ii(λ) par le composé est mesurée pour différentes concentrations 

Ci introduites. En moyenne une dizaine de spectres à des concentrations différentes sont 

enregistrés. Au cours de l‟expérience, il est régulièrement vérifié qu‟I0 (λ) ne varie pas par de 

nouveaux enregistrements du faisceau en absence du composé. Les mesures sont réalisées en 

statique et en écoulement de manière à évaluer les pertes possibles de composé par 

photodissociation ou absorption sur les parois de la cellule. 

Les incertitudes sur le chemin optique, la pression et l‟absorbance sont estimées 

respectivement 1 %,5% ,et 5% chacun, conduisant à une erreur maximale de (10 % - 20%) sur 

les valeurs des sections efficaces d‟absorption. 
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Figure II.6.  Schéma du dispositif expérimental de spectrométrie  

d‟absorption UV (ICARE - Orléans). 

 

III.1.1.b. Etude à Reims: Monochromateur couplé à un photomultiplicateur (PM). 

          La figure II.7  représente le dispositif expérimental de mesure des sections efficaces 

d'absorption (σ) utilisé au GSMA-Reims. Il consiste en un spectromètre Jobin-Yvon HR 640 

équipé d'un monochromateur de type Czerny-Turner (2400 traits/mm, dispersion 0,26 nm/mm) 

et d‟un photomultiplicateurs (Hamamatsu R955) pour la détection du faisceaux émis par la 

lampe à deutérium (200-400) nm à travers la cellule d'absorption en pyrex d‟une longueur de 

0,50 m. L'ouverture de la fente du monochromateur peut aller de 40 à 180 μm, ce qui donne 

une résolution spectrale entre 0,05 et 0,2 nm. Le spectromètre est calibré à l'aide d'une lampe à 

mercure basse pression, avec une précision de ± 0,02 nm. Au cours de nos expériences la 

température est régulée entre 40-80°C à l'aide des résistances chauffantes et la pression est 

mesurée par un capteur de pression Baratron MKS dans le domaine de pression  de 0-10 Torr.  

A noter que chaque composé est purifié avant son utilisation. La purification de l‟échantillon 

est réalisée par plusieurs cycles de refroidissements à l‟aide de l‟azote liquide, puis pompage et 

retour à la température ambiante.  
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        Le protocole expérimental utilisé est le suivant : 

 Le vide est réalisé par pompage de la cellule pendant 2 heures. Dans un premier temps le bruit 

de fond résiduel du spectromètre est mesuré. Ensuite, le rayonnement incident de la lampe à 

deutérium I0(λ) à travers la cellule vide est enregistré. Le bruit de fond lui est soustrait. On 

introduit alors le composé jusqu‟à la pression voulue. Les spectres I(λ) sont enregistrés à 

différentes pressions. Au cours de l'expérience, on vérifie régulièrement qu‟I0 (λ) ne varie pas 

par grâce à de nouveaux enregistrements de spectres en absence du composé. Les mesures sont 

réalisées en statique. Le spectre de la section efficace correspond à la moyenne de plusieurs 

spectres extraits à partir de différentes concentrations. 

Figure II.7  Schéma du dispositif expérimental de spectrométrie d‟absorption UV-Vis 

(GSMA - Reims). 

 

III.2. Etudes cinétiques 

III.2.1. Les Chambres de Simulation Atmosphérique (CSA) 

Une bonne compréhension du devenir atmosphérique des composés organiques 

volatils émis dans l‟atmosphère nécessite de travailler dans des conditions opératoires 

maîtrisées et contrôlées. Pour cela, nous avons utilisé des chambres de simulation 

atmosphérique qui permettent de cibler des scénarios atmosphériques simplifiés partant de 

conditions connues. Plusieurs instrumentations analytiques sont associées aux chambres 

permettant ainsi de suivre en temps réel les changements de la composition chimique du 

milieu réactionnel dans la phase gazeuse  en se rapprochant des conditions atmosphériques. 
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Les expériences cinétiques ont été réalisées dans trois enceintes différentes et 

complémentaires:  

 la grande chambre de simulation atmosphérique CSA d‟ICARE –Orléans qui a permis 

les études cinétiques des réactions avec l‟ozone et les radicaux OH avec la pyridine;  

 la petite chambre de simulation atmosphérique d‟ICARE qui a été utilisée pour les 

études cinétiques des réactions de photolyse et d‟oxydation par les radicaux OH des 

composés hétérocycliques tels que la pyrimidine et le pyrrole ; 

 la chambre de simulation atmosphérique du GSMA de Reims où les expériences 

d‟oxydation du 4-méthylpyrimidine par les radicaux OH ont été étudiées. 

 

 

III.2.1.a. La Grande Chambre de Simulation Atmosphérique d’Orléans (7,3 m
3
) 

 L’enceinte réactionnelle 

Cette chambre de simulation atmosphérique a été décrite lors de précédents travaux de thèse 

(Le Person, 2006; Oussar, 2005). Le schéma du dispositif expérimental est présenté ci – 

dessous ( Figure II.8, et Figure II. 9). 

L‟enceinte réactionnelle est constituée de parois en téflon de 0.05 mm d‟épaisseur portées par 

une structure rigide en métal. Elle est de forme parallépipédique (2,2 m x 1,5 m x 2,2 m), son 

volume est de 7,3 m
3
 et son rapport surface / volume de 3 m

-1
. Deux ventilateurs en téflon 

permettent d‟assurer l‟homogénéité du système en moins de deux minutes. La chambre est 

également équipée d‟un système de miroirs de White in situ permettant d‟atteindre un trajet 

optique de 148 m. Elle est couplée à un spectromètre IRTF (Nicolet Magna 5700). 
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Figure II.8. Schéma de la Grande Chambre de Simulation Atmosphérique d‟Orléans avec les 

techniques analytiques disponibles. 
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Figure II.9  La Grande Chambre de Simulation Atmosphérique d‟ICARE d‟Orléans. 

 

          L‟introduction des réactifs et le prélèvement des gaz au cours de l‟expérience 

s‟effectuent par divers orifices via des tubes en acier inoxydable ou en Téflon. Deux 

ventilateurs en Téflon positionnés sur des faces opposées de l‟enceinte assurent le mélange 

des réactifs en moins de deux minutes. 

          Le nettoyage de la chambre s‟effectue à l‟aide d‟un débit de l‟ordre de 100 L min
-1

 

assurant environ 10 fois le renouvellement du volume de la chambre (environ 12 heures). La 

surpression de la chambre est continuellement mesurée avec un capteur de pression 

différentielle (MKS Instrument Inc., 0-10 Torr) qui correspond à la différence des pressions 

enceinte-salle. Elle est régulée à 0,8 Torr au cours du nettoyage.        

Le contrôle du nettoyage de la chambre est assuré par deux débitmètres massiques de 200 L 

min
-1

 (Mass Flow Controller, Tylan General, 2900 Séries) et 50 L min
-1 

(Mass Flow 

Controller, Bonkhorst Hi-TEC). 
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Figure II.10  Dispositif d‟introduction des réactifs dans la grande chambre de simulation 

atmosphérique de l‟ICARE. 

 

 

            L‟air comprimé est purifié par un système de purification d‟air (Donaldson Ultrafilter, 

Deutschland GmBH) muni d‟un sécheur par adsorption. Ce générateur délivre de l‟air avec 

des concentrations résiduelles d‟ozone et d‟hydrocarbures inférieures à 1 ppb. 

Les expériences sont effectuées à température ambiante et à pression atmosphérique. Pour les 

expériences de photo-oxydation, deux types de lampes équipent la paroi interne de la chambre 

: 28 lampes centrées sur 365 nm et 14 centrées sur 254 nm (UV-A T-40 L, 40W, VIBER 

LOURMAT). Pour les expériences d‟ozonolyse, l‟ozone est généré par un ozoniseur qui 

fonctionne par décharge électrique sur un débit d‟oxygène (O2, Air Liquide). Ce système 

permet une introduction rapide dans la chambre en atteignant la concentration désirée en 

quelques secondes. L‟acquisition des données (débits, O3, NO/NO2/NOX, …) et les fonctions 

de commande (débits, allumage des lampes, …) sont contrôlées par une carte NI PCI-6229 

(National Instruments, 16 bits, 700 kHz), contenant 32 entrées et 4 sorties analogiques. Les 

données sont centralisées et visualisées en temps réel par le logiciel LabVIEW (Version 7.1 

Development System). 
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           La concentration d‟ozone est suivie par un analyseur d‟ozone (HORIBA, APOA- 370) 

pour des concentrations d‟ozone inférieures à 1 ppm et par FTIR pour des concentrations 

d‟ozone supérieur  à 1ppm. 

 Instrumentation 

Plusieurs techniques analytiques ont été utilisées pour le suivi cinétique de milieu 

réactionnel : 

 Un spectromètre Infra-Rouge à Transformée de Fourier (IRTF) in situ (Nicolet 

Magna 5700) couplé à une cellule multi-réflexions (cellule de White) permettant un trajet 

optique de 148 m. Cet instrument fonctionne dans le moyen-Infra-Rouge de 600 à 4000 

cm
-1

. Les spectres sont enregistrés avec une résolution de 1 cm
-1

 sur un temps variant de 

2-10 min selon la vitesse de changement de la composition chimique du mélange 

réactionnel par co-addition de 40 à 130 scans. Nous avons utilisé comme détecteur, le 

semi-conducteur  HgCdTe/B refroidi à l‟azote liquide à une température proche de 77K. 

Le traitement des spectres est réalisé avec le logiciel OMNIC (OMNIC, Thermo Electron 

Corporation, Version 6.2). 

 Deux moniteurs d’ozone (Horiba, APOA-360 et Thermo Electro Corporation 49C). 

Ces analyseurs nous permettent de mesurer les concentrations d‟ozone par absorption UV 

à une longueur d‟onde de 254 nm. Par conséquent, ces moniteurs sont sensibles à toutes 

les espèces absorbantes à 254 nm. Il se peut qu‟il y ai des interférences lors de mesures 

en présence des composés qui absorbent à la longueur d‟onde de 254 nm. 

 Deux moniteurs de NO-NO2-NOx, (Horiba, APNA 360 et Thermo Environnement 

42i). NO et NO2 sont mesurés par chimiluminescence de NO2* (NO2 excité). En effet NO 

est transformé en NO2 par réaction avec O3 avec un convertisseur au Molybdate. NO2* 

revient ensuite à l‟état fondamental par l‟émission d‟un photon. Cette libération de 

lumière est appelée réaction de « chimiluminescence ». Elle n‟est pas spécifique aux 

dioxydes d‟azote et peut se produire avec tous les composés qui peuvent subir une 

réaction de chimiluminescence avec l‟ozone et en particulier les alcènes. D‟autres 

espèces azotées sont également susceptibles d‟interférer tels que l‟acide nitrique ou 

nitreux. 

 Un analyseur par PTR-TOF-MS  (Proton-Transfer-Reaction Mass Spectrometry). 

Le PTR-TOF-MS a été utilisé dans ce travail pour la première fois au niveau de la grande 

chambre de simulation atmosphérique d‟ICARE, car cette technique permet un suivi 
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simultané et en continu des composés organiques volatils (COV) (Lindinger et al. 1998). 

La méthode est basée sur l'ionisation des molécules par transfert du proton de l'ion H3O
+
. 

Comme la méthode d‟ionisation est douce (Réaction II-6), les taux de fragmentation des 

composés sont très faibles et la masse du principal ion produit est équivalente à la masse 

molaire du COV plus un (M+1). 

 

                       H3O
+ 

+ R                        RH
+
 + H2O                                                             (II-6) 

 

Avec ce mode d'ionisation, les molécules ayant une affinité protonique inférieure à celle 

de l‟eau (<166,5 kcal.mol
-1

) ne peuvent pas être détectées. Ceci permet la détection de 

gaz à l‟état de trace dans l'atmosphère car les ions H3O
+
 ne réagissent pas avec les 

principaux constituants de l‟air (O2, N2…) à cause de leur faible affinité protonique. 

L‟instrument est composé de trois parties (Figure  II.12) (Lindinger et al. 1998) : 

  -   La source d‟ion H3O
+
 qui produit de hautes concentrations de proton par décharge 

cathodique dans de la vapeur d‟eau pure. 

  -   Le « drift tube » où les COV de l‟échantillon sont mis en contact avec H3O
+
 afin que 

la réaction de transfert de proton puisse s'effectuer. L'air prélevé généralement dans la 

chambre de simulation atmosphérique ou dans l‟air ambiant est soumis au transfert de 

proton  injectés dans le tube de dérive par l'intermédiaire d'une entrée de type venturi 

(pression dans le tube de dérive est de l‟ordre de ~ 2.2 mbar). 

-    L'analyseur constitué d‟un système d‟analyse quadripôle. Une haute résolution de 

temps de vol (TOF) du spectromètre de masse sépare les ions en fonction de leur masse 

sur le rapport de la charge (m / z). La résolution est suffisante pour distinguer les 

molécules isotopes et rend possible une identification non ambiguë. 

Le signal obtenu est proportionnel au rapport de mélange du COV. La génération des 

ions H3O
+
 et l‟ionisation chimique des COV sont contrôlées individuellement et 

spatialement séparées. Les conditions constantes et bien définies offrent la possibilité de 

calculer les concentrations absolues sans calibration ou utilisation de standards. 

Néanmoins, l‟inconvénient majeur du PTR-MS est qu‟il peut uniquement déterminer la 

masse de l‟ion produit qui n‟est pas forcément un indicateur suffisant pour l‟identification 

du COV, ce qui est le cas, par exemple, en présence d'isomères (Lindinger et al., 1998). 
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Figure II.11 Vue schématique de l'instrument PTR-TOF-MS 

 

         Le PTR-TOF-MS offre plusieurs avantages. Cette technique combine une très faible 

limite de détection en ligne avec la vitesse et la haute résolution d'un spectromètre de 

masse. 

La composante TOF donne la capacité d'analyser un spectre de masse tout en une fraction 

de seconde avec une résolution de masse d'environ 5000 m / Δm (FWHM) dans le mode 

de voltage. Même les espèces isotopiques peuvent donc être séparées sans changer la 

gamme de masse instrumentale. La gamme de linéarité est de plus de six ordres de 

grandeur.  La  figure II.12 montre un exemple de séparation des isotopes par PTR-TOF-

MS ~ 5000 m / Δm (FWHM) de résolution.  

 



Chapitre II        Protocoles Expérimentaux & Méthodes Analytiques 

 

 

94 

 

Figure II. 12: Exemple de la séparation des isotopes par le PTR-TOF-MS (Lindinger et 

al. 1998). 

 

        Les caractéristiques générales de la PTR-TOF-MS sont une résolution de ~5000 

m/Δm (FWHM), une limite de détection inférieure à 10 pptv, une sensibilité de 30 

cps/ppbv et une gamme de concentrations accessibles entre 10 pptv et 10 ppmv. 

III.2.1.b. La Petite Chambre de Simulation Atmosphérique d’Orléans (200 L) 

La chambre de simulation de petit volume d‟Orléans a été décrite précédemment dans 

plusieurs thèses (Le Calvé, 1998; Thévenet, 2000; Magneron, 2002; Oussar, 2005; Eldib, 

2006; Leperson ; 2006). 

La chambre de simulation d‟un volume de 200 L se compose d‟un sac en Téflon FEP 

soudé d‟épaisseur 0.05 mm et d‟environ 200 L de volume suspendu dans une enceinte 

parallélépipédique en bois (100 × 120 ×150 cm). L‟irradiation s‟effectue par l‟intermédiaire 

de 12 lampes. Six d‟entre elles émettent à 254 nm (Sylviana G30W de longueur de 90 cm) et 

les six autres entre 300 et 460 nm avec un maximum vers 365 nm (Philips, TL 20W de 

longueur  90 cm). Ces lampes sont accrochées sur les deux faces horizontales de l‟enceinte en 

bois dont l‟intérieur est recouvert de plaques d‟aluminium pour uniformiser les rayonnements. 

Durant les expériences, l‟intérieur de l‟enceinte est balayé en permanence par un flux d‟air sec 

permettant de stabiliser la température de la chambre deux à trois degrés autour de la 



Chapitre II        Protocoles Expérimentaux & Méthodes Analytiques 

 

 

95 

température ambiante. Deux lignes en tube Téflon sont reliées à la chambre pour 

l‟introduction des réactifs et le prélèvement. La figure II.13 représente la description de la 

petite chambre d‟Orléans (ICARE). 

 

Figure II.13  La petite Chambre de Simulation Atmosphérique de ICARE d‟Orléans. 

 

 

Figure II.14  Schéma du dispositif expérimental de la chambre de simulation atmosphérique 

d‟Orléans (200 L). 

 

Air purifié 
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Les réactifs sont introduits dans un ballon de volume 596 mL. La pression à l‟intérieur 

de ce ballon est contrôlée par deux capteurs de pression (monomètre capacitif Tylan 0-10 torr 

et 0-100 torr). Au moment de l‟introduction d‟un réactif, le ballon est balayé par de l‟air 

purifié pendant quelques minutes avec un débit de 10 L/min pour introduire la totalité du 

réactif dans la chambre. 

La concentration du réactif est calculée avec la loi de boyle-mariotte:  

[Réactif] (en ppm) = (Pballon*Vballon) / (Psac*Vsac) 

Avec : 

Pballon :    Pression du ballon mesurée par les capteurs de pression (en Torr). 

Vballon :   Volume du ballon égal à 579 mL (~ 0.579L). 

Psac    :   Pression du sac égale à la pression atmosphérique (~ 760 Torr). 

Vsac     :    Volume total d‟air introduit dans le sac (en L). 

 

 

 

Figure II.15  Dispositif d‟introduction des réactifs dans la chambre de simulation  

atmosphérique (200L) d‟Orléans. 
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Les analyses sont effectuées par chromatographie en phase gazeuse (CPG/FID) avec 

détection par ionisation par flamme (GC-FID, Varian Star 3600Cx). Le détecteur FID est 

alimenté en dihydrogène et en air purifié produit par le générateur d‟air (Packard 2500). La 

ligne de prélèvement est un tube de téflon connecté au sac par une vanne pneumatique liée au 

CPG/FID. Cette vanne permet d‟introduire les produits dans la colonne capillaire. Cette 

colonne est de type DB1, JW, 30 m / 0,32 mm / 5 μm et permet de séparer les différents 

composés contenus dans l‟échantillon d‟air prélevé dans la chambre de simulation 

atmosphérique. 

Les radicaux OH
.
 sont produits dans le milieu réactionnel par  la photolyse du peroxyde 

d‟hydrogène, H2O2 :  

H2O2 + hυ → 2OH
.
                  à         λ = 254 nm 

L‟injection du peroxyde d‟hydrogène se fait à l‟aide d‟une seringue de volume 200 μl à 

travers un septum situé sur la ligne d‟introduction. Il suffit ensuite d‟allumer  les lampes à 254 

nm pour produire les radicaux OH. 

III.2.1.c. La Chambre de Simulation Atmosphérique de GSMA de Reims (64 L) 

C'est un réacteur à triple parois, réalisé en pyrex de forme cylindrique. L‟enceinte 

centrale du réacteur est une cellule double paroi à réflexions multiples de 20 cm de diamètre 

et de 2m longueur. Son volume total est de 64 L avec un rapport surface/volume de l‟ordre 21 

m
-1

. Les réflexions multiples sont contrôlées par un jeu de miroirs dont le rayon de courbure 

est de 2 m. Ils sont conçus pour travailler dans le domaine spectral Infra Rouge, et protégés 

par une couche d‟or. Leur pouvoir réflecteur est supérieur à 90% dans le moyen IR. Cela nous 

permet de travailler avec des trajets optiques allant jusqu'à 84 m. La double paroi permet de 

réguler la température du milieu réactionnel  entre -60°C à 100°C à l'aide de la circulation 

d'un fluide entre la première et la deuxième paroi. Cette cellule est placée dans une enceinte 

en pyrex dans laquelle on fait le vide, pour éviter les phénomènes de condensation sur les 

fenêtres optiques et les parois. L‟ensemble de la chambre de simulation est contenu dans un 

caisson en bois recouvert intérieurement d‟aluminium. Les extrémités du réacteur sont 

fermées par deux flasques en inox qui supportent: 

- Les différentes lignes d‟introduction des composés dans le milieu réactionnel. 
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- Les supports des miroirs et les vis micrométriques permettant les réglages de trajet 

optique dans la cellule. 

- Deux fenêtres optiques type ZnSe dont les caractéristiques physiques et optiques 

permettant l‟acquisition de spectres dans la région comprise entre (750-4000 cm 
- 1

). 

L‟évolution de la concentration des réactifs est suivie par une spectrométrie IRTF (Infrarouge à 

Transformée de Fourier). Le spectromètre utilisé de marque Equinox 55 (Bruker, 

Wissembourg, France) permet une mesure in situ des concentrations des espèces en phase 

gazeuse. Ce spectromètre permet d‟acquérir des spectres entre 600 et 4000 cm
-1

 à une 

résolution maximale de 0.5 cm
-1

. La source IR est constituée d‟un filament  de carbure de 

silicium SiC. Ce filament est chauffé à des températures de l‟ordre de 1500 °C afin qu‟il 

rayonne dans un domaine spectral entre 10000 et 250 cm
-1

 avec une émission maximale à 

5300 cm
-1

. Son intensité est ajustée par l‟utilisation d‟un diaphragme dont l‟ouverture permet 

de modifier l‟intensité de la lumière entrant dans l‟interféromètre.   

L‟interféromètre est de type Michelson composé d‟une lame séparatrice semi-transparente qui 

divise le faisceau issu de la source en  deux faisceaux de même énergie, l‟un réfléchi vers un 

miroir fixe, l‟autre transmis vers un miroir mobile. Les deux faisceaux retours issus des deux 

miroirs interfèrent sur la séparatrice (mélangeuse) générant des interférences constructives ou 

destructives. L'ensemble de ces interférences produit un interférogramme. Ce dernier qui 

représente l‟intensité globale du faisceau en fonction de la différence de marche optique 

contient les informations sur le spectre de la lumière transmise. Le spectre est calculé à partir 

de l‟interférogramme grâce à l‟algorithme de transformation de Fourier rapide (FFT). 

L‟appareil est muni de deux détecteurs :  

(i) Un détecteur DTGS (Deuterated Tri-glycine Sulfate) qui est un détecteur de 

pyroélectrique qui génère un courant proportionnel au différentiel de température 

entre ses 2 faces. 

(ii)  Un détecteur MCT (Mercure Cadmium Tellure) qui est constitué d‟un monocristal 

en alliage de mercure-cadmium-tellure déposé sur un support inerte. Il délivre un 

signal photoélectrique généré par la différence de potentiel due à l‟absorption de 

photons. Ce détecteur nécessite un refroidissement à l‟azote liquide. 

L‟acquisition des spectres et le traitement se fait avec le logiciel OPUS (OPUS, BRUKER).  



Chapitre II        Protocoles Expérimentaux & Méthodes Analytiques 

 

 

99 

L‟introduction des réactifs est contrôlée par un capteur de pression (1-1000 torrs, MKS 

Baratron). La température est régulée par une circulation de fluide entre les deux parois de la 

cellule. La circulation du fluide est commandée par un thermostat Julabo FPW 90 qui nous 

permet d‟atteindre des basses ou des hautes températures (éthanol, eau). La mesure de la 

température du milieu réactionnel est réalisée au moyen de deux sondes, platine (Pt 100-DIN 

43760), placées aux extrémités du réacteur. Un système de pompage composé d‟une pompe à 

palette permet d‟assurer un vide de 1.2 x10
-3

 torr. Le système de photolyse est composé de 24 

lampes fluorescentes (Philips, TL 40W/05) de longueur 120 cm et qui sont réparties 

régulièrement autour du réacteur afin de produire une irradiation homogène du milieu 

réactionnel. Ces lampes émettent entre 300 et 460 nm (maximum vers 365nm). Chaque lampe 

est commandée individuellement par un interrupteur ce qui permet de fixer la quantité de 

lumière nécessaire. 

