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1. PRESENTATION DE LA PROBLEMATIQUE.







Les sulfonates d'alkylbenzene linéaires (LAS) sont des surfactants possédant a la fois des
propriétés hydrophiles conférées par une téte polaire (groupement sulfonate) et des
propriétés hydrophobes conférées par une chaine alkyle de 10 a 14 atomes de carbone en
général. La propriété caractéristique des LAS est de se concentrer aux interfaces et de
réduire la tension superficielle. Ce sont les LAS qui conferent aux lessives la propriété de
détergence. Les détergents ulilisés les plus couramment dans les pays industrialisés pour des
applications industrielle et domestiques contiennent environ 10 % de LAS sous forme d’un
mélange d’homologues.

La haute biodégradabilité de ces molécules est largement reconnue et souvent mise en
avant par les industriels du savon. Ainsi, l'utilisation des LAS n’a pas cessé de croitre depuis
les années soixante et atteint des tonnages considérables aujourd’hui dans les pays
industrialisés. L’augmentation des quantités de détergents déversées dans le milieu naturel
ne semble pourtant pas alerter la communauté scientifique qui s’intéresse a I'évaluation des
risques des molécules chimigques.

Quoiqu’il en soit, les problemes que peut engendrer la présence de LAS dans les milieux
environnementaux ne sont de toute fagon pas uniquement inhérents a la quantité de produit
présent. L’objectif de cette synthése bibliographique est de présenter au lecteur les facteurs
qui influencent le devenir des LAS dans 'environnement. En effet, prendre en compte les
différents paramétres qui modifient la précipitation, 'adsorption ou la biodégradation des
LAS, c’est comprendre que I'évaluation du risque toxique de ces molécules doit intégrer la

notion de complexité et de diversité environnementale.

Le probleme d’éventuels effets toxiques engendrés par les LAS ne se pose évidemment
pas directement en termes de Santé Publique, hormis de maniere quasi anecdotique sur
certains sites industriels, ol I'exposition aux LAS présente un risque de toxicité aigué pour la
main d’ceuvre. La toxicité des LAS concerne d’'une part la faune et la micro-faune aquatiques
qui sont exposées via les effluents urbains et industriels. D’autre part, I'épandage des boues
d’épuration sur les sols agricoles constitue une voie d’exposition majeure aux LAS qui sont
concentrés dans ces boues.

La protection de lenvironnement est une préoccupation transversale, qui concerne
aujourd’hui tous les secteurs professionnels. La protection de I'environnement est aussi la
mission du pharmacien, qui s’investit de maniére spécifique en tant qu’écotoxicologue, ou de

maniére générale de par ses missions de sensibilisation et de prévention.



Cette analyse bibliographique comprend cing parties, qui présentent, en s’appuyant sur la
littérature récente, les différents acteurs et les phénoménes physico-chimiques impliqués

dans le devenir des LAS dans 'environnement et les effets toxiques qui en découlent :

1) Les sulfonates d'alkylbenzéne linéaires (LAS)
Cette premiére partie s’intéresse a la présentation de la molécule tensio-active. L'accent est
porté sur sa propriété détergente inhérente a son caractére amphiphile. L’amphiphilie confére
aux LAS des propriétés de solubilité et d’adsorption bien particuliéres. L'étude de ces
propriétés est essentielle pour aborder la distribution et la mobilité des LAS dans les
différentes phases des milieux environnementaux. De plus, une bréve revue des différentes
méthodes analytiques disponibles mettra en lumiére la nécessité d’utiliser des méthodes
spécifiques et permettant la séparation des différents homologues. En effet, la complexité du
comportement des LAS dans I'environnement réside aussi dans le fait que les différents
homologues possédent des propriétés différentes. En particulier les homologues de masse
molaire élevée sont les plus hydrophobes (Garcia et al., 2002; Saez et al., 2001; Traina et

al., 1996) et par conséquent les plus toxiques (Hampel et Blasco, 2002; Verge et al., 2001).

2) Les agrégats biologiques (boues activées)

Ce paragraphe a pour objectif de décrire brievement les traitements d’épuration biologiques
principalement utilisés, et en particulier les traitements a boues activées, afin de pouvoir
appréhender la lecture des paragraphes suivants concernant I'élimination des LAS par ces
traitements, et notamment les paragraphes concernant la comparaison de I'efficacité de
différents traitements. Les boues activées sont des agrégats microbiens qui se forment de
maniére spontanée au cours du procédé d’épuration dans des conditions particuliéres de
brassage et d’aération.