 

 

 

Figure II.16  La Chambre de Simulation Atmosphérique de GSMA de Reims 



Chapitre II        Protocoles Expérimentaux & Méthodes Analytiques 

 

 

100 

 

Figure II.17  La chambre de simulation atmosphérique, schéma général (GSMA, Reims). 

 

Nous avons choisi la photolyse de l‟acide nitreux comme système chimique pour produire les 

radicaux OH. Il s‟agit de la réaction suivante :  

 

HONO + hν → OH + NO                         (310 nm < λ < 390 nm) 

 

HONO est synthétisé par ajout d‟une solution de NaNO2 (0,1 M) à une solution diluée de 

H2SO4 (15 %) dans un ballon à une température de 0°C et est ensuite entraîné par un débit 

d‟air vers la CSA (Figure II.17). 

 

NaNO2 (aqueux) + H2SO4 (aqueux) → 2 Na
+
 + SO4 

2-
 + 2 HONO 
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Figure II.18  Schéma de génération de HONO. 

 

III.3. Etude Cinétique en Phase Hétérogène du Bupirimate  

III.3.1. Dispositif expérimental 

Le réacteur utilisé pour les études en phase hétérogène est constitué d‟une cellule en 

pyrex de 1 m de long et de 5 cm de diamètre. Il est équipé de fenêtres de quartz aux deux 

extrémités permettant le passage d‟un faisceau lumineux d‟analyse issu d‟une lampe à 

deutérium. Un ensemble de lentilles permet de focaliser ce faisceau lumineux pour analyse à 

l‟entrée d‟un spectrophotomètre UV type HR 2505muni d‟un PM (Figure II.19).  

Le réacteur est muni d‟un capteur de pression et comprend un certain nombre de piquages 

permettant l‟arrivée et l‟évacuation du gaz vecteur et des photo-oxydants. Le nettoyage de la 

cellule se fait par une pompe liée à un piège à azote liquide pour retenir les gaz toxiques. 

A l‟intérieur du réacteur on introduit une dizaine de nacelles de quartz de dimension 6x3x1 

(Lxlxh) cm
3
. Le fond de chaque nacelle est recouvert d‟un film fin de pesticide à étudier, 

invisible à l‟œil. Ce dépôt de film est réalisé par évaporation d‟un mL d‟une solution de 1 

ppm de pesticide dissous dans du dichlorométhane. Ces nacelles sont exposées soit à la 

lumière, soit à une atmosphère oxydante contenant de l‟ozone. 

 

 

H2SO4  

15% 

Bain de glace 
NaNO2   0,1M 

Flux d’air 

purifié 

N2 

HONO + air 

CSA (64L) 

hν 
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Figure II.19   Schéma du réacteur 

III.3.2. Test de photolyse 

 Les tests de photolyse sont réalisés à température et à pression atmosphérique dans des 

conditions dynamiques. Le réacteur est placé dans une enceinte cylindrique munie de 10 

lampes UV émettant des longueurs d‟onde centrées à 365 nm. Elles sont réparties 

régulièrement sur la périphérie du réacteur. Les nacelles contenant le dépôt de pesticide sont 

insérées dans le réacteur et soumises au rayonnement lumineux. Les nacelles sont prélevées à 

intervalles de temps croissants. Le dépôt est extrait et analysé par GC-MS. 

III.3.3. Oxydation par l’ozone 

L‟ozone est introduit dans le réacteur à partir d‟un courant d‟oxygène dans un 

ozonolyseur à haute tension. La concentration d‟Ozone est contrôlée par spectroscopie UV à 

longueur d‟onde de 254 nm et sa concentration est calculée selon la loi de Beer Lambert 

connaissant  = 1.128 x 10
-17

 cm
2
molecule

-1
. Les expériences sont réalisées dans le noir pour 

éviter tout risque de photolyse. Un courant d‟azote auxiliaire aide au réglage de la pression 

entre100 et 450 Torr. L‟ozone en excès est détruit par catalyse sur un fil d‟argent chauffé à 

70°C environ. Les nacelles sont prélevées à intervalles de temps croissants. Le dépôt est 

extrait et analysé par GC-MS.  

Fenêtre en quatz 

Capteur 

pression 

Fenêtre en quatz Cellules d‟analyse 

Spectroscopie UV 

Lampe deutérium 

Lentilles de focalisation 
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III.3.4. Extraction et dosage du bupirimate résiduel 

             L‟extraction du pesticide à partir des nacelles est réalisée par 5 volumes de 1 mL de 

dichlorométhane puis complétée dans une fiole jugée à 10 mL. La même procédure 

d‟extraction est réalisée pour un blanc, c'est-à-dire un échantillon de pesticide non exposé aux 

oxydants. 

Les analyses du bupirimate sont réalisées par chromatographie en phase gazeuse couplée à un 

spectromètre de masse Thermofisher Trace Ultra – DSQII. La colonne utilisée est de type 

DB5 30 m x 0.25 mm x 0.25 m Agilent. Les injections de 2.4 µL sont réalisées en mode 

splitless à 280°C pendant 1 min. Le gaz vecteur, de l‟Hélium alpha gaz 2 fourni par Air 

liquide, circule à débit constant de 1 mL/min dans la colonne.  

La température est maintenue à 50°C pendant 2 min puis augmente jusqu‟à 300°C à raison de 

50°C .min
-1

. La température finale est maintenue 2 minutes. La ligne de transfert est portée à 

280°C. Le détecteur de masse fonctionne en impact électronique. La source est portée à 

280°C. Les analyses sont réalisées en mode SIM sur les masses (208.0 ± 0.3), (316.0 ± 0.3) 

pendant un temps de 100 ms chacune. Le gain du détecteur est fixé à 1880 V. Dans ces 

conditions, le bupirimate sort à 8.25 min.  

La courbe d‟étalonnage obtenue dans les  conditions d‟analyse est linéaire (Figure II.20).  
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Figure II.20 : Courbe d‟étalonnage du bupirimate 
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I.  Programme de surveillance des résidus des pesticides sur tomate durant 

la campagne 2009-2010. Etude cinétique de la dégradation de bupirimate. 
L‟utilisation des pesticides est de plus en plus intégrée dans la conduite des cultures au 

Maroc. Ceci a contribué positivement à limiter les pertes dues aux ravageurs et à 

l‟amélioration des rendements de la production. Cependant, la présence de ces substances à 

posteriori peut porter préjudice à la qualité des produits consommés. 

Au Maroc, la région de Souss Massa est une région agricole très importante, en 

particulier pour les cultures consommatrices de pesticides (maraîchage). La manipulation des 

pesticides est très délicate car elle doit éviter les dépassements des taux tolérés des résidus. En 

effet, la prise de conscience autour de l‟utilisation des pesticides oblige les décideurs et les 

utilisateurs à doubler les efforts pour se conformer aux normes en vigueur en matière de 

résidus. 

Dans cette partie nous allons mener une campagne d‟analyse des résidus de pesticides 

dans la culture de tomate cultivé en sous serre dans la région de Souss Massa durant 2009-

2010. Nous évoquerons également  la persistance de bupirimate dans les fruits de tomates 

d‟une exploitation agricole de la région. 

I.1. Résultats et discussions 

I.1.1. Validation de la méthode analytique 

Le tableau III-1 donne les paramètres de performance de la méthode analytique 

utilisée à savoir la zone de linéarité, la précision et la sensibilité.  Les courbes d'étalonnage 

ont été effectuées avec des mélanges de tous les pesticides étudiés à des concentrations 

variant entre 10 et 200 ng ml
-1

. Chaque solution a été injectée cinq fois.  

On remarque clairement que les produits testés présentent une bonne linéarité dans la 

gamme de concentration étudiée avec des coefficients de corrélation hautement significatifs 

(R
2
  0,999). 
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Tableau III-1 : Paramètres de performance de la méthode analytique utilisée. 

 

 

 a : pente   R : coefficient de régression  LD : limite de détection   LQ : limite de 

quantification   SDR : standard de déviation relative.  R : taux de recouvrement. 

 

 La limite théorique de détection est définie comme étant la concentration de l'analyte qui 

donne un signal équivalent a celui de vide plus trois fois son écart-type (Miller et al., 2004).  

 

Dans ce travail, la limite de détection (LD) a été prise à la quantité d'analyte qui a 

donné un signal qui se distingue clairement de bruit de fond de l'instrument. La LD ainsi 

calculé pour la méthode utilisée varie entre 0,197-1.005 ng ml
-1

. La précision de la méthode 

exprimée en écart-type relatif, pour la détermination de 100 ng ml
-1

 de chaque pesticide 

étudié, a été retrouvée dans une fourchette de 2,2 et de 5,2% (n = 5). 

Analyte 

Zone de 

linéarité 

(ng mL
-1

) 

Equation 

Y = (a±sa) X + (b±sb) 
R

2
 

LD 

(ng mL
-1

) 

LQ 

(ng mL
-1

) 

R 

(%) 

SDR 

(%) 

(n=5) 

L. Cyhalothrine 10-100 (30.321±0.230)X–(80.580±1.240) 0.999 0.197 0.656 91 5.2 

Deltamethrine 25-200 (28.391±0.232)X+(70.324±1.387) 0.999 0.390 1.299 99 5.1 

Bifenthrine 10-100 (19.274±0.257)X+(1.965±1.395) 0.999 0.575 1.915 93 4.9 

Cypermethrine 25-200 (25.378±0.204)X-(50.372±1.058) 0.999 0.404 1.348 98 2.5 

Endosulfan 10-100 (52,130±0,035)X+(70,320±5,412) 0.999 0.464 1.546 90 4.2 

Bupirimate 10-200 (4260,4±0,045)X+(3,3001±4,412) 0.999 0.385 1.815 96 2.9 

Chlorothalonil 10-100 (53,123±1.310)X+(52,370±2,310) 0.999 0.850 1,550 99 2.2 

Iprodione 30-200 (31.170±0.820)X+(37.873±0.153) 0.999 1.005 1,650 86 4,5 

Tau-fluvalinate 25-200 (31,206±0.210)X+(62.321±2.088) 0.999 0.950 1,950 87 3.5 

Tetradifon 25-200 (25.142±0.053)X+(43.220±0.162) 0.999 0.688 5,540 96 4.2 

Procymidone 10-200 (27,462±2,123)X+(21.108±1.056) 0.999 0.798 1,225 99 4.0 
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Les taux de recouvrement qui ont été obtenus varient entre 86% et 99%. Ils sont très 

satisfaisants et en bon accord avec les résultats rapportés pour la majorité de ces produits dans 

des travaux antérieurs (Pico et al., 1995 ; Havrard, N°1000 du 1/11/99). 

I.1.2. Programme de surveillance des résidus de pesticides sur tomate durant la campagne 

2009-2010. 

La figure III.1 présente la fréquence de type de pesticides détectés sur tomate durant 

la campagne 2009-2010. 194 échantillons de tomate ont été prélevés de 75 stations de 

conditionnement des primeurs selon le protocole préconisé par la Direction Générale de la 

Concurrence de la Consommation et des Répressions des Fraudes de la France (D. G. C. C. R. 

F)  pour le contrôle des résidus des pesticides. Elle consiste à prélever aléatoirement 30 pièces 

en différents points de 10 caisses (Pico et al., 1995 ; Havrard, N°1000 du 1/11/99). 

Les résultats des analyses des résidus de pesticides dans les fruits de la tomate prélevés 

durant la période du 01/10/2009 au 15/07/2010 montrent  que sur les 194 échantillons 

analysés, il y a présence de bupirimate (10%), endosulfan (7%), bifenthrine (4%),  L. 

cyhalothrine (3%), iprodione (3%), procymidone (3%), deltamethrine (2%), tetradifon (2%), 

cypermethrine (1%), chlorothalonil (1%), tau-fluvalinate (1%) et  inférieur à la limite de 

détection (63%) (Figure III.1). 

La concentration des différents résidus de pesticides dans les tomates varie entre 0,045 

à 2,651 ppm pour le bupirimate, 0,005 à 0,125 ppm pour l‟endosulfan, 0,023 à 0,235 ppm pour le 

bifenthrine, 0,023 à 0,096 ppm pour le lamda cyhalothrine, 0,05 à 0,273 ppm de l‟iprodione, 

0,007 à 0,012 ppm de procymidone, 0,20 à 0,25 ppm de deltamethrine, 0,005 à 0.007 ppm de 

tetradifon, 0,052 à 0,352 ppm de cypermethrine, 0,100 à 0,926 ppm de chlorothalonil et 0,007 à 

0,085 ppm de tau-fluvalinate Tableau III-2. 

En comparant nos résultats  aux LMR fixées par l‟U.E (Tableau III.2), nous 

constatons qu‟il y a deux dépassements qui sont enregistrées par le bupirimate et deux non 

conformités pour l‟endosulfan (EU Official Bulletin, 2005).   

La campagne d‟analyse des résidus de pesticides sur les fruits de tomate dans la même 

région réalisé par Id El Mouden et al, (2009)  durant les années 2007-2008 a montré que les 

non conformités sont observées pour la cypermethrine, le dicofol, le difenoconazole et le 

fenzaquin et les fréquences de détection élevées sont de l‟endosulfan (32%), du dicofol (25%) 

et du difénoconazole (22%). Contrairement à ce qu‟on a trouvé  durant la campagne 2009-

2010. 
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Figure III.1: Fréquence de substances actives détectés sur tomate durant la campagne 

2009-2010 

Tableau III-2: Limites Maximales des résidus des pesticides dans les fruits de tomates et fourchette 

de détection. 

Matières Actives LMR UE (mg/kg) Fourchette de détection en (mg/kg) 

L. cyhalothrine 0,10 0,023 à 0,096 

Deltamethrine 0,30 0,20 à 0,250 

Bifenthrine 0.20 0,023 à 0,235 

Cypermethrine 0,50 0,052 à 0,352 

Endosulfan 0,05 0,005 à 0,125 

Chlorothalonil 2,00 0,100 à 0,926 

Iprodione 5,00 0,05 à 0,273 

Procymidone 0,02 0,007 à 0,012 

Tau-fluvalinate 0,10 0,007 à 0,085 

Bupirimate 2,00 0,045 à 2,651 

Tetradifon 0,01 0,005 à 0.007  
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Vu le taux de détection de bupirimate assez élevé de l‟ordre de 10% par rapport aux 

taux des autres substances actives, il nous apparaît intéressant d‟étudier la faisabilité d‟un 

procédé électrochimique pour son épuration afin de respecter la norme ISO 14001. 

 

II.  Etude de la dépollution des reliquats de pulvérisation agricole cas  

chargé de bupirimate par voie électrochimique. 

          Le procédé électrochimique de dépollution des reliquats de pulvérisation agricole a été 

appliquée pour le chloropyrifos par Samet et al (Samet et al., 2010), pour le parathionet le 

malathion par Muff et al (Muff et al., 2009) et le méthidation par Hachami et al (Hachami et 

al., 2008, 2010). 

          Les objectifs principaux de cette partie est l‟optimisation d‟un procédé électrochimique 

pour épurer un rejet agricole chargé en bupirimate en utilisant les électrodes SnO2 et DDB.       

Les paramètres expérimentaux à étudier sont la concentration de NaCl, l‟intensité de courant, 

la température, pH et la concentration de bupirimate. 

II.1. Effet de la concentration de NaCl 

Parmi les électrolytes support, les plus communément employés dans les études de 

dégradation des composés organiques sont les acides tels que l‟acide sulfurique et 

perchlorique (Gandini et al., 2000;  Michaud et al., 20003) ou phosphorique (Cañizares et 

al., 2003). Le chlorure de sodium est aussi employé dans des travaux en raison de faible 

pouvoir polarisant et complexant de l‟ion hypochlorite (Bonfatti et al, 2000 ; Rajkumar et  

Palanive, 2003 ; Hachami et al., 2008). L'ajout de la solution de NaCl est nécessaire pour 

faciliter le passage du courant en augmentant la conductivité de la solution.  

II.1.1. Cas de l’électrolyse avec une anode en diamant dopée au bore. 

       Le bupirimate a été électrolysé en milieu acide à pH 6,2 avec une anode de diamant 

dopée au bore (DDB), en présence d‟électrolyte support NaCl de concentration allant de 2% à 

4%, pour un volume de solution de 75 mL. La Figure III.2 représente l‟évolution de  la DCO 

en fonction de temps d'électrolyse du bupirimate à 230mg/L sous la variation de la 

concentration de NaCl avec le courant imposé  de60 mA à 25 °C. 

 



Chapitre III   Procédé électrochimique d’épuration d’un rejet agricole 

 112 

0

10

20

30

40

50

60

70

80

90

100

0 15 30 45 60 75 90 105 120

Temps(min)

%
 D

C
O

2%  (NaCl)

3%  (NaCl)

4%  (NaCl)

 

Figure III.2: Effet des ions chlorures sur l‟évolution de pourcentage de la DCO en fonction 

du temps d'électrolyse du bupirimate à 230mg/L avec I (mA) = 60  et T (°C) = 25. 

 

On observe qu‟en présence des électrolytes support de NaCl 2% et 3% la réduction atteint 

74% et 54% respectivement, alors que le %DCO est de 43% à  4% de NaCl. Le mécanisme 

électrochimique de la minéralisation de bupirimate par le DDB est comme suit :  

Cl
- 
+ 2 OH

- 
→OCl

-
+2e

-
+H2O                                                                                             (III -1) 

6 OCl
- 
+ 3 H2O → 2ClO3

-
 + 4Cl

-
 + 6H

+
 + 

3
/2 O2 + 6e

-
                                                       (III- 2) 

4 OH
-
 → 2 H2O + O2 + 4e

-
                                                                                                  (III-3) 

2 H2O + 2e
-
→ H2 + 2 OH

-
                                                                                                  (III- 4) 

Les réactions électrochimiques (III -1),  (III -2) et (III -3) sont produites à l‟anode, alors que la  

réaction (III -4) est faite à la cathode. La présence d'une faible concentration en ion chlorure 

inhibe la décharge de la solution en oxygène et favorise l‟oxydation de bupirimate par des 

radicaux hydroxyles ou chlorure. Ces radicaux sont des oxydants très puissants ; ce qui 

explique qu‟à 2% de NaCl le taux de DCO augmente avec la concentration en NaCl. 

(Bonfatti et al, 2000, Hachami et al., 2008, Malpass et al., 2006). 

            En présence de NaCl, le taux d‟abattement de DCO est proportionnelle à la 

concentration des composés organiques (polluants) et à la concentration de chlore / 
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hypochlorite. Par conséquent, la cinétique de traitement électrochimique en terme de la DCO 

implique que l‟application d'un courant électrique sur la solution à la puissance de convertir le 

chlorure au hypochlorite. Pendant l‟électrolyse, on suppose que la concentration de chlore/ 

hypochlorite est constante.  

Le tracé de ln (DCO0/DCOt) en fonction du temps suit le model de pseudo-premier ordre 

(figure III.3) : 

                                 - d[DCO]/dt   =  k[DCO][Cl2]                                                 (III-5)           

                            - d[DCO]/dt   = K[DCO]                                                        (III-6) 

                             Ln([DCO]t/[DCO]0 = - Kt                                                      (III-7) 
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Figure III.3: Cinétique de pesudo-premier ordre pour l'oxydation de bupirimate 230 mg/l à 
60 mA, 25 °C et 2% NaCl. 

 

Ce résultat est en bon accord avec ceux trouvé par Rajkumar et Samet (Rajkumar et 

Palanivelu, 2003; Samet et al., 2010 ).  

La Figure III.4  représente l‟effet de la concentration de NaCl de la variation de pH en 

fonction du temps d'électrolyse de bupirimate  230 mg/l avec le courant imposé 60 mA et à 25 

°C. 

On constate qu‟au début de l‟électrolyse, le pH de la dégradation de bupirimate sur l‟électrode 

DDB évolue vers des valeurs plus alcalines. Cette augmentation est due à la formation des 
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radicaux OH
.
 par oxydation directe de H2O. Pour les périodes d‟électrolyse supérieures à 10 

minutes, le pH décroît pour se stabiliser à une valeur de 8,2 au bout de deux heures 

d‟électrolyse.  
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Figure III.4 : Effet de la concentration de NaCl de la variation de pH en fonction du temps 

d'électrolyse de bupirimate  230mg/l avec le courant imposé 60 mA et à 25 °C. 

 

II.1.2. Cas de l’électrolyse avec une anode de dioxyde de l’étain 

La Figure III.5 représente la cinétique de dégradation exprimée en DCO en fonction de temps 

d'électrolyse du bupirimate à 230 mg/L sous l‟effet des ions chlorures. 
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Figure III.5:  Effet des ions chlorures sur l‟évolution de pourcentage de la DCO en fonction 

du temps d'électrolyse du bupirimate à 230 mg/L avec I (mA) = 60 et T (°C) = 25. 

 

            Nous remarquons que les abattements en DCO atteignent 60%, 45% et 24% pour 2%, 

3% et 4%, respectivement. Le tracé de ln (DCO0/DCOt) en fonction de temps d‟électrolyse est 

représenté par la figure III.6. L'allure de la courbe montre que la destruction de bupirimate par 

les radicaux hydroxyles générés électrochimiquement suit une cinétique de premier ordre. 

Cette dégradation est liée au taux de formation de l‟espèce oxydante sur la surface d'électrode 

qui inversement proportionnelle à la concentration de chlorure de sodium au sein de la 

solution de bupirimate. Les constantes cinétiques de premier ordre (k) de bupirimate varie 

approximativement de 85,10
-4

 min
-1

 pour 2% NaCl à 35,10
-4

min
-1

 pour 4%NaCl. (Figure 

III.6). 
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Figure III.6 : Cinétique de premier ordre de l'oxydation de bupirimate 230 mg/L à 
60 mA, 25 °C et 2% NaCl. 

 

Les profils de pH de l‟électrolyse de bupirimate par le dioxyde de l‟étain est très similaire à 

celui de l‟électrolyse de ce pesticide avec l‟électrode DDB. La valeur optimale de la 

concentration de l‟électrolyte support pour une bonne dégradation de bupirimate est 2% en 

NaCl. 

II.2. Effet de l'intensité de courant 

       L'augmentation de l'intensité du courant d'électrolyse permet d'accroître le pouvoir de 

dégradation des composés organiques (Rajkumar et al., 2003). Cela s'explique par une 

production plus importante en radicaux HO
•
ads  adsorbés à la surface de l‟anode par oxydation 

de l'eau dans un milieu acide ou neutre. L‟intensité du courant appliquée est un facteur 

important affectant la cinétique d'électrolyse et les coûts économiques du processus 

(Hachami et al, 2008 ; Edelahi et al, 2004 ; Chaâbane Elaoud et al., 2011). 

 



Chapitre III   Procédé électrochimique d’épuration d’un rejet agricole 

 117 

II.2.1. Cas de l’électrolyse avec une anode en diamant dopée au bore 

La figure III.7 représente l‟effet de courant imposé sur l‟évolution de pourcentage de la DCO 

en fonction du temps d'électrolyse du bupirimate à 230 mg/L avec 2% de NaCl à température  

25 °C. 
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Figure III.7:  Effet de courant imposé sur l‟évolution de pourcentage de la DCO en fonction 

du temps d'électrolyse du bupirimate à 230 mg/L avec 2% de NaCl et T (°C) = 25. 

 

Nous observons que la meilleure dégradation du bupirimate  avec l‟électrode de diamant 

dopée au bore est obtenue pour une densité de  courant de 60 mA/cm
2
. 

La cinétique de dégradation électrochimique de bupirimate à une concentration de  

230 mg/L à différent courant imposé sous l‟effet de 2% NaCl pris à une température de 25 °C, 

pH=6,2 est représentée par la Figure III.8.  
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Figure III.8: Cinétique de dégradation électrochimique de bupirimate à 230 mg/L à différent 

courant sous 2% NaCl, T = 25 °C, pH=6,2. 

 

On observe que la cinétique de dégradation de bupirimate s‟accélère par augmentation de 

l‟intensité du courant appliqué. Cette dégradation est régie par une équation de premier ordre 

(figure III.8). La charge nécessaire pour la dégradation augmente avec le courant 

d‟électrolyse. En effet, la conversion de 74% de bupirimate nécessite 432 C à 60 mA. Les 

constantes cinétiques de premier ordre de ce produit croît de 35,10
-4

 min
-1 

pour une densité de 

courant de 20 mA/cm
2
 à 109,10

-4
 min

-1 
pour 60 mA/cm

2
. 

 

II.2.2.  Cas de l’électrolyse avec une anode de dioxyde de l’étain 

           L‟électrolyse de bupirimate est réalisée avec une anode de dioxyde de l‟étain, dans les 

mêmes conditions expérimentales que celle de l‟électrode de DDB. L‟influence de la densité 

de courant sur la dégradation de ce pesticide  avec l‟électrode de SnO2 est représentée par les 

figures (III.9). La figure III.10 représente la cinétique de dégradation électrochimique de 

bupirimate à 230 mg/L à différent courant sous 2% NaCl, T = 25 °C, pH=6,2. 
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Figure III.9:  Effet de courant imposé sur l‟évolution de pourcentage de la DCO en fonction 

du temps d'électrolyse du bupirimate à 230 mg/L avec 2% de NaCl, T (°C) = 25. 
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FigureIII.10: Cinétique de dégradation électrochimique de bupirimate à 230 mg/L à différent 

courant sous 2% NaCl, T = 25 °C, pH=6,2. 
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Nous constatons que les constantes cinétiques de premier ordre étaient de 2,8.10
-3

, 7,5.10
-3

 et 

8,10
-3 

min
-1 

après 2 heures d‟électrolyse, respectivement pour 20 mA/cm
2
, 40 mA/cm

2
 et 60 

mA/cm
2 

(Figure III.10). Les résultats obtenus sont en bon accord avec plusieurs travaux de 

recherches effectués sur l‟électrooxydation de certaine pesticides sous l‟effet de la densité de 

courant imposés (Ciríaco et al.,  2009 ; Hachami et al.,  2008 ; 2010;  Vlyssideset al.,  2005, 

Wei et al.,  2011). 

II.3. Effet de la température 

La température joue un rôle important sur la cinétique de  dégradation des pesticides. 

A cette effet, nous avons étudié l‟influence de ce paramètre  sur l‟efficacité de l‟épuration de 

bupirimate. La température affecte les performances du procédé électrochimique notamment 

la réaction entre les oxydants, tels que les radicaux (OH
.
 et Cl

.
) et le pesticide (Bonfatti et al., 

2000 ; Bejankiwar et al., 2005 ; Hachami et al., 2008). 

II.3.1. Cas de l’électrolyse avec une anode en diamant dopée au bore. 

L‟électrolyse de bupirimate à 230 mg/L avec le diamant dopée au bore en utilisant un 

électrolyte support NaCl 2% sous l‟effet d‟un courant imposé à 60 mA à différentes 

températures allant de 25 à 65°C a été représenté par la Figure III.11. 
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Figure III.11 : Evolution du taux d‟abattement de la DCO au cours de l'électrolyse de 

bupirimate 230mg/l à différentes températures. Electrolyte : 2%de NaCl, courant imposé :  

60 mA. 
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Nous remarquons que l'augmentation de la température de 25 à 65°C engendre un 

décroissement de l'efficacité de la minéralisation de ce pesticide. Ce résultat est en accord 

avec les travaux de Bonfatti et al., (2000). 

La figure III.12 illustre l‟effet de la température sur la cinétique de dégradation du bupirimate 

avec une anode de diamant dopée au bore.  
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Figure III.12: Cinétique de dégradation électrochimique de bupirimate  230 mg/l à  60mA , 

NaCl 2% à différentes températures. 

 

La cinétique de disparition de bupirimate par oxydation anodique avec la DDB suit une loi de 

premier ordre. Par ailleurs, les constantes cinétiques sont de l'ordre de 1,09.10
-2

; 5,6.10
-3 

; 

5.10
-3 

; 4,5.10
-3

 et 3,6.10
-3

 min
-1

 respectivement à température 25; 35; 45; 55 et 65°C. Ces 

résultats montrent que la disparition de bupirimate se fait nettement plus rapide en 

température ambiante. La vitesse de la réaction d'oxydation est beaucoup plus lente pour les 

températures élevées. 
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II.3.2. Cas de l’électrolyse avec une anode en dioxyde de l’étain 

         L‟étude de la dégradation de bupirimate à 230 mg/L par oxydation anodique avec une 

électrode de SnO2 sous l‟effet de la température en présence de 2% NaCl avec une intensité 

de 60 mA a été illustré dans la Figure III-13. 
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Figure III.13: Evolution du taux d‟abattement de la DCO au cours de l'électrolyse de 

bupirimate 230mg/l à différentes températures. Electrolyte : 2%de NaCl, courant imposé :  

60 mA. 

 

La Figure III.14 représente la cinétique de dégradation d'une solution aqueuse du bupirimate à 

230 mg/L avec l‟électrode de SnO2. 

On constate que si la température augmente de 25 à 65 ºC, le taux d‟abattement de la DCO 

diminue de 58% (25ºC) à 26% (65ºC). La cinétique de dégradation de bupirimate avec 

l‟anode SnO2 est régie par un modèle de premier ordre. les constantes cinétiques sont de 

l'ordre de 0,8.10
-2

; 4,6.10
-3 

; 3,4.10
-3 

; 2,6.10
-3

 et 2,5.10
-3

 min
-1

 respectivement pour les 

températures allant de 25 à 65°C.  
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Figure III.14 : Cinétique de premier ordre du bupirimate à différentes températures, Anode : 

SnO2 (1cm
2
), 60 mA, 2% NaCl, [Bupirimate]0 =230 mg/L, pH=6.2. 
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Figure III.15 : Comparaison de la variation des constantes cinétique de premier ordre du 

bupirimate à 230 mg/L en fonction de la température. 60 mA, 2% NaCl, pH=6,2. 
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La Figure III.15 représente la variation de la constante cinétique de premier ordre en fonction 

de la température pour le bupirimate 230 mg/L à 2% NaCl et un courant de 60 mA.  

On constate que l‟élévation de la température à 35°C engendre une nette diminution 

de la constante de vitesse (K) avec les deux électrodes, et par suite la vitesse de dégradation 

du pesticide. Selon Do et Yeh (1996), un accroissement de la température en présence de 

l‟oxygène dissous favorise l'auto-décomposition des espèces oxydantes en solution et réduit 

par conséquent l‟efficacité du courant imposé. Pour des températures supérieures, la constante 

des vitesses subit une décroissance moins accrue. Ce phénomène est probablement dû à la 

diminution rapide de la solubilité de l‟oxygène en solution (Bonfatti et al., 2000). Ces 

résultats nous indiquent que la température de 25 ºC est adéquate pour réaliser le traitement 

d´électrolyse. Ceci est en bon accord avec ceux trouvées par Hachami et al., (2008) lors de  

l‟électrooxidation de méthidation sous l‟effet de température avec  l‟électrode DDB. 

II.4. Effet de la concentration de bupirimate 

II.4.1. Cas de l’électrolyse avec une anode en diamant dopée au bore. 

L‟effet de la concentration de bupirimate a été traité par le procédé électrochimique sous 

courant constant de 60 mA à 25°C dans l‟électrolyte 2% de chlorure de sodium et à pH = 6.2 

avec une anode DDB (Figure III.16).  

Nous observons que l‟efficacité de minéralisation diminue lorsque la concentration de 

bupirimate augmente dans la solution a traitée. L‟augmentation de la concentration de 

bupirimate de 115 à 345 mg/L diminue le taux d‟abattement de la DCO de 99 à 52% pendant 

2 heures. L‟accroissement de la concentration de ce pesticide augmente le nombre de 

molécules de bupirimate dans la solution pour le même nombre de radicaux hydroxyles, ce 

qui conduit à la diminution du taux d‟abattement du DCO (Lucas et al., 2006 ; Modirshahla 

et al., 2007 ; Hachami et al., 2008 ; Ciríaco et al., 2009 ; Li et al., 2009). 
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Figure III.16 : Influence de la concentration de bupirimate sur la minéralisation à courant 

imposé (60 mA), Anode : DDB (1cm
2
) , Température : 25°C, Electrolyte : 2% NaCl. 
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Figure .17: Cinétique de premier ordre pour l'oxydation du bupirimate à différentes 

concentrations. Anode : DDB (1cm
2
), Courant imposé : 60 mA, température : 25°C, 

électrolyte : 2% NaCl. 
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La Figure III.17 rapporte la cinétique de dégradation de bupirimate en fonction du 

temps d‟électrolyse. 

Nous constatons que la dégradation de bupirimate pour toutes les concentrations 

étudiées suit une cinétique d‟ordre 1. L‟électrooxidation avec l‟anode de diamant dopée au 

bore est une méthode adaptée à la dégradation de bupirimate en large domaine de  

concentration en solution aqueuse.  

II.4.2. Cas de l’électrolyse avec une anode en SnO2 

L‟effet de la concentration de bupirimate sur la dégradation électrochimique avec 

l‟électrode de dioxyde de l‟étain est représenté sur la figure III.18. Le suivi de l‟évolution de 

la teneur du bupirimate par la mesure de la concentration est donné par la figure III.20.  
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Figure III.18 : Influence de la concentration de bupirimate sur la minéralisation à courant 

imposé : 60 mA, Anode : SnO2 (1cm
2
), température : 25°C, électrolyte : 2% NaCl. 
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Figure III.19 : Cinétique de premier ordre pour l'oxydation du bupirimate à différentes 

       Concentrations. Anode : SnO2 (1cm
2
), courant imposé : 60 mA, température : 25°C, 

électrolyte : 2% NaCl. 

 

Nous remarquons que l‟augmentation de la concentration de bupirimate, diminue le taux 

d‟abattement de la DCO de  71 à 37% au bout de 120 min. La dégradation de bupirimate suit 

une cinétique d‟ordre 1. Les constantes cinétiques obtenues sont de 1,01.10
-2 

; 0,75.10
-2

 et 

0,42.10
-2 

min
-1

, respectivement pour 115 mg/L, 230 mg/L et 345 mg/L de bupirimate.  On 

constate qu‟ils augmentent lorsque la concentration du pesticide diminue pour les deux 

électrodes utilisées. Cela confirme la tendance déjà observée avec la réduction de la demande 

chimique en oxygène (Qiang et al, 2003 ; Chou et al, 1999 ; Edelahi, 2004).  

 

II.5. Discussion 

La détermination de la cinétique de dégradation de bupirimate ainsi que l‟influence de 

certains paramètres physico-chimiques est une étape importante pour la conception et 

l‟optimisation du procédé électrochimique d‟épuration des rejets agricoles chargé en 

bupirimate. Dans notre étude nous avons étudié l‟effet des ions chlorures, de l‟intensité de 
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courant, de pH, de concentration de bupirimate ainsi la nature des matériaux d‟anodes et de la 

température. 

 Le suivi de l‟efficacité du procédé électrochimique a été faite par la détermination de 

la demande chimique en oxygène et l‟analyse par la Chromatographique en Phase Gazeuse à 

détecteur ECD (CPG/ECD). 

Pour la confirmation de nos résultats, nous avons pris les conditions optimum de 

minéralisation de bupirimate à savoir ( I( 60 mA), NaCl (2%),   [Bupirimate]0 =230 mg/L, T 

(25 °C) et pH=6.2) pour étudier la cinétique de dégradation par l‟analyse de la concentration 

avec la CPG(ECD). La figure III.20  représente la disparition de bupirimate à 230 mg/L par  

DDB et SnO2  avec une intensité de courant égale à 60 mA, 2% NaCl,  T = 25 °C et à pH=6.2 
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Figure III.20 : Disparition de bupirimate par les deux matériaux d‟anode. I : 60 mA, 2% 

NaCl,   [Bupirimate]0 =230 mg/L, T = 25 °C, pH=6.2. 

  

L‟évolution des concentrations de ce pesticide avec les deux électrodes, manifestent des 

comportements cinétiques similaires. En effet, au cours du traitement, il y a diminution 

exponentielle et rapide de la concentration de pesticides jusqu‟à leur disparition presque totale 

au bout de 120 min par l‟électrode de DDB, par contre avec l‟anode SnO2, on a une 

diminution lente de la concentration de bupirimate par rapport à celle observée avec l‟anode 

de DDB. 
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Pour décrire la cinétique de dégradation électrochimique des composés organiques et 

pesticides, nous nous sommes inspirés des résultats relatés dans la littérature (Zhou et al., 

2011 ; Johnson et al., 2000, Wei et al.,2011). Dans la plupart des cas, la cinétique de 

l‟électrodégradation de nombreuses molécules organiques, est décrite comme étant celle des 

réactions d‟ordre un avec une vitesse qui a pour équation : 

                                    
C

ap
K

dt

dC
V

                                  (III-17) 

Où 

 V   : Vitesse de dégradation électrochimique (mg/L h) 

 kap : Constante apparente de dégradation (h
-1

) 

 C   : Concentration en solution de pesticide (mg/L) 

 t     : Temps d‟électrolyse (h) 

L‟intégration de cette équation aboutit à l‟équation suivante :  

                            Kt
C

C
Ln )0(                                           (III-18) 

Le tracé de Ln ([Bupirimate]0/[Bupirimate]t) en fonction de temps d‟électrolyse est donné par 

la figure III.21 . Les paramètres cinétiques déduits de la figure III.20  sont représentés par le 

tableau (Tableau III-4). 
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Figure  III.21 : Cinétique de pseudo premier ordre pour l'oxydation du bupirimate à 

différentes Anodes : DDB (1cm
2
),  SnO2 (1cm

2
), courant imposé : 60 mA, température : 25°C, 

pH=6.2, électrolyte : 2% NaCl. 
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L'allure de la courbe cinétique montre que la destruction de pesticides par les radicaux 

hydroxyles générés électrochimiquement suit une cinétique de premier ordre. 

Tableau III-3 : Constantes de vitesse apparentes (kap) pour l‟oxydation du bupirimate 

déterminées par les anodes de DDB et SnO2. 

  Anodes                                             Kap (min
-1

)                                                   % Cdis 

BDD                                               288.10
-3

                                                            99 

    SnO2                                                80.10
-3

                                                             61 

 

La vitesse de dégradation de bupirimate par l‟électrooxydation est plus élevée par rapport aux 

autres pesticides de la même famille de bupirimate (Polcaro et al. 2005; Malpass et al., 

2006). Le rendement de dégradation de ce pesticide atteint 99% et 61% après 2h d‟électrolyse 

par l‟électrode de diamant dopée au bore et par SnO2 respectivement. 

L‟analyse par la spectrophotométrie UV nous a permis de suivre qualitativement l‟évolution 

chimique du bupirimate au cours du traitement électrochimique. Les bandes obtenues au cours 

de l‟électrolyse du bupirimate sont présentées sur la figure III-22. 
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Figure III.22 : Évolution des bandes d‟absorbance au cours de la dégradation du bupirimate     

à 230 mg/L en fonction du temps d‟électrolyse à courant imposé : 60 mA, T = 25 °C, pH=6.2, 

électrolyte : 2% NaCl. 
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Nous observons que l‟analyse du spectre UV, montre la présence de deux bandes d‟absorption 

à des longueurs d‟ondes 240 nm et 310 nm. Ces bandes correspondent respectivement aux 

groupements pyrimidine pour la solution mère du bupirimate. Après 90 min de traitement 

électrochimique, elles ont disparu pour les deux matériaux d‟anode, avec plus de l‟efficacité 

de la part de l‟anode de diamant dopé au bore ; ce qui indique que la dégradation du 

bupirimate par l‟electrooxydation est plus efficace avec les deux électrodes utilisées. 

Aussi nous avons constaté que lors de l‟électrolyse de bupirimate par le DDB, la solution 

reste incolore alors que pour celle de l‟anode SnO2 devient trouble, ce changement de 

coloration est due probablement à la production des composées solubles aromatiques en 

concentration importante qui vont subir une ouverture du cycle aromatique. Ces composés ne 

s‟accumulent pas dans les solutions lors de traitement avec le DDB (Sirés et al., 2006). La 

figure III.23 montre que le taux d‟abattement augmente régulièrement en fonction du temps 

d‟électrolyse jusqu‟à 90 min pour l‟anode de SnO2 et à 120 min pour l‟anode de DDB, au-de 

là l‟évolution du DCO devient faible à cause de la minéralisation très lente des produits de la 

réaction restants (Edelahi et al., 2004 ;  Sirés et al., 2007 ; Hachami et al., 2008). 

  

Figure III.23: Evolution de DCO en fonction de temps d'électrolyse du Bupirimate 230mg/L 

Avec 2% de NaCl. Courant imposé : 60 mA, température : 25 °C. 
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L‟efficacité de traitement avec l‟électrode DDB est supérieure à celle de SnO2. L‟électrode de 

SnO2 ne permet pas d‟atteindre après deux heures d‟électrolyse un abattement de DCO 

supérieur à 60% (Tableau III-4).  

Tableau III-4 : Comparaison des résultats obtenus pour les deux anodes. 

 

     La variation de l‟abattement de DCO en fonction de la charge lors de l‟électrolyse de 

bupirimate à 230 mg/L sous différent courant imposé  à  2% NaCl, T = 25 °C, pH=6,2 avec le 

DDB et le SnO2 est représenté par les Figure III.23et III.24.   

SnO2

0

10

20

30

40

50

60

70

80

0 0,25 0,5 0,75 1 1,25 1,5 1,75 2

 Charge   Ah/L

%
 D

C
O

60 mA/cm2

40 mA/cm2

20 mA/cm2

 

Figures III.24: Variation de l‟abattement de DCO en fonction de la charge lors de 

l‟électrolyse de bupirimate à 230 mg/L sous différent courant imposé  à  2% NaCl, T = 25 °C, 

pH=6,2. 
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Figures III.25: Variation de l‟abattement de DCO en fonction de la charge lors de 

l‟électrolyse de bupirimate à 230 mg/L sous différent courant imposé  à  2% NaCl, T = 25 °C, 

pH=6,2. 
. 

Les résultats des Figures III.24 et III.25 montrent que la disparition du bupirimate est plus 

rapide avec une électrode de DDB (48 Ah.L
-1

) qu‟avec une électrode de dioxyde de l‟étain 

(72 Ah.L
-1

) pour atteindre une dégradation de 50%.  

 La Figure III.26 présente les rendements instantanés en courant obtenus lors des électrolyses 

à 60 mA pour les deux électrodes (SnO2 et DDB).  
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Figure III.26 : Rendement en courant lors des électrolyses de bupirimate à 230 mg/L avec un 

courant imposé de 60 mA, 2% NaCl, T = 25°C, pH=6.2. 

 

A cette densité de courant, le changement de régime cinétique de la DCO n‟est pas observé 

pendant l‟électrolyse pour les deux types de matériau d‟électrode. Dans le cas de l‟électrode 

de DDB, la représentation du rendement faradique instantané pour une densité de courant de 

60 mA cm
-2

 est en bon accord avec la littérature (Weiss et al., 2007). Dans les premiers temps 

de l‟électrolyse, le rendement est supérieur à 1, ce qui indique que les électrodes de DDB et 

SnO2 ont une activité électrocatalytique. Le rendement instantané en courant diminue au cours 

de l‟électrolyse, ce qui est en accord avec le fait que la cinétique de disparition de la DCO soit 

contrôlée par la diffusion. La courbe représentative du rendement instantané en courant peut 

être interprétée en admettant l‟existence d‟un phénomène chimique associé à la réaction 

électrochimique; ce phénomène n‟a pas d‟effet mesurable que dans les premiers temps de 

l‟électrolyse. La réaction chimique intervient essentiellement en début de l‟électrolyse, elle 

entre en jeu pour la dégradation de bupirimate plutôt que de ses intermédiaires. Il est admis 

que la première étape d‟un processus d‟oxydation utilisant une anode de DDB à un potentiel 
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suffisamment élevé pour produire le dioxygène implique la production des radicaux 

hydroxyles (Pourbaix et al., 1974; Marseil et al., 2003 ; Hachami et al., 2008) :  

 

                                            H2O → HO
•
ads +  H

+  
+  e

-                                                                              
(III-10) 

      Pour obtenir un rendement supérieur à 1, il faut qu‟une autre espèce présente en solution 

ait la capacité d‟être activée par un électron et puisse transférer plus d‟un atome d‟oxygène à 

la molécule organique de façon à obtenir un rendement supérieur à 2. Les différents 

phénomènes pouvant être envisagés sont les suivants : 

- Recombinaison des radicaux pour donner de l‟eau oxygénée : 

Dans cette situation, l‟eau oxygénée peut effectivement transmettre deux atomes d‟oxygène 

mais comme elle naît de la recombinaison de deux radicaux, une molécule de peroxyde 

d‟hydrogène correspond alors à deux électrons (Equation III-11). 

                             2HO
•
 → H2O2                                                                                                                                 (III-11) 

-   Production d‟autres oxydants issus de l‟eau : 

Le processus peut être expliqué selon les équations suivantes: 

                                          2H2O → O2 +  4H
+  

+  4e
-                                                                                  

(III-12) 

                                          3H2O → O3 +  6H
+  

+  6e
-                                                                                  

(III-13) 

                                         2H2O → H2O2 +  2H
+  

+  2e
-                                                                             

(III-14)
 

-    Réaction des radicaux avec l‟électrolyte support : 

 Il est possible d‟observer l‟oxydation de l‟électrolyte support à l‟électrode, comme par 

exemple ce qu‟ils ont montré dans ces travaux Serrano (Serrano et al., 2002)  avec des 

solutions d‟acide sulfurique. Dans ce cas, les profils de rendement en courant pour ces deux 

électrodes  sont très proches après 2 heures de traitement, ce qui est en accord avec les 

observations des Figure III.25 et III.26. Le rendement obtenu avec l‟électrode de SnO2 est 

nettement inférieur à celui obtenu avec l‟électrode de DDB. Par exemple à 2h, le rendement 

vaut 74% avec le DDB alors qu‟il atteint tout juste 60%  avec le SnO2.  

 

II.6. Conclusion 

              Dans ce travail, nous avons étudié le procédé électrochimique d‟épuration d‟un rejet 

agricole chargé en bupirimate et l‟analyse de résidus de pesticide sur les fruits de tomate 

durant la campagne 2009/2010. Cette étude a été menée à l'aide des méthodes 

électrochimiques et chromatographiques. Les résultats obtenus peuvent être scindés en deux 

parties: 
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                 Dans la première partie de ce travail, nous avons réalisé une campagne 

d’analyse des résidus de pesticides sur les fruits de tomates. 

  

 Il ressort de cette étude les faits suivants: 

 

* Sur les 194 échantillons analysés, il y a présence de bupirimate (10%), endosulfan (7%), 

bifenthrine (4%),  L. cyhalothrine (3%), iprodione (3%), procymidone (3%), deltamethrine 

(2%), tetradifon (2%), cypermethrine (1%), chlorothalonil (1%), tau-fluvalinate (1%) et  

inférieur à la limite de détection (63%).  

 

* En comparant nos résultats  aux LMR fixées par l‟U.E, nous constatons qu‟il ya deux 

dépassements sont enregistrées par le bupirimate et deux non conformités pour l‟endosulfan.  

 

La deuxième partie de ce travail est consacrée à l’étude de faisabilité d’une 

méthode  électrochimique directe pour le traitement des eaux chargées en bupirimate 

afin de réduire les risques de pollution des exploitations agricoles par les effluents issus 

de rinçage du matériel agricole.  