De plus, l'organisation et la composition des agrégats microbiens fait I'objet de ce
paragraphe de maniére détaillée. Les références bibliographiques concernant ces agrégats
sont principalement issues de la littérature concernant les boues activées pour des raisons de
richesse d’information disponible sur le sujet. Cependant, qu’elles soient issues des stations
d’épuration ou des milieux aquatiques environnementaux, ces entités biologiques sont le
siége des phénoménes d’adsorption des LAS et I'activité microbienne et a lPorigine de leur
biodégradation.

Les agrégats sont composés d’une communauté microbienne complexe (Amann et al.,
1998), piégée dans une matrice de polymeres extraceilulaires qui assure la cohésion de la
structure agrégée (Flemming et al., 2000). Des zones fortement apolaires aux sein des
agrégats pourraient étre a Jlorigine de l'accumulation de polluants hydrophobes et

amphiphiles.
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L’organisation des agrégats est variable dans le temps et dans I'espace (Droppo et al.,
1997), entrainant par conséquent des variations de leurs capacités d’adsorption, de
biodégradation et de décantation. En particulier, la présence de surfactants peut étre a
Porigine de modifications importantes de [Iorganisation des agrégats et d'un

dysfonctionnement du procédé d’épuration.

3) Devenir des LAS au cours du traitement d’épuration biologique.

De nombreuses campagnes de prélévements ont été menées afin de déterminer la teneur en
LAS dans les effluents urbains et dans les milieux naturels, en particulier les eaux de riviére et
leurs sédiments. Elles permettent d’estimer I'abattement obtenu au cours des procédés
d’épuration biologiques ou du transport en milieux aquatiques. En particulier, les articles de
Holt et al., (2003), McAvoy et al., (1993) et Rapaport et Eckhoff (1990) constituent des
revues trés complétes des valeurs répertoriées dans la littérature.

La majorité des LAS utilisés rejoint les traitements d’épuration. La concentration de LAS
dans les eaux usées est de l'ordre de 1 & 10 mg.L' (McAvoy et al., 1993; McEvoy et al,
1998; Dijellal et al., 1997). Dans les effluents urbains, les LAS sont majoritairement retrouvés
en association avec les particules en suspension (Prats et al, 1993). Au cours du traitement
par boues activées, une large fraction (15 %) est éliminée par adsorption sur les agrégats
bactériens et par précipitation avec le calcium ou le magnésium (Brunner et al.,, 1988). Les
LAS possédant une longue chaine de carbone (C,; et C,,-LAS) présentent une plus grande
capacité a s’adsorber et a précipiter que les LAS ayant une masse molaire plus faible (Garcia
et al,, 2002). La biodégradation par les micro-organismes des boues activées est cependant
le principal processus responsable de Pélimination des LAS (Brunner et al.,, 1988).

Au cours du traitement, les LAS subissent des transformations qui modifient leur
distribution entre les phases dissoute et particulaire, leur biodégradabilité et leur toxicité. La
biodégradation des LAS entraine une modification de la distribution des homologues (Perales
et al, 1999). Globalement, le mélange s’enrichit en composés plus solubles, mais plus
résistants a la biodégradation. La biodégradation des LAS est rarement compléte. Elle a lieu
préférentiellement en aérobie et sous laction de différents micro-organismes dont les
activités hydrolytiques sont complémentaires (Jimenez et al., 1991).

Le taux d’abattement est tributaire du bon fonctionnement du procédé d’épuration. Lors
de périodes de dysfonctionnement, le taux d’abattement est réduit a moins de 90 %, voire
65 % (Brunner et al, 1988). Sila séparation par décantation des boues de P'eau épurée n’est
pas efficace, des agrégats bactériens s’échappent de la station. Les LAS sont ainsi libérés
dans le milieu récepteur non seulement sous forme dissoute mais aussi sous forme adsorbée
par les agrégats bactériens. L’adsorption des LAS sur les agrégats biologiques est fortement
réversible (Conrad et al., soumis). Ces agrégats pourraient jouer ainsi le réle de transporteur

transitoire et contribuer a la dispersion des LAS sur de grandes distances.
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L’accumulation des LAS dans les boues a fait I'objet de nombreuses études, car elle
constitue une voie majeure de contamination des sols via Famendement agricole (McAvoy et
al., 1993; Prats et al., 1993). La part soluble déversée dans le milieu récepteur est
considérée comme négligeable au vu des flux de détergents dans les effluents en entrée de
station d’épuration (Brunner et al., 1988). Cependant, s’ajoute a ces flux la part de LAS
adsorbée sur les agrégats bactériens qui s’échappent de la station lors de dysfonctionnement
de la décantation. Cependant, ni la part de LAS déversée dans le milieu aquatique par cette

voie, ni l'intensité de ces phénoménes n‘ont jamais été quantifiées.