 

Les résultats obtenus nous ont permis de faire les conclusions suivantes  

 * Le taux de minéralisation du bupirimate diminue avec l‟augmentation de la concentration 

des ions chlorures en solution avec les deux électrodes utilisées dans cette étude.  

* La cinétique de dégradation de bupirimate moyennant le DDB et le SnO2 suit un modèle  de 

pesudo premier ordre.  

*  Le courant d‟électrolyse a un effet notable sur la vitesse de dégradation et par suite la 

minéralisation du bupirimate.  

* L‟élévation de la température a un effet inverse sur la cinétique de dégradation de 

bupirimate.  

* La constante cinétique de pseudo premier ordre de bupirimate augmente lorsque la teneur de 

ce pesticide diminue. 

* La dégradation de bupirimate par la Chromatographie en phase Gazeuse (GC/ECD) et par la 

Spectroscopie UV montre que le rendement d‟élimination est de 99% avec l‟électrode DDB. 

Ce résultat est confirmé par l‟analyse avec la pectroscopie UV dont le quel on a observé la 

disparition des deux bandes qui s‟absorbent à des longueurs d‟ondes 240 nm et 310 nm. 
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* La comparaison des performances de la minéralisation du bupirimate en solution aqueuse a 

montré que le DDB est plus efficace que le dioxyde de l‟étain.      

* L‟optimisation du procédé électrochimique de dégradation des rejets agricoles chargés en 

bupirimate correspond a un courant imposé de 60 mA dans un électrolyte support de 2% NaCl 

et une température de 25°C.  

En conclusion, la dépollution de l‟eau chargée en bupirimate par voie électrochimique 

constitue du point de vue écologique et économique, un avantage significatif comparé aux 

autres procédés classiques de traitement des eaux. L'application de ce procédé a démontré son 

efficacité pour la dépollution des eaux contaminées par le bupirimate, permettant d'atteindre 

des taux de minéralisation supérieurs à 70% about de 2 heures d‟électrolyse. 
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I.  Oxydation hétérogène du bupirimate par l’ozone 

Jusqu‟à présent, la devenir atmosphérique des pesticides reste peu étudié surtout 

concernant ceux ayant une faible pression de vapeur. Ce travail est la continuité des études 

réalisées récemment, dans notre laboratoire,  sur la dégradation atmosphérique de ces 

composés en phase condensée par les espèces atmosphériques oxydants (OH, O3) (Idd 

Elmouden, 2010,  El-Rashidi et al., 2010, EL-Rachidi 2012 ). 

Dans cette partie, nous avons étudié la dégradation atmosphérique en phase hétérogène 

du bupirimate par l‟ozone. La substance active étudiée dans ce travail est le bupirimate, dont 

la formule développée est représentée sur la figure IV. 1. Le bupirimate appartient à une 

nouvelle famille chimique de fongicides récemment introduit sur le marché. Il n‟y a par 

conséquent que peu d‟études toxicologiques le concernant. On peut toutefois remarquer qu‟il 

possède une faible toxicité par voie orale pour les mammifères (DL50 : 4000 mg.kg
-1

). Les 

caractéristiques physico-chimiques, et toxicologiques du bupirimate sont présentées en détail 

dans le chapitre I. 

Cette étude est à notre connaissance la première concernant la réaction de la 

bupirimate avec l‟ozone en phase hétérogène. A noter que jusqu‟à présent la seule étude 

concernant la dégradation de ce pesticide en phase aqueuse est celle de la notre (Errami et 

al., 2011 ; Errami et al., 2012). 

 

 

Figure IV.1 : Structure chimique de bupirimate. 

I.1. Conditions expérimentales 

Les expériences d'ozonolyse du bupirimate sont effectuées en mode statique comme 

expliqué dans le chapitre II. Une concentration d‟ozone bien connue est introduite dans le 

réacteur qui est fermé pendant l‟expérience. La pression est mesurée par un capteur de 

pression. Toutes les expériences  sont réalisées à température ambiante (25 ±3) °C et à une 

pression de (390-410) Torr. La quantité initiale de bupirimate introduite dans chaque nacelle 

de quartz est de 1µg. La concentration d‟ozone est contrôlée pendant la réaction d‟ozonolyse 
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par un spectrophotomètre UV. Elle est calculée à partir de l‟absorbance à 254 nm, selon la loi 

de Beer Lambert connaissant  = 1.128 x 10
-17 

cm
2
molecule

-1
(Brion et al., 1998). Elle est 

fixée entre 2.65 et 15.20 x10
14

 molecules.cm
-3

. Pendant les réactions d‟ozonolyse en mode 

statique, la pression et la concentration en ozone restent stables pendant le temps de la 

réaction. L‟ozonolyse du bupirimate est réalisée pour six concentrations d‟ozone.  Le 

Tableau IV.1. Résume l‟ensemble des conditions expérimentales.  

 

Tableau  IV.1: Conditions expérimentales de l‟ozonolyse du bupirimate 

Expérience Pression 

(Torr) 

Absorbance O3 

à 254 nm 

[O3]  (molécules.cm
-3

) 

1 
390 ± 10 0.30 ± 0.04 (2.65± 0.35) 10

14
 

2 
380 ±17 0.45 ± 0.06 (3.98 ± 0.35) 10

14
 

3 402 ± 8 0.64 ± 0.2 (5.66 ± 0.18) 10
14

 

4 
378 ± 16 0.71 ± 0.19 (6.28 ± 0.71)10

14
 

5 394 ±13 1.11 ± 0.18 (9.82 ± 1.7) 10
14

 

6 
386 ± 21 1.72 ± 0.167 (1.52 ± 0.15) 10

15
 

 

Le suivi de la concentration du bupirimate à temps d‟exposition à l‟ozone croissants 

est réalisé par chromatographie gazeuse couplée à un spectromètre de masse Thermofisher 

Trace Ultra – DSQII. Les détails de la méthode analytique, d‟extraction  et d‟échantillonnage 

utilisé sont donnés dans le chapitre II. 

I.2. Résultats 

Les constantes cinétiques d‟ozonolyse du bupirimate en phase hétérogène sont déterminées en 

suivant l'évolution du rapport des aires A/A0 des pics chromatographiques où A est la surface 

du pic de bupirimate résiduel divisée par l'aire A0 du pic correspondant à l‟extraction d‟une 

nacelle de bupirimate non exposée, dénommé « blanc ». Les échantillons sont prélevés à 

intervalles de temps croissants, puis extraits dans 10 mL de dichlorométhane et analysés par 

GC-MS. Pour minimiser les incertitudes provenant de la dérive du signal GC/MS sur notre 

mesure, le blanc a été analysé avant et après chaque analyse d‟échantillon. Par conséquent, la 

valeur de A0 est la moyenne des aires des pics de la même solution de blanc analysée avant et 

après chaque analyse d'échantillon. La figure IV.2 représente la variation de rapport de A/A0 

en fonction du temps de la réaction pour quatre différentes concentrations d'ozone avec le 

bupirimate. Le tableau IV.2 présente les constantes observées de pseudo premier ordre 



Chapitre IV                                    Devenir atmosphérique du bupirimate   

 143 

d‟ozonolyse du bupirimate. Le taux de dégradation du bupirimate est de 20 à 80% après 8 

heures d‟exposition à l‟ozone dans le domaine de concentrations explorées. 
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Figure IV.2 : Evolution de la quantité de bupirimate résiduelle pour différentes 

concentrations d‟ozone. 

 

Les expériences d‟ozonolyse du bupirimate sont réalisées dans les conditions de 

pseudo premier ordre où la concentration de l‟ozone est stable durant toute la période de 

l‟expérience ( [O3] ˃˃  ˃[bupirimate]). La cinétique de pseudo premier ordre est décrite par 

la formule : 

 

[bupirimate]t = [bupirimate]o exp(-kobst)  (IV. 1) 

 

 [bupirimate]o et [bupirimate]t sont les concentrations du bupirimate analysées par GCMS à t0 

et t, respectivement. kobs est la constante apparente observée de premier ordre de la réaction 

d‟ozonolyse du bupirimate.  

[O3]=1.52×1015 molécule.cm-3 

[O3]=2.65×1014moléculecm-3 

 

[O3]=6.28×1014 molécule.cm-3 

 

[O3]=6.55×1014moléculecm-3 
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La détermination de la constante apparente observée de premier ordre (kobs) est réalisée pour 

chaque expérience (Tableau IV.2). Les incertitudes sur cette constante sont déterminées par la 

méthode des moindres carrés. 

Tableau IV.2 : Constantes apparentes de la réaction d‟ozonolyse du bupirimate solide  

 

I.3. Analyse et exploitation des résultats 

Les données cinétiques obtenues (kobs) sont exploitées par les deux modèles de 

cinétique hétérogène décrit dans le chapitre I : le modèle de Langmuir-Rideal (LR) et modèle 

de Langmuir-Hinshelwood (LH). 

I.3.1. Modèle de Langmuir Rideal 

Ce modèle est basé sur l‟hypothèse qu‟un seul des deux réactifs est adsorbé à la 

surface, et le deuxième réactif reste en phase gazeux. La réaction a donc lieu entre l‟ozone 

gazeux et le bupirimate adsorbé : 

Bupirimate(s) + O3(g)   produits      kO3 

Dans ce modèle, la constante cinétique apparente observée est proportionnelle à la 

concentration de l‟ozone gazeux. La constante de vitesse réelle kO3 est une constante de 

deuxième ordre. Elle est obtenue à partir d‟une régression linéaire des constantes apparentes 

en fonction de la concentration d‟ozone (figure IV.3). 

Expérience [O3] (molecule.cm
-3

) kobs (s
-1

) 

1 (2.65± 0.35) 10
14

 (1.30 ± 0.60) 10
-3

 

2 (3.98 ± 0.35) 10
14

 (1.97 ± 0.90) 10
-3

 

3 (5.66 ± 0.18) 10
14

 (2.70 ± 1.20) 10
-3

 

4 (6.28 ± 0.71)10
14

 (2.58 ± 0.89)10
-3

 

5 (9.82 ± 1.70) 10
14

 (3.00 ± 1.20) 10
-3

 

6 (1.52 ± 0.15) 10
15

 (3.79 ± 1.10) 10
-3
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Figure IV.3: Tracé de la constante observée en fonction de la concentration en ozone 

et modèle de Langmuir Rideal (trait plein) et régression linéaire non forcée par l‟origine 

(pointillés) 

 

En toute rigueur, le modèle de Langmuir Rideal conduit à une relation de 

proportionnalité entre la constante apparente et la concentration en ozone gazeux :         

                                    kobs=kO3.[O3]g.                                               (IV. 2) 

 Dans ce cadre, la valeur de la constante de second ordre obtenue kO3 est :  

kO3 = (3.07  1,20) 10
-18

 cm
3
.molécule

-1
.s

-1
 

Toutefois le faible coefficient de corrélation de cette représentation, peut s‟expliquer par le 

fait que d‟autres processus secondaires interviennent dans la consommation 

(volatilisation,…).  Si on modélise nos résultats par une équation de forme : 

                                      kobs=kO3.[O3]g.+ kp                          (IV. 3) 

où  kp est une constante de vitesse de premier ordre, on obtient alors une droite avec 

une bonne coefficient de corrélation. Dans ces conditions,  la constante d‟ozonolyse du 

bupirimate est de : k'O3 = (1.74  0,40) 10
-18

 cm
3
.molécule

-1
.s

-1
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I.3.2. Modèle de Langmuir Hinshelwood 

Dans le cas du modèle de Langmuir Hinshelwood, il est supposé que l‟ozone 

s‟adsorbe sur les sites libres avant de réagir avec le pesticide. En effet, la vitesse de la réaction 

dépend du nombre de sites libres et de la concentration d‟ozone. Le processus de la réaction à 

la surface peut s‟écrire :   

                        Pesticides(s)+ O3(s)    produits 

La constante de vitesse observée du pseudo premier ordre peut s‟exprimer de la manière 

suivante (voir chapitre II pour plus de détails) :  

                               maxg3O3maxobs k

1

][O

1

.Kk

1

k

1

                                                  

(IV. 4) 

KO3 est la constante d‟équilibre d‟adsorption de Langmuir de l‟ozone ; 

[O3]g est la concentration d‟ozone en phase gazeuse ; 

kmax est la constante de vitesse maximale obtenue avec une très grande concentration d‟ozone.  

Le traçage de 1/kobs en fonction 1/ [O3], permet de déduire la constante maximale kmax, et kO3  

(Figure 4.5). Les paramètres cinétiques obtenus dans les conditions du modèle de LH sont : 

kmax = (8.10 ± 1.8) 10
-3

  s
-1

 

KO3 = (7.52 ± 1.74) 10
-16

 cm
3
 

y = 1,58E+17x + 1,41E+02
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Figure IV.4: Représentation linéaire du modèle de Langmuir Hinshelwood 
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I.3.3. Langmuir Rideal ou Langmuir Hinshelwood ? 

Le modèle LH conduit à un coefficient de corrélation de 0.964 (Figure IV.4) alors que 

celui de LR à 0.68 (Figure IV.3). Selon ce critère mathématique, il semblerait que l‟ozone 

s‟adsorbe d‟abord sur la surface avant de réagir avec le bupirimate. 

A faibles concentrations en ozone, le modèle de Langmuir Hinshelwood montre une 

bonne adéquation avec les points expérimentaux (Figure IV.5). Il est donc mieux adapté au 

calcul du temps de vie relatif à l‟ozone qui est calculé pour une concentration de 40 ppb en 

ozone, c‟est à dire environ 10
12

 molecule.cm
-3

  

0

0,001

0,002

0,003

0,004

0,005

0,0E+00 2,0E+14 4,0E+14 6,0E+14 8,0E+14 1,0E+15 1,2E+15 1,4E+15 1,6E+15

[O3] (molecule/cm
3
)

k
o

b
s 

(s
-1

)

 

Figure IV.5  Représentation de la constante de vitesse apparente observée de réaction entre le 

bupirimate solide et l‟ozone et exploitation selon les modèles de Langmuir Rideal LR et 

Langmuir Hinshelwood LH. 

 

I.4. Comparaison avec la littérature (Tableau IV.6) 

La constante d‟équilibre d‟adsorption KO3 de l‟ozone sur la surface de quartz dans les 

expériences d‟oxydation du bupirimate est de (7.52 ± 1.74) 10
-16 

cm
3
.molécule

-1
.s

-1
 

. Elle est du même ordre de grandeur que celle déterminée pour la même surface concernant 

l‟ozonolyse du difenoconazole (Al Rashidi et al., 2011), 4 fois plus grande que celle 

déterminée lors de l‟ozonolyse du folpel et deux fois plus faible que celle déterminée lors de 

Modèle LR 

Modèle LH 
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l‟ozonolyse du diméthomorphe (Al Rashidi, 2012). Cette nouvelle étude confirme que la 

présence du pesticide modifie légèrement la surface et que les surfaces de même nature (silice 

ou plaque de quartz) ont un comportement similaire relativement à l‟adsorption d‟ozone 

(Pflieger, 2009). Par contre, la constante maximale atteignable kmax est significativement plus 

grande que celle des autres espèces étudiées sur le même support (20 à 100 fois supérieure) 

témoignant de la grande réactivité du bupirimate par rapport à l‟ozone. Cette réactivité est 

confirmée par la valeur de la constante de vitesse du second ordre kO3 du bupirimate qui est 

10 à 100 fois supérieure à celle des autres pesticides étudiés sur des supports de nature 

siliceuse(Al Rashidi et al., 2011; Al Rashidi, 2012; Idd Elmouden, 2010). Par contre des 

réactivités 10 fois plus grandes sont atteintes pour le pirimiphos-méthyl  (Gan et al., 2010) et 

le vinclozolin (Yang et al., 2010) sur un support organique et pour le naphtalène sur la silice 

(Pflieger, 2009).  Ces différences de réactivité montrent que les effets de la structure 

chimique du pesticide et la nature de la surface jouent un rôle important dans la dégradation 

de ces molécules chimiques en phase hétérogène. 
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Tableau IV.3 : Constantes cinétiques de l'oxydation hétérogène des pesticides par l'ozone 

disponibles dans la littérature 
Composé Support LH LR Référence 

  kmax (s
-1

)                      KO3 (cm
3
) kO3  (cm

3
.molecule

-

1
.s

-1
) 

 

Difenoconazole 

 

Z-Dimethomorph 

E-Dimethomorph 

Folpel 

Bupirimate 

plaques quartz 

 

plaques quartz 

plaques quartz 

plaques quartz 

Plaque quartz 

(4.9 ± 0.5) 10
-5 

 

(2.8 ± 1.4) 10
-4 

(2.7 ± 1.0) 10
-4 

(1.9 ± 0.9) 10
-4 

(8.10 ± 1.8) 10
-3

 

(9.1 ± 1.0) 10
-16 

 

(1.1± 0.6) 10
-15 

(1.9 ± 0.9) 10
-15 

(1.8 ± 0.9) 10
-16 

(7.52 ± 1.74) 10
-16

 

(2.6 ± 0.4) 10
-20 

 

(1.7 ± 0.5) 10
-19 

(2.1 ± 0.8) 10
-19 

(2.6 ± 0.2) 10
-20

 

(3.07  1.20) 10
-18

 

(Al Rashidi et al., 

2011) 

(Al Rashidi, 2012) 

(Al Rashidi, 2012) 

(Al Rashidi, 2012) 

Ce travail 

Naphthalene Alachlore silice (7.8 ± 1.7) 10
-5 

 

(4.6 ± 1.3) 10
-15 

 

(2.3 ± 0.1) 10
-17

 

≤0.5×10
-19 

Pflieger, 2009 

Pflieger, 2009 

Cyperméthrine ZnSe (7.06 ± 1.0) 10
-4 

 

(1.0 ± 0.4) 10
-3 

(4.7 ± 1.7) 10
-16 

 

(5 ± 2) 10
-16 

 

 
Segal-Rosenheimer 

,2007 

Segal-Rosenheimer et 

Dubowski et al., 2011 

Terbuthylazine Silice  

 

≤0.5×10
-19 

≤5×10
-19

 

(Pflieger, 2009) 

(Palm et al., 1999) 

Pirimiphos-methyl Acide 

azélaïque 

 (2.0 ± 0.3) 10
-17

 (Yang et al., 2010) 

Vinclozolin Acide 

azélaïque 

 

 

(2.4± 0.4) 10
-17

 (Gan et al., 2010) 

 

II.  Implication atmosphérique 

Les paramètres cinétiques permettent de déterminer la durée de vie du bupirimate 

solide dans l‟atmosphère relativement à sa réaction d‟ozonolyse et donc de connaître la 

persistance et les possibilités de dispersion du bupirimate dans l‟atmosphère. 

Le temps de vie du bupirimate relatif à une espèce oxydante X (OH, et O3), est défini par: 

XkX

X

1

                                                         

(IV. 4) 

Dans le cas du modèle de Langmuir Hinshelwood, le temps de vie est calculé à partir de la 

formule suivante :

  

g3O3max

g3O3

O3
].[O.Kk

 ][OK11

obsk
                                               

(IV. 5) 
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Pour le calcul de la durée de vie relative à l‟ozone en phase hétérogène, nous avons utilisé la 

valeur moyenne de 40 ppb d‟ozone estimée aux moyennes latitudes dans l‟hémisphère 

(tableau IV 4). Les résultats obtenus dans cette étude montrent que la durée de vie du 

bupirimate, par rapport à sa dégradation hétérogène par l‟ozone, est extrêmement faible. Ce 

temps faible montre que ce composé est peu persistant dans l‟atmosphère. Cette constatation 

n‟est valable que si l‟on considère que ce composé se trouve en grande partie en phase 

particulaire dans l‟atmosphère et qu‟il réagisse principalement par voie photochimique. 

 

Tableau IV.4 : Paramètres cinétiques de l‟ozonolyse du bupirimate et temps de vie  

Mécanisme LH Mécanisme LR 

kmax (s
-1)

 KO3(cm
3
) O3 kO3  

( cm
3
molécule

-1
s

-1
) 

O3 

8.10x10
-3 7.52×10

-16 2 Jours 3.07x10
-18 4 Jours 

 

III.  Conclusion 

Dans ce chapitre, nous avons étudié l‟ozonolyse de bupirimate en phase hétérogène. 

Notre choix s‟est porté sur ce composé car il est utilisé dans différentes cultures dans les 

régions Souss Massa et en Champagne Ardennes. Pour exploiter nos résultats expérimentaux, 

nous avons utilisés les modèles de cinétique hétérogènes : le modèle Langmuir Rideal et le 

modèle Langmuir Hinshelwood.  Ce dernier montre une bonne adéquation avec les points 

expérimentaux obtenus. La comparaison de nos résultats à d‟autres déterminés pour d‟autres 

pesticides dans différentes conditions expérimentales, montre que la structure chimique du 

pesticide et la nature de la surface jouent un rôle important dans la dégradation de ces 

molécules chimiques en phase hétérogène. Un temps de séjour relativement court, par rapport 

à l‟ozonolyse, a été estimé. Cela  montre que ce composé est peu persistant dans 

l‟atmosphère.  
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I.  Etude spectroscopique et cinétique des composés hétérocycliques azotés 

Les composés hétérocycliques sont des molécules cycliques possédant des atomes 

d‟azote, d‟oxygène, et de soufre. En chimie organique la classification des molécules est 

basée sur le nombre et la diversité des atomes qui les composent mais aussi sur les différents 

types de liaisons qui forment leur structure. Les cycles constitués d‟au moins deux types 

d‟atomes sont appelés composés hétérocycliques. 

Ce travail consiste en l‟étude des processus de dégradation atmosphérique en phase 

gazeuse de certains composés hétérocycliques azotés. Ces produits sont introduits directement 

dans l‟atmosphère par des activités anthropiques et indirectement suite à la dégradation 

atmosphérique des composés phytosanitaires, comme la famille des pyrimidines. 

Les études réalisées portent sur la famille des composés hétérocycliques azotés: la 

Pyridine, la Pyrimidine, le 4-Méthylpyrimidine et le Pyrrole.  

 

  

 

 

 

                                                          

 

 

 

 

 

 

 

Figure V.1 : Structure moléculaire des composés hétérocycliques azotés étudiés au 

cours de ce travail. 

 

I.1.   Etude bibliographique des composés hétérocycliques azotés étudiés 

Le tableau V.1. Présente les caractéristiques des composés hétérocycliques étudiés au 

cours ce travail. Les valeurs de leur pression de vapeur, s‟elle est disponibles montrent que 

ces composés sont relativement volatils. 

 

N

N

CH
3

 

 

N

N

 

N  

N
 N

N

 

4-Méthyle pyrimidine Pyridine 

 

Pyridazine 

 

Pyrrole Pyrimidine 



Chapitre V      Devenir atmosphérique des  composés hétérocycliques azotés 

 154 

Tableau V.1.  Propriétés physico-chimiques des composés étudiés 

Composés Etat physique T ébulliti on 

(°C)  

Densité  

g·cm
-3

 

Pression de 

vapeur à 20 °C 

(torrs) 

Masse molaire 

 g.mol
-1

 

Pyridine Liquide 

hygroscopique, 

incolore 

115,35  0.9819 18 79,0999 

Pyrrole Liquide 

incolore 

129,7  0,9698  6.77  67,0892   

Pyrimidine 

 

Liquide 

Incolore  

123-124  1.016  Non disponible 80.088  

4-

Méthylpyrimidine 

Liquide 

incolore 

142 1.031 Non disponible 94.11  

Pyridazine Liquide 

incolore 

208  1,107 Non disponible 80,088  

I.1.1. La pyridine 

 Généralités sur la pyridine 

La pyridine est un composé organique hétérocyclique de formule brute C5H5N :  

Elle intervient dans de nombreuses industries à la fois comme intermédiaire de synthèse et 

comme solvant. Ce composé est utilisé dans la fabrication des vitamines, des sulfamides, des 

désinfectants, des colorants et des explosifs, et il sert d‟auxiliaire de teinture dans l‟industrie 

textile. Elle est également utilisée dans les industries du caoutchouc et de la peinture, dans les 

forages de pétrole et de gaz et dans l‟industrie alimentaire (Atkinson et al., 1987).  

La pyridine est fréquemment utilisée comme précurseur dans la fabrication des pesticides tel-

que les  insecticides, et les herbicides (Worthing, 1979). Plusieurs pesticides sont fabriqués à 

base de pyridine à savoir le Chlorpyrifos, le Méthyl Chlorpyrifos, l‟imazéthapyr, etc. Puisque 

ce composé représente une des fonctionalités de ces pesticides, il peut être l‟un des produits 

de la dégradation atmosphérique des pesticides à base de la pyridine. 

 

 Réactivité de la pyridine 

L‟existence de l‟atome d‟azote dans le cycle aromatique de la pyridine favorise une 

forte tendance à attirer les électrons, l‟azote étant électronégatif. La position où va s‟effectuer 

une substitution sur la pyridine dépend de la stabilité de l‟intermédiaire de la réaction. D‟après 

les formes mésomères, on constate que les positions ortho et para de la pyridine sont 

particulièrement appauvries en densité électronique, puisque l'on peut y faire apparaître des 

charges positives avec les formes de résonance (Milcent et al., 2003). De plus, l'azote attirant 

les électrons du cycle aromatique, celui-ci désactive la réactivité de la pyridine (Schofield, 

1967). En conséquence, les substitutions électrophiles aromatiques se feront plutôt en position 

http://fr.wikipedia.org/wiki/Formule_brute
http://fr.wikipedia.org/wiki/Pr%C3%A9curseur_(biochimie)
http://fr.wikipedia.org/wiki/Insecticide
http://fr.wikipedia.org/wiki/Herbicide
http://fr.wikipedia.org/wiki/%C3%89lectron
http://fr.wikipedia.org/wiki/Azote
http://fr.wikipedia.org/wiki/%C3%89lectron%C3%A9gatif
http://fr.wikipedia.org/wiki/M%C3%A9som%C3%A8re
http://fr.wikipedia.org/wiki/Substitution_%C3%A9lectrophile_aromatique
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méta, mais souvent dans des conditions dures en l‟absence de groupements donneurs sur le 

cycle (amines, éthers...). Par contre les composés nucléophiles réagissent bien sur le cycle 

dans les positions appauvries en électrons par addition ou substitution. 

Un certain nombre de travaux ont été effectués pour étudier la photooxydation atmosphérique 

de pyridine en phase gazeuse. Atkinson et al, (1987) a utilisé une chambre de simulation 

atmosphérique pour étudier en mode relative la cinétique de la réaction de ce composé avec 

les radicaux OH. Ces auteurs ont aussi étudié l‟ozonolyse de pyridine dans des conditions 

proches à des conditions atmosphériques. . L. Y. Yeung et al. (2003) ont utilisé un réacteur à 

écoulement turbulent (TF) couplé à un spectromètre de haute pression à ionisation chimique 

de masse (CIMS) pour étudier, en absolu, la cinétique de la réaction entre le pyridine et les 

radicaux OH à 298 K.  Ces mêmes auteurs ont utilisé une approche théorique basée sur la 

théorie du complexe activé pour interpréter l‟effet de la structure sur la cinétique de la 

réaction entre la pyridine et les radicaux OH. Des études purement théoriques ont été réalisées 

pour étudier la réactivité de pyridine vis-à-vis des radicaux OH (Barckholtz et al., 2001) et 

aux atomes de chlore (Parveen et al., 2009). Ces travaux montrent que le mécanisme 

d‟addition est dominant à basse température et l‟addition est favorable en position méta. Par 

ailleurs à haute le mécanisme d‟arrachement d‟un d‟atome d‟hydrogène situé en position 

ortho est favorable.  

L‟impact atmosphérique et sanitaire de la pyridine n‟a été jusqu‟alors que partiellement 

étudié. Il n‟existe à notre connaissance aucune étude expérimentale de sa photolyse et du 

mécanisme de dégradation. 

I.1.2. Le pyrrole  

 Généralités sur le pyrrole 

Le pyrrole ou azole est l‟un des composés hétérocyclique qui peut se trouver dans 

l‟atmosphère en quantité importante. Sa formule brute C4H5N constitué d'un cycle aromatique 

de 5 atomes dont un atome d'azote (figure V.1). C‟est un composé aromatique qui possède 

une réactivité différente du benzène. Les principales sources d‟émission de ce composé sont 

la conversion d‟énergie (fuel, charbon,…) (Wallington, 1986). Ce composé est aussi l‟un des 

composés organiques volatils hétérocycliques qui peut être émis dans les atmosphères 

intérieures à partir des pesticides. L‟impact atmosphérique et sanitaire de ce composé n‟a été 

pas étudié jusqu‟alors. Les seules études de la réactivité en phase gazeuse du pyrrole sont, à 

notre connaissance, celles d‟Atkinson al. (1984), Wallington (1986) et tout récemment 

Dillon et al. (2012). 

http://fr.wikipedia.org/wiki/Amine_(chimie)
http://fr.wikipedia.org/wiki/%C3%89ther_de_p%C3%A9trole
http://fr.wikipedia.org/wiki/Nucl%C3%A9ophile
http://fr.wikipedia.org/wiki/Cycle
http://fr.wikipedia.org/wiki/Formule_brute
http://fr.wikipedia.org/wiki/Azote
http://fr.wikipedia.org/wiki/Hydrocarbure_aromatique
http://fr.wikipedia.org/wiki/Benz%C3%A8ne
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 Réactivité du pyrrole  

 

Atkinson et al. (1984) ont étudié le pyrrole dans une chambre de simulation 

atmosphérique en téflon de volume 160 L. L‟évolution de la concentration de ce composé a 

été suivie par un GC/FID. Les constantes cinétiques de la réaction du pyrrole avec les 

radicaux OH sont déterminées par la méthode relative par rapport au propène. Les constantes 

cinétiques obtenues sont de (1.57±0.20) x 10
-17

cm
3
 molécule

-1
 s

-l
 avec l‟ozone et de 

(1.20±0.04) x 10
-10

cm
3
 molécule

-1
 s

-l 
avec les radicaux OH. 

          Wallington (1986) a étudié la cinétique de la réaction de ce composé en présence des 

radicaux OH par la méthode absolue, en utilisant la technique de la Photolyse éclair pulsée et 

la Fluorescence-resonance. Ces études ont été effectuées dans un domaine de  température 

compris entre 298-440 K. La valeur de la constante de vitesse déterminée dans cette étude est 

de (1.05±0.06) x 10
-10

cm
3
 molécule

-1
 s

-l  
à 25°C. Cette constante cinétique est en bon accord 

avec celle d‟ Atkinson et al. (1984). 

          Dillon et al 2012 ont utilisé deux techniques expérimentales pour étudier la cinétique 

de la réaction entre les radicaux  OH et le pyrrole. La technique de photolyse laser et 

fluorescence induite par laser. Ce montage leur a permis de réaliser des expériences dans un 

domaine de température compris entre 240-357 K et de pression compris entre 4 à 639 torr et 

d‟extraire les paramètres cinétiques en mode absolue. Dans 2
ème

 approche les expériences ont 

été réalisées en relatif dans une cellule en quartz de 44 l K à température ambiante et à 760 

torr. En outre, en utilisant les outils de la chimie théorique, ces auteurs ont montré que le 

mécanisme de cette réaction se déroule principalement par une multitude de voies 

réactionnelles d‟addition. 

I.1.3. La pyrimidine & le 4-Méthylpyrimidine 

La pyrimidine (ou 1,3-diazine) est une molécule azotée hétérocyclique aromatique de 

formule chimique C4H4N2 voisine de la pyridine et comportant deux atomes d'azote. Le 4-

Methylpyrimidine est un composé substitué de pyrimidine. Ces composés sont utilisés pour la 

synthèse de plusieurs pesticides pyrimidiques tels que bupirimate, diazinon, pyriméthanil, etc. 

Les cycles diaziniques, dont la pyrimidine, sont des cycles aromatiques déficitaires en 

électron car le doublet non-liant de l‟azote ne participe pas au système aromatique. En effet 

l‟électronégativité des atomes d‟azote est supérieure à celle des atomes de carbone générant 

une déficience en électrons sur les atomes de carbone. La pyrimidine sera sensible à la 

http://fr.wikipedia.org/wiki/Diazine
http://fr.wikipedia.org/wiki/Mol%C3%A9cule
http://fr.wikipedia.org/wiki/Azote
http://fr.wikipedia.org/wiki/H%C3%A9t%C3%A9rocyclique
http://fr.wikipedia.org/wiki/Aromatique
http://fr.wikipedia.org/wiki/Pyridine
http://fr.wikipedia.org/wiki/Atome
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complexation du fait de la disponibilité du doublet non liant de l‟azote. Par contre les atomes 

de carbone du cycle pyrimidique peuvent subir des attaques nucléophiles sous forme 

d‟addition ou de substitution, que ce soit avec des nucléophiles azotés, oxygénés, soufrés ou 

halogénés. Les principales voies d‟oxydation atmosphérique de ces composés en phase 

gazeuse sont les réactions avec O3, NO3 et OH. Jusqu‟à présent, il n‟existe à notre 

connaissance aucune donnée expérimentale sur la réaction en phase gazeuse de la pyrimidine 

et du 4-méthylpyrimidine avec ces oxydants. 

I.2. Conclusion 

Sur le plan expérimental, les données de la littérature disponibles concernant la 

réactivité des composés cités ci-dessus, vis-à-vis aux oxydants atmosphériques sont peu. Deux 

études,  dans le cas de pyridine (Atkinson et al., 1986,  . L. Y. Yeung et al. 2003) et trois 

études dans le cas de pyrrole (Wallington ; 1986, Atkinson et al., 1984, Dillon et al. 2012). 

Dans le cas de la pyrimidine et le 4-Methylpyrimidine, à notre connaissance, aucune étude n‟a 

été trouvée dans la littérature. Sachant que ces composés sont des produits de dégradation 

atmosphérique des pesticides à base d‟hétérocycliques pouvant présenter un danger non 

négligeable pour l‟environnement, il est donc très important d‟évaluer leurs devenirs 

atmosphériques, en particulier en vue de manque des données sur ces composés dans la 

littérature. Il nous a semblé, alors, intéressant de mener, dans les chambres de simulations 

atmosphériques disponibles aux laboratoires ICARE-Orléans et GSMA-Reims, une étude 

cinétique des réactions avec les radicaux OH de ces  quatre composés hétérocycliques et la 

réaction d‟ozonolyse de la pyridine. En outre, sur le plan spectroscopique, aucune 

détermination des spectres d‟absorption UV-visible en phase gazeuse n‟a été trouvée dans la 

littérature. De ce fait, nous avons également mesuré les spectres d‟absorption UV-visible de 

ces composés ainsi que celui de la pyridazine. 

 

II.  Spectre d’absorption UV-visible 

 

Le devenir atmosphérique des composés organiques volatils dépend de plusieurs 

phénomènes tel que le dépôt, l‟oxydation par l‟ozone, les NOx, les radicaux OH et la 

photolyse. Par conséquent, la contribution de chacun de ces processus de dégradation pour 

l‟élimination de ces composés dans l‟atmosphère, est importante pour obtenir une bonne 

évaluation sur leur devenir atmosphérique. La détermination des spectres d‟absorption est un 
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paramètre important pour estimer sa constante de la photolyse. Par ailleurs ces spectres 

d'absorption peuvent aussi être utilisés pour identifier et quantifier ces composés, in situ, dans 

un système réactif.  

Tableau V.2: Conditions expérimentales des études spectroscopiques 

 GSMA ICARE 

Composés P (Torr) T (K) T.O(cm) P (Torr) T (K) T.O(cm) 

Pyridine 

Pyrimidine 

4-méthylpyrimidine 

Pyrrole 

Pyridazine 

0.14-0.6 

0.18-1.6 

0.14-3.2 

/ 

/ 

343-356 

343-358 

342-358 

/ 

/ 

50 

50 

50 

/ 

/ 

/ 

0.1-1.55 

/ 

0.08-0.25 

0.1-0.55 

/ 

295 ± 4 

/ 

295 ± 4 

295 ± 4 

/ 

100 

/ 

100 

100 

 

Lors de ce travail, les sections efficaces d‟absorption dans l‟UV-visible de la 

pyrimidine ont été déterminées à la fois au GSMA (Reims) et à ICARE (Orléans). Celles de la 

pyridine, du 4-methyl pyrimidine ont été déterminées Au GSMA et celles de Pyrrole et du 

pyridazine ont été déterminées à ICARE. La détermination des spectres UV-Vis est réalisée 

par deux techniques différentes. Ces deux techniques sont décrites en détails dans le chapitre 

II. Les conditions expérimentales dans lesquelles sont effectuées ces mesures sont résumées 

dans le Tableau V.2. 

II.1. Etudes au GSMA-Reims 

Mesures des sections efficaces d’absorption par le monochromateur couplé à un 

photomultiplicateur (PM). 

Les spectres d‟absorption UV-Visible de la pyridine, la pyrimidine, le 4-

méthylpyrimidine et du pyrrole ont été déterminés au moyen de dispositif expérimental décrit 

dans le chapitre II. Les mesures sont réalisées suivant la procédure expérimentale décrite au 

chapitre II. Avant chaque expérience les composés sont purifiés par un système de 

purification sous vide. Pour chaque composé, plusieurs mesures de spectres d‟absorption sont 

réalisées à différentes températures et pressions. En effet, pour éviter la condensation de nos 

composés, la cellule a été chauffée à l‟aide de cordons chauffants. La modification de la 

pression permet de modifier la concentration de composé dans la cellule. Ainsi, les 

expériences ont été réalisées dans les conditions de la linéarité de la loi de Beer Lambert. Pour 

chaque domaine spectral choisi, nous avons réalisé plusieurs mesures. De la relation de Beer 
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lambert (Chapitre II) on extrait la section efficace d‟absorption. Sur la figure V.2, nous 

avons présenté quelques exemples de la densité optique en fonction de la pression pour 

différentes longueurs d‟ondes. La bonne linéarité entre ces deux grandeurs montre que 

l‟application de la loi de Beer-Lambert est valable dans nos conditions expérimentales.  
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Figure  V 2a : Pyridine 
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Figure V.2 : Densité optique de la pyridine (a), de la pyrimidine (b), du 4-méthypyrimidine 

(c) mesurées au GSMA-Reims en fonction de la pression en composé dans la cellule. 

 

Figure  V 2b: Pyrimidine 

Figure V2c : 4-méthyle pyrimidine 
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Les expériences ont été réalisées en mode statique. Les spectres enregistrés sont relativement 

reproductibles. En effet pour des longueurs d‟onde inférieure à 310 nm, l‟erreur relative est de 

15-20%. Les résultats obtenus dans ce dispositif sont représentés sur la figure V.3 et 

regroupés sur la figure V.6 pour faciliter la comparaison des spectres. 
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Figure V.3a: Pyrimidine 
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4-méthyle pyrimidine
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Figure V.3b:4-méthyle pyrimidine 

Figure V.3c: Pyridine 
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Figure V.3 : Spectres d‟absorption UV-visible de la pyrimidine (a), du 4-méthypyrimidine 

(b), et de la pyridine (c).  

 

II.2. Etude à l’ICARE-Orléans 

Mesures des sections efficaces d’absorption par le monochromateur couplé à caméra CCD. 

Le dispositif expérimental disponible à ICARE est semblable à celui du GSMA, seule 

la technique d‟analyse change : Camera CCD  à la place du photomultiplicateur. Le dispositif 

disponible à ICARE est décrit dans le chapitre II. Pour chaque composé, nous avons réalisé 

plusieurs mesures des spectres à différentes pressions et à température ambiante (295 ± 4) K. 

Comme à Reims, avant chaque expérience les composés sont purifiés à l‟aide d‟un système de 

pompage sous vide par plusieurs cycles de refroidissement avec l‟azote liquide. Les 

conditions expérimentales ont été fixées de telle sorte que la loi de Beer Lambert soit 

applicable, une bonne linéarité entre la pression et la densité optique (figure V.5).  Les 

expériences sont faites en mode statique. Les spectres d‟absorption des composés étudiés sont 

déterminés dans le domaine spectral de 220-360 nm. Les résultats sont reproductibles avec 

une incertitude qui ne se dépasse pas 20% entre 200-300 nm. Mais au delà de 300, 

l‟incertitude peut atteindre 35% cette erreur est due à la faible absorption de ces composés 

dans cette région. Les résultats obtenus à ICARE-Orléans sont présentés sur la figure V.4 . 
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Figure V .4a : Pyridazine 
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Figure V.4 : Spectres d‟absorption UV-visible de la pyridazine (a), de la pyrimidine (b) et du 

pyrrole (c). 

 

 

Figure V .4b : Pyrimidine 
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Figure V.5 : Densité optique de la pyrimidine (a) et de pyridazine (b) la mesurées à ICARE-

Orléans en fonction de la pression en composé dans la cellule. 

Figure V .5a : Pyrimidine 

 

Figure V .5a : Pyridazine 
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II.3. Discussion 

 A notre connaissance, il n‟existe jusqu‟à présent aucune étude des spectres 

d‟absorption des composés hétérocycliques azotés étudiés en phase gazeuse ce qui rend 

impossible une comparaison avec la littérature. 

II.3.1 Caractéristiques générales des spectres obtenus: 

 Sur la figure V.6 nous avons présenté les spectres d‟absorption de ces composés dans la 

région spectrale 200-360 nm. De la structure de ces composés, on peut déduire que les 

groupements chromophores responsables à l‟absorption sont : C=C, C=N, N=N. Ces absorptions 

peuvent alors être attribuées aux transitions électroniques - * et aux transitions électroniques 

interdite  n- * du groupement C=N qui comporte un hétéroatome porteur d‟un doublet 

électronique libre appartenant à un système insaturé. En outre la conjugaison des doubles liaisons 

exerce un effet bathochrome des différentes absorptions observées.  

Dans le cas du pyrrole on observe un continuum avec une large bande d‟absorption entre 220-280 

nm. Cette bande peut être attribuée aux transitions  électroniques - *. 

 Dans le cas de la pyridine une forte absorption est observée entre 220 -270 nm avec un 

maximum autour de 7x10
-18

cm
2
.molécule

-1
. Cette bande est attribuée aux transitions  électroniques 

- *. 
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Figure V.6 : Comparaison des spectres d‟absorption UV-Visible de la pyrimidine, de la 4-

méthyle pyrimidine, du pyrrole, de la pyridine et de la pyridazine. 

 

 Dans le cas de pyrimidine, le 4 methyl pyrimidine et le pyridazine, on constate la 

présence de deux bandes d‟absorption.  La première, très intense, est localisée entre 220 à 260 nm. 

Cette bande n‟est pas très structurés pour une résolution de 0,1 nm, elle peut être attribuée aux 

transitions électroniques - *. La deuxième, moins intense, est située entre 320-380 nm , 300-340 

nm et  280-320 nm respectivement pour le pyridazine , la pyrimidine et le 4-methyl pyrimidine.   

Elle peut être attribuée aux transitions électroniques interdites n- *. Nous constatons que cette 

bande est relativement structurée pour le pyridazine, la pyrimidine. En outre sa position spectrale 

est fortement influencée par la structure moléculaire du composé.  

  Dans le domaine spectral supérieur à 290 nm, correspondant au rayonnement solaire 

atteignant la troposphère, l‟absorption de la pyrimidine, du 4 méthyle pyrimidine, du 

pyridazine et de la pyridine est non négligeable. De ce fait, la photolyse atmosphérique de ces 

composés par les rayonnements solaires peut être une voie de dégradation atmosphérique. 

Dans le cas du pyrrole, son absorption aux longueurs d‟onde supérieures à 300 nm est très 
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faible (  10
-21

 cm
2
.molécule

-1
). Sa photodissociation atmosphérique ne peut donc pas être une 

voie importante de dégradation atmosphérique. 

II-3-2. Comparaison des résultats au GSMA et à l’ICARE. 

Sur la figure V.7, nous avons présenté les spectres de pyrimidine réalisés à ICARE et 

à GSMA. Cette comparaison montre un très bon accord, entre les deux déterminations, dans le 

domaine spectrale 220-310 nm. On constate que ces spectres sont similaires en termes de 

position de pics, au niveau de la valeur des sections efficaces et de la largeur de bande. Au 

delà de 310 nm une différence, en intensité, qui peut dépasser 30% est observée, cela est due à 

la faible absorption dans ce domaine spectral. 
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Figure V.7 : Comparaison des spectres d‟absorption UV-Visible de la pyrimidine à ICARE et 

au GSMA. 

II.3.3 Sources d’erreurs : 

Les composés étudiés ont tendance à se condenser sur les parois de la cellule faussant 

ainsi la lecture de la pression et entraînant une erreur, estimée à 10%,  sur le calcul de la 

concentration. Pour minimiser l‟erreur sur les spectres d‟absorption UV, des mesures ont été 

effectuées à basse pression. D‟autres erreurs sur les mesures proviennent de la calibration de 
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la spectroscopie UV, de la température, l‟instabilité du signal, et de la longueur du chemin 

optique. L'incertitude liée à ces différents paramètres ne dépasse pas 1 %. 

L‟écart type sur notre mesure ne dépasse pas 20% dans la région spectrale 220-320 nm. Mais 

au-delà de 320 nm des incertitudes supérieures à 25% sont observées sur les sections 

efficaces. Cela pourrait être attribué aux phénomènes suivants :       

 (i) Les difficultés de manipulation et de mesure des concentrations des composés étudiés 

avec une bonne précision du fait de leur faible pression de vapeur.  (ii) la faible densité 

optique des composés étudiés dans cette région spectrale (typiquement  σ ≤ 1x10
-20

 cm
2
 

molécule
-1

).  (iii) le degré de pureté du composé étudié. 

II.4. Calcul des constantes de photolyse et implication atmosphérique 

Les sections efficaces obtenues dans ce travail sont utilisées pour estimer les 

constantes de photolyse Jp pour chacun des composés étudiés, en utilisant la relation suivante : 

Jp = ∫λ σ( λ) υ (λ ) I ( λ) dλ                                      (V-1) 

où σ(λ) est la section efficace d‟absorption en cm
2
 molécule

-1
, Φ(λ) est le rendement 

quantique en molécule.photon
-1

 et I(λ) est le flux actinique en photon cm
-2

 s
-1

. 

La détermination des constantes de la photolyse est effectuée dans une gamme de longueurs 

d‟onde de 290 à 380 nm pour la pyridazine, et de 290 à 340 nm pour les autres composés 

étudies dans ce travail. Nous avons fait le calcul pour les conditions climatiques et 

géographiques suivantes: le 1
er 

juillet à 10 h du matin, situation météorologique sans nuage et 

à différents angles zénithaux    de 20 ° à 50°. Les valeurs de flux actiniques au niveau de la 

mer ont été tirées de la référence (Finlayson-Pitts et al., 1999).  A noter qu‟il n'existe pas de 

données sur le rendement quantique de ces espèces.  Ainsi nous avons effectué le calcul en 

supposant  que le rendement quantique (λ) = 1 à toutes les longueurs d'onde. Les résultats 

obtenus sont rassemblés dans le tableau  V.3 et représentent donc des limites supérieures des 

constantes de photolyse des cinq composés hétérocycliques azotés étudiés. L‟impact d‟erreur, 

obtenu sur les déterminations des sections efficaces d‟absorption, sur la constante de 

photodissociation  Jp est de l‟ordre de ±20%. Globalement, les constantes de photolyse 

calculées pour les composés étudiés, à l‟exception de pyrimidine, sont relativement élevées. 