4) Occurrence des LAS dans les milieux environnementaux
Les LAS sont retrouvés dans tous les milieux environnementaux et en particulier dans les
rivieres et les sols. Dans les milieux aquatiques, ils sont distribués aussi bien dans la phase
_dissoute que dans les matiéres en suspension et dans les sédiments.

Dans les milieux environnementaux, les LAS subissent encore une fois les phénoménes de
biodégradation, adsorption et précipitation. L'intensité de chacun de ces phénoménes
dépend aussi nettement des conditions environnementales et des caractéristiques du milieu
récepteur. Ainsi la biodégradation est plus importante dans les eaux douces que les eaux
marines. L’accumulation dans les sédiments et les sols limite 'accessibilité des LAS aux
micro-organismes et leur demi-vie est nettement plus longue dans les phases solides que
dans les milieux aquatiques (Prats et al.,, 1993). A contrario Padsorption des LAS sur les
phases solides limite aussi leur toxicité (Lewis et al., 1992).

Dans les effluents de station d’épuration, la quantité de LAS représente 0,7 % du flux
d'entrée (Brunner et al., 1988). Les traitements d’épuration a boues activées permetient
ainsi un abattement de la concentration en LAS en général supérieur a 99 %. En
conséquence, la concentration déversée dans le milieu aquatique récepteur est comprise
entre 0,01 et 1 mg.L-' (De Ferrer et al., 1997; Di Corcia et al., 1999). Ce niveau de
concentration est considéré de maniére consensuelle comme suffisamment inférieur aux
concentrations toxiques pour la faune aquatique. Les concentrations létales 50 %
répertoriées dans la littérature sont pourtant comprises entre 0,6 et 30 mg.L" pour les
daphnies et entre 0,7 et 18 mg.L? pour les poissons (Verge et al., 2001; Traina et al,
1996). Les effluents les plus chargés posent donc réellement un probleme de toxicité aigué
pour certains organismes.

Au cours du traitement d’épuration, les LAS se concentrent dans les boues. La principale
voie d’élimination des boues en excés étant 'amendement agricole, les LAS sont aussi par
conséquent retrouvés en grande quantité dans les sols. Les boues appliquées sur les sols
subissent généralement une stabilisation, c’est-a-dire un traitement secondaire, comme une
digestion aérobie ou anaérobie, un séchage ou une centrifugation. La digestion aérobie est le

procédé le plus efficace pour I'élimination des LAS. La concentration en LAS des boues de
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digestion aérobie est de l'ordre de 0,1 a 0,5 g.kg', alors qu'elle atteint 5 a 15 g.kg' dans les
boues de digestion anaérobie (McAvoy et al., 1993). La quantité annuelle de LAS qui entre
dans les sols agricoles via 'amendement a été estimée a 1 g.m 2 (Brunner et al., 1988). La
demi-vie des LAS dans les sols est nettement plus longue que dans les milieux aguatiques, en
particulier du fait de la présence de zone d’anaérobie et de ia forte adsorption des LAS qui

limite leur biodisponibilité pour les micro-organismes des sols (Mogensen et al., 2002).

5) Ecotoxicologie
Les LAS ont démontré des effets déléteres sur tous les organismes aquatiques exposés,
micro-organismes, algues, invertébrés, insectes, mollusques, poissons...lls sont capables de
s’accumuler dans les organismes, en particulier la bioconcentration a été démonirée chez les
poissons (Tolls et al.,, 2003).

Les études de toxicité sont principatement centrées sur P'évaluation de la toxicité aigué,
c’est-a-dire I'évaluation de la concentration 1étale 50 %. Trés peu d’études s’intéressent aux
effets que peut engendrer I'exposition des organismes aux LAS a des concentrations
sublétales. La toxicité chronique est pourtant le principal probléme qui peut étre posé par la
présence des LAS dans les milieux environnementaux. Trés peu de données sont disponibles
concernant la toxicité chronique des LAS vis-a-vis des poissons, bien que des effets
physiologiques et sur leur comportement ont été observés, comme la réaction de fuite.