Pour le pyridine, il convient de noter que des mesures complémentaires sont nécessaires, en 

utilisant des cellules à grand trajet optique, dans le domaine spectral dépassant 300 nm. Cela 

pour vérifier sa capacité d‟absorption dans ce domaine. 
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Tableau V.3: Constantes de photodissociation Jp (limite supérieure) calculées en fonction de 

l‟angle zénithal 

 

III.  Etudes cinétiques 

III.1. Principe de détermination des constantes de vitesse de réaction 

III.1.1. Mesures des constantes de vitesse en présence des radicaux OH 

Dans cette étude les constantes de vitesse de réaction entre les radicaux OH et la 

pyridine, la pyrimidine, la 4-méthyle pyrimidine et le pyrrole ont été mesurées par la méthode 

relative. Le principe de la mesure des constantes cinétiques par la méthode relative consiste à 

suivre la consommation du composé étudié par rapport à un composé de référence dont la 

constante cinétique de sa réaction avec les radicaux OH est connue et du même ordre de 

grandeur (facteur 10 maximum) que celle du composé étudié. Cette méthode n‟exige pas de 

connaître la concentration exacte des radicaux OH. Il suffit d‟en mettre une quantité suffisante 

pour pouvoir suivre la réaction. Seule la décroissance des deux composés est nécessaire pour 

la détermination de la constante cinétique de composé étudié. Cette méthode est utilisée dans 

ce travail pour déterminer les constantes de vitesse entre les radicaux OH et : 

 la pyridine dans la grande chambre de simulation atmosphérique d‟Orléans, 

 la pyrimidine et le pyrrole dans la petite chambre de simulation atmosphérique 

d‟Orléans.  

 la 4-méthyle pyrimidine dans la chambre de simulation atmosphérique de Reims. 

Le composé de référence, le composé à étudier et le précurseur des radicaux OH sont 

introduits dans la chambre de simulation atmosphérique concernée avant de mesurer la 

Composés  Constantes de photodissociation Jp(s
-1

) 

 =20°  =30°  =40°  =50° 

Pyrimidine 7.70 x10
-3

 

 

7.3 x10
-3

 

 

6.70 x10
-3

 

 

5.85 x10
-3

 

 

4-méthyle pyrimidine 3.7 x10
-3

 

 

3.51 x10
-3

 

 

3.21 x10
-3

 

 

2.87 x10
-3

 

 

Pyridine 7.12 x10
-7

 

 

6.16 x10
-7

 

 

4.86 x10
-7

 

 

3.34 x10
-7

 

 

Pyridazine 1.24 x10
-3

 

 

1.18 x10
-3

 

 

1.09 x10
-3

 

 

0.95 x10
-3

 

 

Pyrrole 1.86 x10
-4

 

 

1.76 x10
-4

 

 

1.61 x10
-4

 

 

1.40 x10
-4
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consommation des deux composés en fonction du temps. On considère le moment d‟allumage 

des lampes pour produire les radicaux OH à partir du précurseur comme temps origine de la 

cinétique t0. 

Dans ces études, les composés à étudier et référence sont soumis à deux processus : 

 leur réaction avec les radicaux OH (k). 

 

Composé + OH                          Produits                     kOH 

Référence + OH                        Produits                      kréf 

 

 kOH et kréf (cm
3 

molécule
-1

 s
-1

) sont respectivement les constantes de vitesse du composé 

étudié et du composé de référence avec les radicaux OH. 

 leur perte (kP) incluant les pertes aux parois de l‟enceinte réactionnelle, par dilution, 

par les processus de photolyse  et autres réactions secondaires de pseudo premier 

ordre: 

Composé                             Perte                                 kp 

Référence                            Perte                                 kp( réf) 

kP et kp(réf) sont respectivement les pertes du composé à étudier et du composé de 

référence en absence des radicaux OH, exprimées en s
-1

. La détermination de kp a été réalisée 

par le suivi de la décroissance du composé et du composé de référence en l‟absence de 

radicaux OH.  

L‟analyse cinétique des différents processus conduit alors à la relation :  

 

  tk
Réf

Réf

k

k
tk

Composé

Composé
refp

tréf

OH
p

t

)(
00 ln)ln( (V.2) 

où [Composé]0 et [Réf]0 sont respectivement les concentrations initiales, à t0, du composé à 

étudier et du composé de référence. [Composé]t et [Réf]t sont respectivement les 

concentrations au cours du temps, à t, du composé à étudier et du composé de référence. La 

détermination de la constante cinétique du composé étudié se fait à partir du tracé de 

ln([Composé]0/[Composé]t) - kpt en fonction de ln ([Réf]0/[ Réf]t) - kp(ref)t, qui est une droite 

de pente kOH/kRéf , kréf étant connu. Les rapports des constantes cinétiques de plusieurs 

expériences sont moyennés et la valeur de la constante cinétique de vitesse du composé est 

déterminée en multipliant ce rapport moyen par la constante de la référence.  
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Lorsque les réactions secondaires sont considérées comme négligeables l‟équation précédente 

devient : 

tréf

OH

t Réf

Réf

k

k

Composé

Composé
00 ln)ln(  (V.3) 

La pente de la droite ln ([Composé]0/[Composé]t) en fonction de ln ([Réf]0/[ Réf]t) correspond 

au rapport kOH / kréf , ce qui permet de déduire kOH, la constante de vitesse de la réaction entre 

le composé à étudier et les radicaux OH.  

Pour la vérification la fiabilité des résultats, plusieurs expériences ont été réalisées en faisant 

varier le nombre de lampes allumées et le composé de référence. La constante de vitesse 

recommandée correspond à la moyenne des différentes valeurs obtenues. L‟incertitude sur la 

constante cinétique de vitesse est calculée par la méthode de la propagation d‟erreur.  

III.1.2. Mesure des constantes cinétiques de vitesse des réactions d’ozonolyse des composés 

étudiés 

Le principe consiste à suivre la décroissance de la concentration d‟ozone en fonction 

du temps à l‟aide d‟un analyseur spécifique d‟ozone et par IRTF. La constante cinétique de 

vitesse de la réaction d‟ozonolyse de la pyridine dans la grande chambre de simulation 

atmosphérique d‟Orléans a été mesurée par la méthode absolue.  

Pour la détermination des constantes de vitesse des réactions d‟ozonolyse, il faut toujours se 

placer dans des conditions de pseudo premier ordre pour lesquelles soit le composé est 

introduit en excès par rapport à l‟ozone [Composé]0>> [O3]0 , soit l‟ozone est en excès par 

rapport au composé [O3]0>> [Composé]0.  

Les processus de consommation d‟ozone dans la chambre sont sa réaction avec le composé à 

étudier et sa perte par des réactions secondaires (dilution, parois,….) : 

 

Composé + O3                                       Produits                           kO3 

                    O3                                       Perte                               kp 

 

kO3 et kp sont respectivement la constante de vitesse d‟ozonolyse du composé à étudier et 

celle de perte de l‟ozone en absence de ce composé. La vitesse de la décroissance de l‟ozone 

au cours du temps selon les deux voies de consommation peut donc s‟écrire : 
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][]][[
][

33
3

3
OkOComposék

dt

Od
pO                (V.4) 

Les études cinétiques sont menées dans les conditions de pseudo premier ordre par rapport à 

l‟un des réactifs. Si le composé à étudier est en excès par rapport à l‟ozone, sa concentration 

est alors relativement constante au cours de l‟expérience, l‟intégration de l‟équation d‟ozone 

entre t0 et t, conduit à :  

             tk
O

O
Ln obs

t][

][

3

03                                 (V.5) 

Avec : kobs = kO3[Composé] + kp                                     (V. 6)   

En traçant ln ([O3]0 / [O3]t) en fonction du temps on obtient une droite de pente kobs. En 

réalisant  plusieurs expériences à différentes concentrations, on peut extraire kO3 à l‟aide du 

droite kobs en fonction de la concentration du composé étudié (en excès). 

III.2. Oxydation de la pyridine  par les radicaux OH et par l’ozone. 

III.2.1. Oxydation de la pyridine par les radicaux OH 

Les expériences sont réalisées dans la chambre de simulation atmosphérique de 7,3 m
3
 

à ICARE. Les constantes de vitesse de la réaction entre la pyridine et les radicaux OH sont 

déterminées en utilisant l‟acétone comme référence (kacétone = 1.8 x 10
-13

cm
3
molécule

-1
s

-1
  

à 

298 K, (Le Calvé et al., 1998)). Les valeurs des constantes de vitesse sont obtenues en 

suivant les décroissances parallèles de la pyridine et de l‟acétone en fonction du temps. Le 

protocole expérimental est décrit dans le chapitre II consacré à la description des dispositifs 

expérimentaux. Les expériences sont réalisées à 760 Torr d‟air purifié, et à température 

ambiante (295 ± 4) K. La photolyse du peroxyde d‟hydrogène (H2O2) est utilisée comme 

source de radicaux OH à 254 nm. Les concentrations des composés sont suivies par PTR-

TOF-MS. Deux à quatre lampes sont allumées pour l‟irradiation à 254 nm. Les concentrations 

utilisées pour les composés sont de l‟ordre de 623 ppb pour la pyridine et de 715 ppb pour 

l‟acétone. La concentration de H2O2 est comprise entre 35 et 45 ppm.  

Au cours de cette étude nous avons calibré le signal de PTR-TOF-MS en introduisant 

plusieurs concentrations connues du composé à étudier dans la chambre de simulation 

conduisant chacune à un signal avec une intensité de pic (Cps). Les figures V.8, et V.10 

illustrent l‟allure du signal au cours de temps lors de l‟introduction des réactifs. Les figures 

V.9 et V.11  présentent les courbes de calibration de la pyridine et l‟acétone par la PTR-TOF-
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MS. La courbe de calibration de la pyridine a été réalisée dans une gamme de concentration 

de 40 ppb à 1413.9 ppb, et celle de l‟acétone dans une gamme de 44.8 ppb à 1630 ppb. La 

courbe de calibration est modélisée par un polynôme d‟ordre 2 (figures V.8 et V.10).  
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Figure V.8 Profil de l‟évolution de la concentration de la pyridine en fonction du temps au 

cours de l‟expérience de calibration. 
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 Figure V.9 : Courbe d‟étalonnage de la pyridine  
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Figure V.10 : Profil de l‟évolution de la concentration de l‟acétone en fonction de temps au 

cours de l‟expérience de calibration. 
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Figure V.11 : Courbe d‟étalonnage de l‟acétone. 
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Au cours de cette étude plusieurs tests préliminaires ont été réalisés dans le but 

d‟examiner la stabilité de la pyridine et de l‟acétone dans différentes conditions : 

 Test de fuite et de dilution : pour le test de fuite et de dilution, nous avons introduit un 

composé inerte tel que SF6 dans la chambre de simulation atmosphérique et comparé 

sa constante de fuite à celle des composés étudiés. 

 Test de pertes aux parois du composé étudié : ce dernier est introduit dans la chambre 

de simulation atmosphérique pour une durée d‟une heure. Sa décroissance permet de 

calculer la constante de pertes aux parois.  

 Test de photolyse : Ce test a pour objectif de déterminer le comportement des 

composés par photolyse à 254 nm.  

 Test de réactivité avec H2O2 : dans la chambre de simulation atmosphérique le 

peroxyde d‟hydrogène est introduit avec les réactifs dont on suit l‟évolution dans 

l‟obscurité par la PTR-TOF-MS et FTIR pendant une heure.  

 Test de réactivité du composé étudié avec la référence (Dark) : au cours de ce test, le 

composé à étudier et la référence sont introduits dans la chambre de simulation. Le 

suivi de l‟évolution des concentrations est réalisé pendant une heure. Cela permet de 

vérifier si le composé à étudier réagit avec le composé de référence.  

 

D‟après ces tests, on constate que, dans nos conditions expérimentales, aucun réactif ne se 

photolyse à 254 nm, ni ne réagit avec H2O2 dans l‟obscurité. Les constantes cinétiques de 

perte aux parois correspondant à la moyenne de plusieurs expériences sont : 

 kP (pyridine) = 2,16 × 10
-5

 s
-1

 ;  kP (acétone) = 1,01 × 10
-5

 s
-1

.   

Ainsi nous constatons que les pertes aux parois de la pyridine est supérieure à celle de 

l‟acétone, cela est dû à la faible pression de vapeur de pyridine en comparaison de celle de 

l‟acétone. La Figure V.12 montre le profil de l‟évolution de la concentration de la pyridine et 

l‟acétone, par la PTR-TOF-MS, en absence et en présence du H2O2 pendant tous les tests 

préliminaires.   
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Figure V.12 : Réaction pyridine + OH : profils de l‟évolution de la concentration de la 

pyridine et de l‟acétone en fonction du temps. 

 

La figure V.13 présente l‟exemple de l‟expérience des tests de stabilité de la pyridine et de 

l‟acétone sous irradiation à 254 nm. Les dosages de la pyridine et de l‟acétone sont réalisés 

par chromatographie en phase gazeuse couplée à un spectromètre de masse de type Perkin 

Elmer équipé d‟un thermodésorbeur et d‟une colonne HP-Innowax (0.20 mm× 25 m x 0.20 × 

µm). Toutes les expériences de réactivité réalisées conduisent à des graphiques bien linéaires, 

avec un coefficient de corrélation dépassant 0,95. La figure V.14 présente un exemple d‟étude 

cinétique de la réaction de la pyridine avec les radicaux OH par rapport à l‟acétone. La 

constante cinétique moyenne déterminée relativement à l‟acétone est : 

 k(pyridine + OH) = (5,36 ± 0,6) x10
-13

 cm
3
molécule

-1
s

-1
, ce qui est en bon accord avec les 

constantes de vitesse déterminées par les travaux de Atkinson et al, (1987) et L.Y. Yeung et 

al, (2003) qui sont respectivement de (4,9 ±0,4).10
-13 

et (5,31±0,60).10
-13

 cm
3
molécule

-1
s

-1
. 
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Figure V.13 :   Tests de photolyse de la pyridine et de l‟acétone pendant l‟allumage des 

lampes à 254 nm. 
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Figure V.14 : Réaction de la pyridine avec OH. 
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III.2.2. Détermination des constantes cinétiques des réactions d’ozonolyse de la pyridine 

III.2.2.a. Conditions expérimentales 

Ces études cinétiques ont été effectuées dans la grande chambre de simulation de 7,3 

m
3
 d‟Orléans, par la méthode absolue. Les expériences ont été réalisées dans deux types de 

conditions de pseudo-premier ordre : 

 par rapport à la pyridine en introduisant un excès le pyridine par rapport à 

l‟ozone ([pyridine]0 >> [O3]0). 

 par rapport à l‟ozone en introduisant un excès l‟ozone par rapport à la pyridine. 

En outre, quelques soient les conditions de pseudo premier ordre, l‟évolution des 

concentrations des autres espèces oxydantes (NO, et NO2) sont suivies pendant la réaction 

grâce à des analyseurs spécifiques. Lors de nos expériences, les résultats d‟analyse 

journaliers, de ces composés ne dépassent pas 200 ppt. Cela montre que les éventuelles 

réactions secondaires avec les NOX sont minimes. Par ailleurs, pour toutes les expériences, la 

constante cinétique de perte par dilution est déterminée par un ajout systématique de SF6, 

traceur inerte. Sa teneur dans le milieu réactionnel est suivie par FTIR et la constante de fuite 

par dilution est extraite du tracé de Ln ([SF6]0/([SF6]t) (Figure V.15). Des valeurs de l‟ordre 

de 1,2x10
-5

 s
-1

 ont été trouvées lors de nos expérimentations. 
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Figure V.15 : Evolution de SF6 au cours de la réaction entre la pyridine et l‟ozone. 

III.2.2.b.  Cas où [Pyridine]0 >> ([Ozone]0) : 

Dans ce cas la concentration d‟ozone est suivie à la fois par l‟analyseur spécifique 

d‟ozone HORIBA-APOA et par spectrométrie infrarouge. Le protocole expérimental se fait 

de la manière suivante : l‟ozone est introduit en premier lieu dans la chambre afin de suivre 

les pertes aux parois.  Ensuite on introduit le pyridine en excès (entre 600-1000 ppb), il se 

produit une perturbation brusque du signal avant que celui-ci se retrouve dans la continuité du 

signal d‟avant introduction (Figure V.16). 
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Figure V.16 :   Profils temporels de la concentration en ozone au cours d‟une expérience de 

cinétique de réaction entre l‟ozone et la pyridine dans des conditions de pseudo-premier ordre 

relatif à la pyridine. 
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Figure V.17 :   Profils temporels de la concentration de la pyridine au cours d‟une expérience 

de cinétique de réaction d‟ozonolyse. 
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Le suivi de la pyridine (en excès) est réalisé par GCMS afin de vérifier sa stabilité 

(Figure V.17). Sa variation, lors d‟une expérience est de l‟ordre de 10%. 

La perte d‟ozone (aux parois et par dilution) en l‟absence de la pyridine (kp) est de l‟ordre de 

2.9 x 10
-5

 s
-1

. Ce paramètre est calculé avant introduction de pyridine. Après introduction de 

la pyridine en excès dans le système réactif contenant déjà de l‟ozone, la décroissance de 

l‟ozone est suivie pendant quatre à cinq heures. La constante cinétique totale Elle est de 

l‟ordre de 3,08.10
-5

  s
-1

. La différence entre la valeur de cette constante cinétique et de la perte 

d‟ozone en l‟absence de pyridine est faible. Cela indique que la réactivité de la pyridine vis à 

vis de l‟ozone est relativement faible.  

Une constante cinétique moyenne d‟ozonolyse de la pyridine inférieure à (1.15±0.4) x 10
-19

 

cm
3
 molécule

-1
 s

-1
 est obtenue en appliquant la relation ktot = kO3[Pyridine] + kp. 

 

y = 3,08085E-05x

R
2
 = 9,96375E-01

0

0,1

0,2

0,3

0,4

0,5

0,6

0 5000 10000 15000 20000
Temps (s)

ln
 (

[O
3
] 0

/[
O

3
] t

)

 
Figure V.18: Exemple de cinétique du premier ordre relatif à l‟ozone pour la réaction  

O3 + pyridine 

 

III.2.2.c. Cas où ([Ozone]0 >> [Pyridine]0) : 

Dans ces conditions, la concentration de la pyridine est suivie par la PTR-MS. Les 

concentrations d‟ozone sont d‟environ, 4000-5000 ppb et de pyridine de (70-200) ppb. La 

Y = 3.08E-05x 

R
2 
= 9.97E-01 



Chapitre V      Devenir atmosphérique des  composés hétérocycliques azotés 

 183 

figure V.19 présente le profil de la concentration de la pyridine avant et aprés l‟introduction 

de l‟ozone. 
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Figure V.19 : Réaction O3 + Pyridine : exemple de profil du signal de la pyridine 

mesuré par la PTR-TOF-MS avant et après introduction de 70 ppb de pyridine (le temps 

initial correspond à la fin d‟introduction de l‟ozone (4330 ppb)). 

 

La figure V.20 présente le tracé de Ln ([pyridine]0/([pyridine]) en fonction du temps  

de la réaction chimique d‟ozonolyse. Le temps initial correspond au temps après dix minutes 

environ de la fin d‟introduction de l‟ozone. 

La perte de la pyridine (en absence de O3) suite à des réactions secondaires est de l‟ordre de 

(1,85 ± 0.4x10
-5

) s
-1

. En présence d‟ozone, à environ 4330 ppb, la constante kobs moyenne 

déterminée est : kobs = (2.2  ± 0.4) x 10
-5

 s
-1

. Cela conduit à une constante cinétique, 

d‟ozonolyse, limite inférieure à (3.5 ± 1.70) × 10
-20

 cm
3
 molécule

-1
 s

-1
.  La constante cinétique 

obtenue par cette méthode est environ 3 fois plus faible à celle trouvée par méthode 

précédente. La source de cet écart est probablement d‟ordre technique. En outre, les deux 

déterminations obtenues par les deux méthodes dépassent largement la limite inférieure 

proposée par  Atkinson et al. 1987.  

 

Introduction de pyridine 

Introduction  d’ozone 

Heure de l’expérience 
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Figure V.20: Cinétique O3 + Pyridine : exemple de décroissances du premier ordre de la 

concentration de la pyridine en absence ou en présence d‟ozone. 

 

III.3. Oxydation de la pyrimidine et du pyrrole par les radicaux OH. 

Les constantes cinétiques de vitesse entre ces composés et les radicaux OH ont été 

déterminées en utilisant la méthode relative. Le principe de détermination de la constante de 

vitesse de réaction est détaillé dans le chapitre II ainsi que dans le paragraphe III.1 de ce 

chapitre. Les études menées sur la pyrimidine et le pyrrole ont été réalisées dans la chambre 

de simulation atmosphérique de 200 L au laboratoire ICARE-Orléans avec un suivi analytique 

par chromatographie en phase gazeuse couplée à une détection par ionisation de flamme 

(CPG-DIF). Dans cette étude les pertes aux parois sont négligeables en raison de la nature des 

parois en téflon et le fait que le collage de ces composés sur les parois est minime.  

III.3.1. Conditions expérimentales 

Les conditions d‟analyse par la CPG-DIF sont groupées en annexe, les différentes 

références utilisées pour ces études sont l‟éthyle formate et le méthyle formate pour l‟étude de 

la pyrimidine, l‟isoprène et le propène pour l‟étude du pyrrole. 

Les composés à étudier sont introduits en phase gazeuse à partir d‟un ballon de volume de  

Avant l’introduction d’O3 

d’ozone 

Après 

l’introduction 

d’O3 
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5 79 mL connecté directement à la CSA. Les composés étudiés et les références sont 

introduits avant le peroxyde d‟hydrogène. L‟injection de H2O2 est réalisée à l‟aide d‟une 

seringue sous courant d‟air purifié. Le mélange gazeux est ensuite laissé pendant une heure 

pour atteindre une bonne homogénéité. La valeur initiale de la concentration des composés 

étudiés et des références est considérée à l‟allumage des lampes à 254 nm. Le nombre de 

lampes allumées est de quatre à six lampes pour la pyrimidine, et de 2 à 4 pour le pyrrole. Ce 

nombre de lampes est dépendant de la réactivité des composés. La cinétique du mélange 

gazeux est suivie par CPG/DIF. La température de la colonne du chromatographe consiste en 

une isotherme à 60°C pour le pyrole et à 110°C pour la pyrimidine. La concentration de H2O2 

était de 50 à 160 ppm. Les concentrations initiales des composés à étudier s‟étendent de 50 à 

110 ppm et celles des composés de référence, de 60 à 140 ppm. Au cours de chaque 

expérience plusieurs tests de vérification sont effectués. Tout d‟abord la stabilité du mélange 

réactionnel en l‟absence d‟irradiation à 254 nm est vérifiée. Ensuite, on s‟assure que les 

composés étudiés et les références ne se photolysent pas, à la longueur d‟onde de 254 nm, par 

les lampes utilisées pour la régénération des radicaux OH (Figures V.21 et V.22). 
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Figure V.21 : Exemple de test de photolyse de la pyrimidine et des références utilisées.  
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Figure V.22 :   Test de photolyse du pyrrole et de sa référence, l‟isoprène pendant l‟allumage 

des lampes. 

III.3.2. Résultats 

Pour chaque composé étudié, au moins trois expériences sont réalisées avec au moins 

deux références afin de vérifier la reproductibilité des résultats. La figure V.23 montre la 

bonne reproductibilité des résultats des expériences effectuées pour le pyrrole et la pyrimidine 

avec les radicaux OH en présence des différentes références utilisées. Les constantes de 

vitesse des composés de référence en (cm
3
molécule

-1
s

-1
) utilisées sont à 298 K : 

 

k (isoprène + OH) = (1.01 ± 0.1) ×10
-10                                                   

 (Atkinson et al., 2006)  

k (propène + OH) = (2.90 ± 0.3) ×10
-11                                                  

   (Atkinson et al., 2006) 

k (méthyle formate + OH) =  (1.79  ±  0.07) × 10
-13                           

(Le calvé et al., 1997) 

k (éthyle formate + OH) =  (8.74  ±  0.52) × 10
-13                            

 
 
(Le calvé et al., 1997) 
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Figure V.23 :  Cinétique de la pyrimidine et du pyrrole par rapport aux composés de 

référence utilisés pendant la réaction avec les radicaux OH (R
2
 > 0,993). 
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Les études cinétiques illustrées de la Figure V.24 et la Figure V.25 montrent globalement une 

bonne linéarité. Les moyennes des constantes de vitesse des réactions obtenues avec les 

radicaux OH pour chacun des composés à température ambiante par la méthode relative sont :  

 

k (Pyrimidine + OH) = (2,29 ± 0,16).10
-13    

cm
3
molécule

-1
s

-1
,
   

par rapport au éthyle formate. 

k (Pyrimidine + OH) = (2,38 ± 0,20).10
-13

  cm
3
molécule

-1
s

-1
,   par rapport au méthyle formate. 

 

k (Pyrrole + OH) = (1,57 ± 0,11).10
-10            

cm
3
molécule

-1
s

-1
,   par rapport à l‟isoprène.  

k (Pyrrole + OH) = (1,39 ± 0,2).10
-10                

cm
3
molécule

-1
s

-1
,   par rapport au  Propène. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure V.24 : Cinétique du Pyrrole par rapport au propène  et à l‟isoprène en présence des 

radicaux OH. 
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Figure V.25 :   Cinétique du Pyrimidine par rapport au Méthyle formate et à l‟éthyle formate 

en présence de radicaux OH. 

III.4. Oxydation de la 4-méthyle pyrimidine avec les radicaux OH. 

Les constantes cinétiques de la réaction d‟oxydation de la 4-méthyle pyrimidine 

(4MP) par les radicaux OH sont déterminées, en relatif, en utilisant la chambre de simulation 

atmosphérique (CSA) au GSMA (Reims) de volume 64 L couplée avec un spectrométre 

FTIR. La description de CSA, la méthode d‟analyse, et le principe de détermination de la 

constante de vitesse de réaction sont détaillés dans le chapitre II. Ce travail a été motivé d‟une 

part, par le fait que ce composé peut être un produit de dégradation atmosphérique des 

pesticides de la famille pyrimidine et d‟autre part, parce que la cinétique de cette réaction n‟a 

jamais été déterminée. 

III.4.1. Conditions expérimentales 

Nos expériences ont été réalisées dans les conditions expérimentales résumées dans le 

Tableau  V.4. La génération des radicaux OH est effectuée par la photolyse de l‟acide nitreux 

autour de 300 à 400 nm à l‟aide des lampes à lumière noire. L‟éthyle formate est choisi 

comme composé de référence car son spectre présente des bandes qui n‟interfèrent pas avec le 

4MP (Figure V.26). Par ailleurs les paramètres cinétiques de la réaction entre les radicaux 

OH et l‟éthyle formate sont bien connus à différentes températures (Le Calvé et al., 1997): 

Méthyle formate 

Ethyle formate 



Chapitre V      Devenir atmosphérique des  composés hétérocycliques azotés 

 190 

k (OH+ éthyle formate) =  (5.66±1,08) x10-13 exp((1110±450)/RT) cm
3
molécule

-1
s

-1
   

Comme précédemment, avant chaque expérience, des tests préliminaires ont été 

effectués pour  vérifier si des réactions secondaires (photolyse, parois, …) peuvent se 

produire. Ces tests montrent que l‟impact des réactions secondaires est négligeable. L‟ordre 

de grandeur des quantités initiales des différents réactifs sont déterminées par la mesure de 

leurs pressions partielles introduites dans la chambre réactionnelles. 

L‟évolution du milieu réactionnel a été contrôlée par analyses FTIR, en suivant 

simultanément la décroissance de 4MP et du composé de référence. La cinétique commence à 

l‟allumage des lampes. Chaque expérience est effectuée 3 fois au minimum pour vérifier la 

reproductibilité de résultats. 

Tableau V-4 Conditions expérimentales. 

 

 

Figure V.26 : Spectre Infra-rouge de 4MP seul et l‟éthyle formate seul. 

Temperature (K) 280-360 

Pression (Torr) 760 ± 5 

[4 MP] (ppm) 10-100 

[reference] (ppm) 10-50 

Trajet optique (m) 24 

Régions spectrales exploreé 

(cm
-1

) 

4-méthyl Pyrimidine  
2609-2670 
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Ethyle formate 

 

1980-2055 

2250-2430 

3445-3510 

               Ethyle formate 

4-MP 
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III.4.2. Résultats 

Ce travail correspond à la première étude, en fonction de la température, de la photo-

oxydation du 4-méthyle pyrimidine avec les radicaux OH en phase gazeuse.  

Les figures V.27  à V.27e  représentent  les droites de la cinétique de consommation 

de 4 méthyle pyrimidine en fonction de la disparition de la référence, à différentes 

températures. 
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Fig 27a : T =298 K 



Chapitre V      Devenir atmosphérique des  composés hétérocycliques azotés 

 192 

T = 318 K
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Fig 27c : T =280 K 

Fig 27b : T =318 K 
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T =338 K
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Figure V.27 :  Cinétique de pseudo-premier ordre de la réaction du 4-méthyle pyrimidine 

avec les radicaux OH à différentes températures. 

 

Fig 27d : T =338 K 

Fig 27e : T =253K 
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Les différentes droites obtenues dans le domaine de température 298-353 K présentent 

une bonne linéarité avec un coefficient de corrélation dépassant 0,90. A basse température 

(fig. V.27e) les points du graphique sont relativement dispersés, cela est dû à la faible 

pression de vapeur du composé qui a tendance à coller sur les parois, ce qui rend difficile les 

mesures de sa concentration. Les constantes cinétiques déterminées à partir de ces expériences 

à plusieurs températures sont groupées dans le tableau V-5.  

Tableau V-5 Valeurs moyennes des constantes de vitesse obtenues à différentes températures 

pour le 4MP et le composé de référence.  

Température 

en (K) 

R=k/kref kOH(cm
3
molécule

-1
s

-1
) Nombre 

d‟expérience 

280
 

298 

318 

338 

353 

 

 1.42±0.30 

1.39 ±0.17 

1.30 ±0.42 

1.20 ±0.34 

1.18 ±0.42 

(1.20 ± 0.30).10
-12 

(1.21 ± 0.18).10
-12 

(1.12 ± 0.43).10
-12 

(1.01 ± 0.35).10
-12 

(9.74 ± 0.42).10
-13

 

3 

3 

3 

3 

2 

 

En utilisant la procédure de minimisation des moindres carrés, les valeurs obtenues sont 

analysées par la relation d‟Arrhenius. On obtient ainsi l‟expression : 

 

kOH = (2.86 ± 0.56) 10
-13

 exp ((434 ± 10)/T).                           (V.7) 

 

Cette relation est illustrée dans la figure V.28. On obtient une droite montrant que la réaction 

étudiée présente un coefficient de température négatif.  
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y = 433,55x - 28,888

R
2
 = 0,9963
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Figure V.28 : Représentation d‟Arrhénius des constantes de vitesse pour la réaction du 4-

méthyle pyrimidine avec OH. 

 

III.5. Discussion des cinétiques d’oxydation des composés hétérocycliques azotés avec les 

radicaux OH 

III.5.1. Comparaison avec les données de la littérature 

Les résultats cinétiques sont rassemblés dans le tableau V-6 et comparés aux données 

trouvées dans la littérature et les estimations de AOPwin v.1.92 basées sur les relations 

structure/réactivité d'Atkinson (Kwok et al 1995). 

Pour la pyridine, deux études ont été trouvées dans la littérature. Les deux travaux ont 

été effectués à température ambiante et en mode relatif, utilisant le méthyle éther comme 

référence.  Nos résultats sont en excellent accord avec ces deux déterminations. Dans le cas 

du pyrrole nos résultats sont comparés à ceux de la littérature obtenus par différentes 

techniques en absolue et en relatif. Globalement nos déterminations sont en bon agreement 

avec les différentes déterminations de la littérature. 

Pour la pyrimidine et le 4-méthyle pyrimidine, à notre connaissance, il n‟existe pas 

d‟étude cinétiques antérieure et nos données sont ainsi les premières déterminations cinétiques 
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expérimentales. Il est intéressant de noter que d'après le modèle AOPwin, basé sur les 

relations structure/réactivité, les constantes de vitesse, des réactions entre les radicaux OH et 

ces deux composés sont bon accord avec nos mesures. 

 

Tableau V-6 Comparaison des constantes de vitesse des réactions des composés étudiés avec 

les radicaux OH obtenus dans ce travail avec la littérature. 

 
Composé T(K) k (cm

3
.molecule

-1
.s

-1)
 Technique

a 
Référence 

Pyridine 298 ± 2 

298 ± 2 

298 ± 2 

298 

(5.37±0.80)×10
-13 

(4.90±0.40)×10
-13

 

(5.31±0.60)×10
-13

 

4.90×10
-13

 

MR 

MR 

RE-MS 

estimée 

Ce travail 

R. Atkinson et al. (1987) 

L.Y. Yeung et al.,  2003. 

Aopwin  

Pyrrole 298 ± 2 

298 ± 2 

298 ± 2 

298 ± 2 

298 ± 2 

298 ± 2 

298 

(1.57±0.10)×10
-10

 

(1.39±0.20)×10
-10

 

(1.20±0.04)×10
-10

 

(1.05±0.06)×10
-10

 

(1.10±0.27)×10
-10

 

(1.28±0.10)×10
-10

 

1.10× 10
-10

 

MR 

MR 

FP-FR 

MR 

MR 

PL-FIL 

estimée 

Ce travail 
b 

(isoprène) 

Ce travail 
c 
(propène) 

R. Atkinson et al (1984) 

T. Wallington et al (1986) 

T.J. Dillon et al (2012) 

T.J. Dillon et al (2012) 

Aopwin (SAR) 

Pyrimidine 298 ± 2 

298 ± 2 

298 

(2.29 ± 0.16) ×10
-13

 

(2.38 ± 0.20) ×10
-13

 

2.30× 10
-13

 

MR 

MR 

Estimée 

Ce travail 
d
  

Ce travail 
e 

Aopwin (SAR) 

4 MP 298 ± 2 

298 

(1.2± 0.30) ×10
-12

 

0.74× 10
-12

 

MR 

Estimée 

 Ce travail 

Aopwin (SAR) 

a 
: MR : Méthode Relative ; RE-MS : Réacteur à Ecoulement Spectrométrie de Masse ; FP-FR : 

Flash photolyse Résonance Fluorescence ; PL-FIL : Photolyse Laser Fluorescence Induite par 

Laser. 
b
 : composé référence l‟isoprène ; 

c 
composé référence le propène ; 

d 
composé référence le 

méthyle formate;  
e 
composé référence l‟éthyle formate. 

III.5.2. Mécanisme et réactivité comparée  

Le mécanisme de la réaction entre les radicaux OH et les composés aromatiques 

hydrocarbonés ou azoté-hydrocarbonés se fait selon un processus d‟addition (R. Atkinson et 

al. 1987).  

Dans le cas du pyrrole, les études théoriques de Dillon et al. 2012, montrent que 

l‟addition des radicaux OH sur les doubles liaisons oléfiniques se produit par la formation 

d‟un complexe pré-réactif intermédiaire (pyrrole-OH) suivi d‟une addition sur le carbone 
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adjacent de l‟atome d‟azote. La réactivité de pyridine est similaire à celle de benzène dominé 

par un mécanisme d‟addition qui se fait de préférence en position méta par rapport à l‟atome 

d‟azote. (Yeung et al. (2003)). Pour la réactivité de la pyrimidine, l‟addition la plus favorable 

du radical OH peut être probablement sur le carbone situé entre deux atomes d‟azote. Pour le 

4-méthyle pyrimidine, sa réaction avec les radicaux OH peut s‟effectuer selon deux 

mécanismes : addition de OH sur le cycle aromatique et abstraction d‟un atome d‟hydrogène 

du groupement méthyle.   

Par ailleurs, à partir des paramètres cinétiques déduits de ce travail et ceux trouvés 

dans la littérature concernant les composés aromatiques, les conclusions suivantes peuvent 

être dégagées : Globalement, la réactivité des composés hétérocycliques azotés aromatiques à 

six atomes vis à vis les radicaux OH est relativement lente, en comparaison avec leur 

homologues aromatiques hydrocarbonés. La présence d‟un atome d‟azote dans le cycle 

aromatique à 6  exerce un effet désactivant sur cette réaction : k(OH + pyridine)  <  k( OH + 

benzène). Cet effet désactivant devient de plus en plus prononcé lorsque le nombre d‟atome 

d‟azote dans le cycle aromatique augmente : k(OH + pyridine >  k(OH + pyrimidine >  

k(OH + triazole) . En outre, comme dans le cas des composés aromatique hydrocarboné, la 

substitution d‟un atome d‟hydrogène du cycle aromatique par un alkyle exerce un effet 

activant sur la réaction entre les radicaux OH et les composés aromatiques azoté-

hydrocarbonés : k(OH + pyrimidine) < k(OH + 4-methyl pyrimidine). Par ailleurs les 

études de réactivité entre OH et des composés hétérocycliques azotés à cinq atomes tel que le 

pyrrole montrent une forte réactivité avec une constante de vitesse de l‟ordre de 10
-10

 cm
3 

molécule
-1

 s
-1

.  

III.6. Implications atmosphériques 

Les spectres d‟absorption UV-Visible et les constantes de vitesse déterminées dans 

cette étude sont utilisées pour calculer les temps de vie atmosphériques des composés 

hétérocycliques azotés relativement aux différents processus qui entraînent leur élimination 

dans l‟atmosphérique. Ces processus peuvent être la photolyse et leurs réactions avec les 

principaux oxydants atmosphériques. Ainsi, la durée de vie est calculée suivant les équations :  

τp =1/Jp dans le cas de photolyse avec Jp est la constante de photodissociation, ou l‟équation  

τx = 1/kx[X] dans le cas la réaction biomoléculaire du composé avec l‟oxydant atmosphérique, 

où [X] représente la concentration moyenne de l‟oxydant atmosphérique (OH, O3) et kx la 

constante de vitesse de la réaction biomoléculaire. La durée de vie globale d‟un composé i 

(τI) sera donc estimée à partir de la formule suivante : 
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][

1

XkJ
XP

I
                           (V.8 ) 

Le Tableau V.7 regroupe l‟ensemble des durées de vie des composés hétérocycliques 

azotés étudiés dans ce travail via leur différents processus de dégradation. Dans le calcul, 

nous avons utilisé une concentration moyenne sur 24 h de OH égale à 1×10
6
 molécule.cm

-3 

(Finlayson-Pittz et al., 2000), une concentration moyenne sur 24 h des radicaux nitrate NO3 

égale à 2,5×10
8
 molécule.cm

-3
 (Atkinson et al., 1997) et une concentration moyenne sur 24 h 

d‟ozone égale à 7×10
11

 molécule.cm
-3

 (Logan et al., 1985). Par ailleurs les constantes 

cinétiques utilisées sont celles qui ont été déterminées à température ambiante.  

D‟après les valeurs des temps de vie, on constate que le pyrrole est le composé qui 

possède la plus courte durée de vie, de quelques secondes à quelques heures. Par ailleurs la 

photolyse est le processus dominant dans l‟élimination de ces espèces. Cependant, ces durées 

de vie par rapport à la photolyse doivent être considérées comme des limites inférieures, 

puisque le rendement quantique de photolyse pourrait être beaucoup plus faible que l'unité. En 

outre, il est important de noter que cette analyse de temps de séjours atmosphérique ne tient 

pas compte des processus de l‟élimination de ces composés par voies hétérogènes, en 

particulier les dépôts secs ou humides. 

En conclusion les durées de vie de ces composés hétérocycliques azotés sont 

relativement courtes (de quelques heures à quelques jours). Ceci montre que, si ces composés 

sont émis dans l‟atmosphère, ils peuvent être dégradés et contribuer à la pollution 

photochimique principalement à l‟échelle locale. 

Tableau V.7 Durées de vie des composés azotés hétérocycliques  étudiés vis à vis de leur 

photolyse, leurs réactions avec OH,  NO3 et O3.
 

 

 

 

 

 

 

 

 

a 
valeur calculée en utilisant la constante de photodissociation déterminée à   =30° 

b
 valeur calculée en utilisant la constante cinétique déterminée par   Cabanas et al. (2004). 

c
 valeur calculée en utilisant la constante cinétique déterminée par  R. Atkinson et al. (1984). 

III.7. Conclusion 

Dans la première partie de ce chapitre nous avons mesuré les spectres d‟absorption UV-

Visible des composés azoté-hydrocarbonés aromatiques. Ces résultats ont permis d‟estimer 

Composé  photolyse
(a) 

      OH      NO3  O3 

Pyridine > 19 j 22 j / > 166 j  

Pyrrole > 2 h   2 h 23 s
(b)

  25 h 
(c)

 

Pyrimidine > 3 min    50 j / / 

4-methyl Pyrimidine > 5 min 10 j  / /  
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les constantes de photodissociation atmosphérique de ces espèces. Les résultats obtenus 

montrent que la contribution de la photolyse, dans la dégradation atmosphérique de ces 

composés, est non négligeable car  leur capacité d‟absorption est relativement élevée aux 

longueurs d‟onde supérieures à 290 nm.  

Dans la deuxième partie de ce chapitre, nous avons déterminé les paramètres cinétiques de la 

réaction des radicaux OH et l‟ozone avec la pyridine et ceux de la réaction entre les radicaux 

OH avec le pyrrole,  la pyrimidine et le 4-methyle pyrimidine. Différentes chambres de 

simulations atmosphérique ont été utilisées pour réaliser ces travaux. Les constantes 

cinétiques obtenues présentent un bon accord avec les données trouvées dans la littérature. 

Toutes ces réactions ont un mécanisme dominé par les processus d‟addition. En outre ces 

données cinétiques montrent que la réactivité de ces composés vis à vis les radicaux OH est 

influencée par leur structure. En effet la présence des atomes d‟azote dans le cycle aromatique 

exerce un effet désactivant. La substitution d‟un atome d‟hydrogène de cycle par un alkyle 

présente un effet activant. 
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Conclusion Générale et perspectives 

L‟usage des pesticides s‟est diversifié et répandu à travers le monde, notamment depuis la 

deuxième moitié du XXème siècle. Avec les progrès de la recherche, des centaines de 

nouvelles molécules ont été mises sur le marché. Néanmoins, les limites de cette lutte 

chimique, alors peu contrôlée, se sont rapidement manifestées par une contamination de 

l‟environnement. Une législation de plus en plus stricte envers ces composés a donc vu le jour 

à différents niveaux (international, européen, national). 

Le travail présenté dans cette thèse est centré sur un fongicide de la famille des pyrimidines : 

le bupirimate, pesticide largement utilisé dans le périmètre de Souss Massa au Maroc. L‟étude 

balaye un grand nombre de problématiques liées à son utilisation dans la culture des fruits de 

tomate à savoir : 

 sa dissipation dans les fruits de tomate,  

 la dégradation électrochimique d‟effluents aqueux contenant du bupirimate, 

 son devenir atmosphérique après pulvérisation, 

 la réactivité de ses métabolites gazeux dans l‟atmosphère. 

 

La première partie de cette étude a donc pour objectif d'étudier la faisabilité d‟une méthode  

électrochimique directe pour le traitement des eaux chargées en pesticides, et pour réduire les 

risques de pollution des champs par les effluents issus du rinçage du matériel agricole. Cette 

partie du travail détermine des valeurs optimales des paramètres électrochimiques 

expérimentaux optimales par une mesure de la DCO des solutions de bupirimate. Les résultats 

obtenus nous ont permis de faire les conclusions suivantes :  

 Le taux de minéralisation du bupirimate diminue avec l‟augmentation de la 

concentration des ions chlorures en solution (électrolyte support). Il passe de 74%, pour une 

solution à  2% de NaCl, à 43%, pour une solution à 4% de NaCl. La dégradation suit une loi 

cinétique de premier ordre. La constante cinétique (k) de dégradation du bupirimate varie de 

109 .10
-4

min
-1

 pour une solution à 2% de NaCl à 49.10
-4

 min
-1

 pour une solution de 4% de 

NaCl.  

 Le pH de la dégradation de bupirimate sur l‟électrode DDB croît au cours des dix 

premières minutes de l‟électrolyse puis se stabilise aux pH alcalins. Cette augmentation a été 

attribuée à la formation de substances basiques qui se produisent au sein de la solution au 

cours de la dégradation du pesticide. 
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 Le courant d‟électrolyse a un effet notable sur la vitesse de dégradation et la 

minéralisation du bupirimate. En effet, la valeur de la constante cinétique croît de 35.10
-4 

min
-

1
  à 52.10

-4 
min

-1
 puis 109.10

-4
min

-1
  pour des courants imposés respectivement égaux à 20 

mA, 40 mA et 60 mA. Par contre, l‟élévation de la température a un effet inverse sur la 

cinétique de dégradation. La valeur de la constante cinétique passe de 109.10
-4 

min
-1

 pour une 

température de l‟électrolyte égale à 25°C à 30.10
-4

min
-1

 pour 65°C. 

L‟étude de la dégradation de bupirimate par Chromatographie en phase Gazeuse (GC/ECD) et 

par Spectroscopie UV montre que le rendement d‟élimination est de 99% avec l‟électrode 

DDB. Ce résultat est confirmé par l‟analyse en spectroscopie UV grâce à laquelle on observe 

la disparition des deux bandes d‟absorption à des longueurs d‟ondes de 240 nm et 310 nm. 

La comparaison des performances de la minéralisation du bupirimate en solution aqueuse a 

montré que l‟électrode de DDB est plus efficace que celle en dioxyde de l‟étain. 

L‟optimisation du procédé électrochimique de dégradation des rejets agricoles chargés en 

bupirimate correspond ainsi à un courant imposé de 60 mA dans un électrolyte support de 2% 

NaCl et une température de 25°C.  

 En conclusion, la dépollution des eaux usées par voie électrochimique constitue d‟un 

point de vue écologique et économique, un avantage significatif comparé aux procédés 

classiques de traitement des eaux. L‟application du procédé électrochimique dans cette étude 

a démontré son efficacité pour la dépollution des eaux contaminées par des pesticides, 

permettant d‟atteindre des taux de minéralisation supérieurs à 70%. 

Dans la deuxième partie de ce travail, nous avons réalisé une campagne d‟analyse des résidus 

de pesticides sur les fruits de tomates. Sur les 194 échantillons analysés, il y a présence de 

bupirimate (10%), endosulfan (7%), bifenthrine (4%), cyhalothrine (3%), iprodione (3%), 

procymidone (3%), deltamethrine (2%), tetradifon (2%), cypermethrine (1%), chlorothalonil 

(1%), tau-fluvalinate (1%) et  inférieur à la limite de détection (63%).  

En comparant nos résultats aux LMR fixées par l‟U.E, nous constatons que, sur la totalité des 

échantillons, deux dépassements sont enregistrés pour le bupirimate et deux non conformités 

pour l‟endosulfan.  

Dans la troisième partie de cette thèse, la dégradation hétérogène du bupirimate sous forme de 

dépôt solide en présence de l‟ozone a été étudiée. Nous avons obtenu un taux de dégradation 

de 75 à 80% après 8 heures de l‟exposition de pesticide à l‟ozone avec des concentrations 

d‟ozone varie de  2.65 x10
14

  à 15.2 x10
14

 molecules.cm
-3

. La constante cinétique d‟ozonolyse 

de ce pesticide sous forme solide est de l‟ordre de kO3 = (3.07  1,20) 10
-18

 cm
3
.molécule

-1
.s

-1
. 
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De cette constante de vitesse, un temps de séjour relativement court, par rapport à 

l‟ozonolyse, a été estimé de quelques jours. Cela montre que ce composé est peu persistant 

dans l‟atmosphère.  

Enfin, nous avons consacré la dernière partie de ce travail à la détermination des sections 

efficaces et l‟étude cinétique de la réactivité en phase homogène de la pyrimidine, de la 4-

méthyle pyrimidine, du pyrrole, de la pyridazine, et de la pyridine avec les radicaux OH et 

l‟ozone. Les déterminations cinétiques obtenues ont conduit aux conclusions suivantes : 

 Pour les composés possédants des hétérocycles à 6 atomes, avec 1 ou 2 atomes d‟azote 

les constantes de vitesse avec le radical OH sont du même ordre de grandeur. 

Cependant, la présence des atomes d‟azote dans le cycle aromatique exerce un effet 

desactivant sur la réactivité de ces composés avec le radical OH. 

 Le pyrole, hétérocycle à 5 atomes, est hautement plus réactif vis-à-vis le radical OH. 

 La réaction de la pyridine avec l‟ozone est très faible. Cela est dû à l‟aromaticité du 

cycle.  

 A l‟exception de pyridine, le processus de photolyse est le processus dominant dans 

l‟élimination de ces espèces, sous réserve que le rendement quantique est égal à 

l'unité. 

 La contribution des processus d‟oxydation par le radical OH dans la dégradation 

atmosphérique de ces composés est relativement importante.   

 Les durées de vie atmosphériques de ces composés, déduites de nos mesures 

cinétiques et spectroscopiques, montrent que ces espèces ont tendance à s‟éliminer 

rapidement par les différentes voies photochimiques. Précisons en  fin que l‟étude 

cinétique de ce travail est la première en ce qui concerne l‟oxydation de pyrimidine et 

méthyle pyrimidine par les radicaux OH. En outre ce travail presente aussi les 

premières déterminations des spectres d‟absorption UV, en phase gaseuse, des 

composés hétérocycliques aromatiques.  

Au terme de ce travail, nous suggérons : 

 L‟identification des métabolites de dégradation de bupirimate par voie 

électrochimique. 

 L‟étude de la dégradation de bupirimate sous l‟effet des radicaux OH à 

l‟interface solide/gaz. 

 L‟étude de l‟ozonolyse de la pyrimidine, le 4-méthyle pyrimidine, le pyrrole et 

la pyridazine. 
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 L‟identification des produits de dégradation atmosphériques des composés 

hétérocycliques azotés étudiés  

 L‟étude de la photo-oxydation atmosphérique des autres composés 

hétérocycliques azotés en chambre de simulation atmosphérique. 
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Annexe I 

Sections efficaces d’absorption UV-visible (cm2 molécule-1) des Pyridine, 4-méthyle 

pyrimidine, pyrimidine, pyridazine, et pyrrole. 

 

λ (nm) Pyridine Pyrimidine 

4-méthyle 

Pyridazine 

Pyrrole 

pyrimidine 

         σ (cm
2
 molecule

-1
)   

      

200 3,32E-18 1,71E-18 2,24E-18  1,60E-20 

201 3,30E-18 1,65E-18 2,27E-18  1,82E-20 

202 2,38E-18 1,65E-18 2,21E-18  1,95E-20 

203 1,65E-18 1,60E-18 2,19E-18  2,13E-20 

204 1,05E-18 1,53E-18 2,04E-18  2,26E-20 

205 6,23E-19 1,52E-18 1,97E-18  2,35E-20 

206 5,12E-19 1,47E-18 2,03E-18  2,57E-20 

207 3,70E-19 1,47E-18 1,88E-18  2,72E-20 

208 2,84E-19 1,45E-18 1,96E-18  3,07E-20 

209 1,94E-19 1,38E-18 1,81E-18  3,29E-20 

210 2,56E-19 1,34E-18 1,78E-18  3,63E-20 

211 2,34E-19 1,30E-18 1,74E-18  3,84E-20 

212 2,21E-19 1,27E-18 1,87E-18  4,92E-20 

213 2,54E-19 1,24E-18 1,68E-18  6,91E-20 

214 2,59E-19 1,18E-18 1,59E-18  7,05E-20 

215 2,65E-19 1,12E-18 1,46E-18  9,61E-20 

216 3,27E-19 1,08E-18 1,39E-18  9,86E-20 

217 3,41E-19 1,03E-18 1,29E-18  1,15E-19 

218 3,77E-19 1,00E-18 1,28E-18  1,59E-19 

219 4,63E-19 9,63E-19 1,24E-18  1,61E-19 

220 5,22E-19 9,61E-19 1,17E-18 1,48E-19 1,74E-19 

221 5,49E-19 9,71E-19 1,20E-18 1,46E-19 1,78E-19 

222 6,19E-19 1,04E-18 1,27E-18 1,54E-19 1,67E-19 

223 6,85E-19 1,09E-18 1,21E-18 1,66E-19 1,66E-19 

224 7,32E-19 1,14E-18 1,22E-18 1,67E-19 1,53E-19 

225 8,35E-19 1,24E-18 1,43E-18 1,78E-19 1,39E-19 

226 9,13E-19 1,45E-18 1,49E-18 1,91E-19 1,28E-19 

227 1,01E-18 1,61E-18 1,62E-18 2,07E-19 1,19E-19 

228 1,10E-18 1,69E-18 1,79E-18 2,31E-19 1,12E-19 

229 1,25E-18 1,81E-18 2,04E-18 2,48E-19 1,10E-19 

230 1,30E-18 2,01E-18 2,27E-18 2,66E-19 1,10E-19 

231 1,47E-18 2,30E-18 2,50E-18 2,88E-19 1,10E-19 

232 1,65E-18 2,50E-18 2,72E-18 3,26E-19 1,09E-19 

233 1,77E-18 2,64E-18 2,97E-18 3,71E-19 1,09E-19 

234 1,95E-18 2,71E-18 3,10E-18 4,04E-19 1,09E-19 

235 2,05E-18 2,88E-18 3,28E-18 4,27E-19 1,11E-19 

236 2,20E-18 3,18E-18 3,49E-18 4,45E-19 1,13E-19 

237 2,48E-18 3,33E-18 3,68E-18 4,88E-19 1,16E-19 

238 2,65E-18 3,42E-18 3,89E-18 5,52E-19 1,18E-19 

239 2,85E-18 3,41E-18 4,07E-18 5,99E-19 1,21E-19 

240 2,99E-18 3,42E-18 4,13E-18 6,16E-19 1,23E-19 

241 3,16E-18 3,51E-18 4,17E-18 6,04E-19 1,25E-19 

242 3,47E-18 3,64E-18 4,30E-18 6,12E-19 1,28E-19 

243 3,69E-18 3,65E-18 4,46E-18 6,59E-19 1,29E-19 

244 3,88E-18 3,48E-18 4,55E-18 7,03E-19 1,30E-19 

245 3,99E-18 3,17E-18 4,47E-18 7,16E-19 1,30E-19 

246 4,04E-18 2,92E-18 4,25E-18 6,64E-19 1,29E-19 

247 4,20E-18 2,75E-18 3,96E-18 5,98E-19 1,31E-19 

248 4,42E-18 2,58E-18 3,75E-18 5,76E-19 1,33E-19 
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249 4,47E-18 2,28E-18 3,72E-18 5,88E-19 1,36E-19 

250 4,46E-18 1,88E-18 3,48E-18 5,90E-19 1,36E-19 

251 4,36E-18 1,49E-18 3,04E-18 5,49E-19 1,40E-19 

252 4,30E-18 1,14E-18 2,38E-18 4,51E-19 1,40E-19 

253 4,30E-18 8,95E-19 1,82E-18 3,81E-19 1,47E-19 

254 4,37E-18 7,20E-19 1,44E-18 3,49E-19 1,47E-19 

255 4,22E-18 5,95E-19 1,18E-18 3,34E-19 1,55E-19 

256 4,05E-18 5,03E-19 9,67E-19 3,15E-19 1,55E-19 

257 3,70E-18 4,33E-19 8,38E-19 2,70E-19 1,61E-19 

258 3,49E-18 3,94E-19 7,26E-19 2,11E-19 1,62E-19 

259 3,41E-18 3,54E-19 6,77E-19 1,70E-19 1,66E-19 

260 3,22E-18 3,40E-19 5,71E-19 1,46E-19 1,70E-19 

261 3,02E-18 3,30E-19 5,80E-19 1,33E-19 1,75E-19 

262 2,87E-18 3,34E-19 5,95E-19 1,25E-19 1,75E-19 

263 2,67E-18 3,38E-19 6,08E-19 1,22E-19 1,77E-19 

264 2,49E-18 3,44E-19 5,95E-19 1,16E-19 1,77E-19 

265 2,23E-18 3,56E-19 6,04E-19 1,11E-19 1,77E-19 

266 1,99E-18 3,56E-19 6,32E-19 1,09E-19 1,77E-19 

267 1,75E-18 3,76E-19 6,53E-19 1,08E-19 1,72E-19 

268 1,58E-18 3,90E-19 6,83E-19 1,08E-19 1,72E-19 

269 1,42E-18 3,97E-19 6,64E-19 1,05E-19 1,63E-19 

270 1,24E-18 4,17E-19 6,70E-19 1,04E-19 1,62E-19 

271 1,21E-18 4,44E-19 6,93E-19 1,04E-19 1,50E-19 

272 9,57E-19 4,51E-19 6,93E-19 1,03E-19 1,50E-19 

273 8,18E-19 4,69E-19 6,97E-19 1,04E-19 1,40E-19 

274 7,43E-19 4,80E-19 7,32E-19 9,94E-20 1,30E-19 

275 7,91E-19 5,06E-19 7,06E-19 1,00E-19 1,29E-19 

276 5,60E-19 5,22E-19 7,38E-19 9,96E-20 1,20E-19 

277 5,05E-19 5,27E-19 7,30E-19 9,94E-20 1,10E-19 

278 4,60E-19 5,60E-19 7,50E-19 9,72E-20 1,09E-19 

279 3,86E-19 5,77E-19 7,30E-19 9,63E-20 9,99E-20 

280 3,16E-19 5,92E-19 7,43E-19 9,68E-20 9,20E-20 

281 3,03E-19 5,78E-19 7,28E-19 9,54E-20 8,57E-20 

282 2,57E-19 6,21E-19 7,10E-19 9,17E-20 7,36E-20 

283 3,32E-19 6,30E-19 7,21E-19 9,32E-20 7,27E-20 

284 1,70E-19 6,38E-19 7,10E-19 9,67E-20 6,05E-20 

285 1,17E-19 6,43E-19 6,92E-19 9,50E-20 5,98E-20 

286 1,22E-19 6,57E-19 6,68E-19 9,17E-20 4,93E-20 

287 1,00E-19 7,19E-19 6,55E-19 9,36E-20 4,80E-20 

288 1,23E-19 6,84E-19 6,44E-19 9,77E-20 3,76E-20 

289 8,46E-20 6,44E-19 6,18E-19 9,40E-20 3,71E-20 

290 3,32E-20 6,83E-19 5,79E-19 9,01E-20 2,68E-20 

291 5,15E-20 7,09E-19 5,54E-19 8,76E-20 2,61E-20 

292 3,86E-20 6,61E-19 5,22E-19 9,50E-20 1,88E-20 

293  6,82E-19 5,04E-19 8,65E-20 1,88E-20 

294  6,96E-19 4,84E-19 8,85E-20 1,52E-20 

295  5,86E-19 4,51E-19 8,85E-20 1,19E-20 

296  7,15E-19 4,26E-19 8,26E-20 1,18E-20 

297  6,45E-19 3,91E-19 9,71E-20 9,52E-21 

298  5,30E-19 3,70E-19 8,75E-20 8,88E-21 

299  5,66E-19 3,12E-19 7,75E-20 7,69E-21 

300  5,96E-19 2,99E-19 8,13E-20 6,79E-21 

301  6,26E-19 2,86E-19 9,06E-20 6,46E-21 

302  5,36E-19 2,37E-19 8,74E-20 5,80E-21 

303  5,91E-19 2,29E-19 9,13E-20 5,53E-21 

304  4,17E-19 2,16E-19 8,72E-20 5,03E-21 

305  6,62E-19 1,93E-19 7,42E-20 4,67E-21 

306  4,63E-19 1,46E-19 1,00E-19 4,11E-21 

307  4,03E-19 1,50E-19 8,43E-20 3,98E-21 

308  2,89E-19 1,06E-19 7,95E-20 3,82E-21 
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309  3,71E-19 9,63E-20 6,98E-20 3,20E-21 

310  2,49E-19 8,06E-20 8,71E-20 3,02E-21 

311  2,91E-19 6,99E-20 7,36E-20 3,07E-21 

312  3,50E-19 6,76E-20 8,06E-20 2,69E-21 

313  2,21E-19 4,88E-20 8,76E-20 2,73E-21 

314  1,59E-19 3,36E-20 7,40E-20 2,54E-21 

315  3,25E-19 2,21E-20 7,29E-20 2,23E-21 

316  1,42E-19 2,80E-20 9,81E-20 2,51E-21 

317  1,60E-19 1,39E-20 7,49E-20 2,18E-21 

318  1,23E-19 2,55E-20 7,75E-20  

319  8,17E-20 1,36E-20 7,79E-20  

320  7,67E-20 1,03E-20 7,75E-20  

321  7,69E-20  7,90E-20  

322  9,66E-20  8,54E-20  

323  7,80E-20  9,07E-20  

324  4,50E-20  8,57E-20  

325  4,87E-20  8,54E-20  

326  3,45E-20  8,64E-20  

327  2,16E-20  8,99E-20  

328  2,66E-20  8,70E-20  

329  2,38E-20  9,08E-20  

330  5,19E-21  9,09E-20  

331  1,11E-20  9,63E-20  

332  1,69E-20  9,34E-20  

333  1,96E-20  9,80E-20  

334  1,60E-20  9,63E-20  

335  2,05E-20  9,55E-20  

336  1,35E-20  9,50E-20  

337  2,03E-20  1,00E-19  

338  4,62E-21  9,99E-20  

339  7,10E-21  8,40E-20  

343  1,60E-18  9,09E-20  

344  1,53E-18  1,09E-19  

345  1,52E-18  9,05E-20  

346  1,47E-18  7,93E-20  

347  1,47E-18  1,00E-19  

348  1,45E-18  8,97E-20  

349  1,38E-18  1,05E-19  

350  1,34E-18  6,75E-20  

351  1,30E-18  1,01E-19  

352  1,27E-18  8,25E-20  

353  1,24E-18  6,42E-20  

354  1,18E-18  7,92E-20  

355  1,12E-18  7,06E-20  

356  1,08E-18  8,98E-20  

357  1,03E-18  4,41E-20  

358  1,00E-18  6,99E-20  

359  9,63E-19  7,92E-20  

360  9,61E-19  4,11E-20  

361    6,13E-20  

362    4,67E-20  

363    4,81E-20  

364    3,08E-20  

365    4,14E-20  

366    5,99E-20  

367    3,11E-20  

368    3,72E-20  

369    4,19E-20  

370    2,27E-20  

371    1,48E-19  
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372    1,46E-19  

373    1,54E-19  

374    1,66E-19  

375    1,67E-19  

376    1,78E-19  

377    1,91E-19  

378    2,07E-19  

379    2,31E-19  

380    2,48E-19  

 

Annexe II 

Un Chromatogrammes du bupirimate enregistrés  à l‟aide de GC/MS après 8 heures de 

dégradation. 
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Annexes III 

Calcul des concentrations pour les mesures par PTR-MS 

 

La réaction de transfert de proton qui a lieu au sein du PTR-MS est la suivante : 

H3O
+
 + R               RH

+
 + H2O 

Des conditions bien définies dans la chambre de réaction autorisent le calcul du ratio de 

mélange absolu des gaz (équation E1) sans passer par une étape de calibration spécifique à 

chaque composé : 

[R]= ([R]/[air])x10
3
 (ppb)                                                                                  (E1) 

 

L‟expression de la densité de l‟air, [air] en molec.cm-3, dans la chambre de réaction est 

donnée par l‟équation E2 : 

[air]= (Pd.N.Tatm)/(Patm. Vair.Td)[air])                                                            (E2) 

Avec : 

 

Patm : pression atmosphérique (1013 mbar) 

Pd : pression dans le « drift tube » (mbar) 

Vair : volume molaire de l‟air à Tatm (cm3) 

Td : température dans le « drift tube » (K) 

Tatm : température ambiante (K) 

N : nombre d‟Avogadro (6,022.1023 molec) 

L‟équation E3 permet de calculer la densité du composé R suivi, [R] : 

 

[R]=(1/Ki.TR)x([RH
+
]/[H3O

+
])                                                                               (E3) 

 

Avec : 

 

[RH+] : Densité de l‟ion RH+ suivi 

[H3O+] : Densité de l‟ion primaire H3O+ 

ki : Constante cinétique de réaction (cm3.s-1.molec-1) 

TR : Temps de réaction (s) 

Le facteur de transmission des ions doit également être pris en compte puisqu‟il varie selon la 

masse de l‟ion analysé : 
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Figure : Facteur de transmission en fonction de la masse [PTR-MS Ionicon Analytic 

manual] 

 

En intégrant ces informations dans l‟équation E3, on obtient l‟expression suivante : 

 

[R]=(1/ki.tr)x([RH
+
]cps.Trans H3O

+
)/([H3O

+
]cps.Trans RH

+
) 

 

Avec :  

 

[RH+]cps : intensité du signal de l‟ion RH+ analysé (cps = coups par seconde) 

[H3O+]cps : intensité du signal de l‟ion primaire H3O+ analysé (cps) 

TransH3O
+ : facteur de transmission de l‟ion H3O+ 

TransRH+ : facteur de transmission de l‟ion RH+ 
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Annexes IV 

 

Schéma de la PTR-TOF-MS utilisé dans cette étude 
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Résumé  

Cette thèse est centrée sur le bupirimate, utilisé dans la région de Souss Massa comme 

fongicide dans la culture de tomates et propose l‟étude de différents aspects liés à son 

utilisation comme son élimination par voie électrochimique des effluents aqueux d‟origine 

agricole et son impact environnemental dans l‟atmosphère.  

L‟étude de surveillance des résidus de pesticides sur les fruits de tomates dans cette région du 

Maroc proposée dans cette thèse montre que sur les 194 échantillons analysés, il y a présence 

de bupirimate (10%), endosulfan (7%), bifenthrine (4%), L. cyhalothrine (3%), iprodione 

(3%), procymidone (3%), deltamethrine (2%), tetradifon (2%), cypermethrine (1%), 

chlorothalonil (1%), tau-fluvalinate (1%) et de composés dont les concentrations sont 

inférieures à la limite de détection (63%).  

Le bupirimate fortement utilisé, est donc susceptible de se retrouver dans les effluents 

de lavage agricole, d‟où l‟intérêt de l‟étude de sa dégradation électrochimique en phase 

aqueuse. Nous avons ainsi mis en évidence que la cinétique de dégradation et les rendements 

de minéralisation de ce pesticide peuvent être significativement augmentés, par variation des 

différents paramètres expérimentaux (concentration de l‟électrolyte, valeur du courant 

imposé, et température). Nous avons également déterminé au cours de ce travail que la 

constante cinétique d'oxydation du pesticide est de l‟ordre de 109.10
-4

 min
-1

. Les analyses de 

DCO ont démontré que le taux de minéralisation par électrooxydation dépasse 70 %. Les 

résultats de l‟étude de la minéralisation par la CPG montrent que la vitesse de l‟électro-

dégradation du bupirimate est plus élevée que celle obtenue par la DCO. Le rendement 

d‟élimination est de l‟ordre de 86%. Ce résultat est confirmé par l‟analyse UV. 

             La réactivité hétérogène de bupirimate vis-à-vis de l‟ozone, en phase hétérogène, est 

également étudiée. Les résultats obtenus montrent que la valeur de la constante cinétique est 

de 3.07x10
-18  

cm
3
.molécules

-1
.s

-1
 vis-à-vis de l‟ozone. Cette valeur implique une durée de vie 

atmosphérique de l‟ordre de quelques jours. 

             Les spectres UV et la réactivité homogène vis-à-vis des radicaux OH du 4-

méthylpyrimidine, de la pyrimidine, du pyrrole, et de la pyridine (produits gazeux attendus de 

la dégradation des pesticides), ont été déterminés. Les études cinétiques ont été réalisées dans 

plusieurs chambres atmosphériques. Les résultats obtenus montrent que pour les composés 

possédant des hétérocycles à 6 atomes, avec 1 ou 2 atomes d‟azote, les constantes de vitesse 

avec le radical OH sont du même ordre de grandeur. La présence des atomes dans le cycle 

aromatique a un effet désactivant sur la réactivité de ces composés avec les radicaux OH. Par 

ailleurs, le composé hétérocyclique aromatique à 5 atomes est hautement plus réactif vis-à-vis 

les radicaux OH. Les durées de vie atmosphériques de ces composés, déduites de nos mesures 

cinétiques et spectroscopiques montrent que ces espèces ont tendance à s‟éliminer rapidement 

par les différentes voies photochimiques. 

 

 
Mots clé : Résidus, Electrooxydation, Bupirimate, pesticide, dégradation atmosphérique, pesticides, cinétique 

hétérogène, cinétique homogène, ozone, radicaux OH, durée de vie atmosphérique, spectre UV, chambre de 

simulation atmosphérique. 
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ABSTRACT  

           The research study discussed in this thesis concerns the determination of the kinetic 

rate constants of the electrochemical and heterogeneous degradations of bupirimate. In this 

study we report the atmospheric fate of four compound heterocyclique   by ozone and OH-

radicals using the technique of a simulation chamber coupled to a different analytical system.  

194 samples tomato samples from an agricultural region of the souss (Agadir, Morrocco) 

were analyzed for bupirimate (10%) endosulfan (7%), bifenthrine (4%), L. cyhalothrine (3%), 

iprodione (3%), procymidone (3%), deltamethrine (2%), tetradifon (2%), cypermethrine (1%), 

chlorothalonil (1%), tau-fluvalinate (1%) and the concentration of author compounds is less of 

limits of detection (63%). 

The electrochemical oxidation of bupirimate is examined by bulk electrolyses at boron doped 

diamond (BDD) electrode. The influence of operating conditions on the reaction trend is 

investigated and suitable conditions for oxidative demolition of Bupirimate are individuated. 

The study also presents the results from bupirimate oxidation at BDD and SnO2 anodes. The 

COD of bupirimate solution was observed to fall with the first-order kinetics. We also 

determined during this work that the constant kinetics of pesticide is about 109.10
-4

 min
-1

.  In 

this study, we highlighted that the kinetics of degradation and the outputs of mineralization of 

bupirimate could be significantly increased, by variation of the various experimental 

parameters (concentration of electrolyte, value of the imposed current, and concentration of 

pesticide). The results of mineralization showed that the speed of degradation of the 

bupirimate by proceeds electrochemical is higher, one has obtains an output of elimination of 

84% by the analyses of chromatography.  

UV spectra and the homogeneous reactivity vis-à-vis the OH group of 4-methylpyrimidine, 

pyrimidine, pyrrole, and pyridine (gaseous products of expected degradation of pesticides), 

were determined. Kinetic studies were carried out in several atmospheric chambers. The 

results show that for compounds 6 atoms aromatic ring, with 1 or 2 nitrogen atoms, the rate 

constants with OH radicals are of the same order of magnitude. The presence of atoms in the 

aromatic ring has a deactivating effect on the reactivity of these compounds with OH radicals. 

Moreover, the heterocyclic aromatic having 5 atoms is more highly reactive with OH radicals. 

The atmospheric lifetimes of these compounds, derived from our spectroscopic and kinetic 

measurements show that these species tend to be eliminated rapidly by different 

photochemical ways. 
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