Les concentrations létales 50 % des LAS ont été évaluées vis-a-vis de différents
organismes aquatiques en particuliers, comme les algues, les daphnies et quelques poissons.
Le principal défaut de ces études est de ne pas tenir compte des paramétres
environnementaux qui modifient considérablement la concentration et la distribution des LAS
dans les différentes phases, et par conséquent Peffet toxique (Lewis et al., 1992). En
particulier, les phénoménes de biodégradation, de précipitation et d’adsorption sont rarement
pris en compte dans les études de toxicité. De plus, les organismes étudiés ne sont
réellement représentatifs de IPensemble des organismes présents. Le stade de
développement et le mode de vie des organismes influencent nettement Peffet toxique.

La toxicité des LAS s’exerce aussi sur les organismes et les micro-organismes des sols, qui
constituent un compartiment d’accumulation pour les LAS. La toxicité des LAS vis-a-vis des
micro-organismes est difficile & évaluer étant donné I'importante capacité d’adaptation des
bactéries. Néanmoins, les techniques les plus récentes ont permis de confirmer les
hypothéses de modifications structurales des communautés bactériennes par les LAS (Brandt

et al., 2004).
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2. LES SULFONATES D’ALKYLBENZENE
LINEAIRES.
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2.1. PROPRIETES ET UTILISATION DES DETERGENTS.

Selon la définition du Journal Officiel (décret n°77-1554 du 28 décembre 1997), “On entend
par détergent tout produit dont la composition a été spécialement étudiée pour concourir au
développement des phénoménes de détergence et dont les composants essentiels sont des
agents de surface”. Les détergents sont des produits de nettoyage constitués
principalement de surfactants ou tensio-actifs, et en moindre proportion d’adjuvants
{(phosphates et =zéolites), d’agents de blanchiment (perborate) et de divers additifs
(enzymes, parfums).

Les premiers détergents synthétiques ont vu le jour aprés la premiere guerre mondiale,
lorsque les graisses se faisaient rares pour I'industrie du savon. Le plein essor des détergents
s’est manifesté aprés la deuxiéme guerre mondiale, lorsque des adjuvants, comme les
phosphates et les zéolites (aluminosilicate de sodium), ont été rajoutés dans leur
formulation. Ceux-ci permettent de réduire la dureteé de Peau par des phénomeénes de

chélation ou d’échange d’ion, inhibant la formation de précipité entre les surfactants et les

ions Ca ou Mg.
2.2. LES TENSIO-ACTIFS OU SURFACTANTS.
2.2.1. Consommation des tensio-actifs.

Environ la moitié des tensio-actifs est consommée par les industries et les collectivités,
Pautre moitié est consommée par les besoins ménagers (2/3) et la toilette corporelle (1/3).
En 1987, la consommation totale de tensio-actifs en Europe de P'Ouest s’élevait a 2,5
millions de tonnes, soit plus de 6 kg par habitant (Thoumelin, 1995). Les surfactants
anioniques représentent 65 % de la totalité des surfactants utilisés.

Ces chiffres ne vont certainement pas augmenter de maniére exponentielle dans les
années a venir, la croissance de la demande en surfactants ayant été estimée a 4,3 % (Focus
on surfactants (2), 2003). Cependant la consommation des LAS est en pleine expansion
dans les pays en voie de développement. Ce qui risque d’augmenter rapidement les
tonnages. La consommation de surfactants pourrait ainsi atteindre 14,3 millions de tonnes

en 2010 (Focus on surfactants (2), 2003).
2.2.2. Propriétés physico-chimiques des tensio-actifs ou surfactants.
Les tensio-actifs ou surfactants sont des molécules qui possédent un corps hydrophobe, en

général constitué par une chaine carbonée, et une téte hydrophile, qui peut étre non ionique

(polymére d’oxyde d’éthyléne ou de propyléne), anionique (carboxyle, sulfate ou sulfonate),
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cationique (amines quaternaires) ou amphotére. On distingue ainsi quatre types de
surfactants selon leur charge ionique dans l'eau : les surfactanis anioniques (sulfonates
d’alkylbenzéne linéaires, savons), les surfactants non ionique (alcools éthoxylés), les
surfactants cationiques (sels d’ammonium quaternaires) et les surfactants amphotéres
(imidazolines et bétalnes).

Du fait de ces deux propriétés hydrophile/hydrophobe, les tensio-actifs vont se trouver a
Pinterface de phases ayant des polarités et des degrés de formation de liaisons hydrogéne
différents, comme c’est le cas des mélanges eau/huile ou air/eau. La formation d’un film
moléculaire ordonné a linterface abaisse I'énergie interfaciale, constituant la propriété
remarquable des surfactants. La tension interfaciale minimum résulte de nombreuses
interactions moléculaires et dépend non seulement du surfactant mais aussi de la
temperature et de la force ionique (Doe et al, 1977). La partie n-alylbenzene sulfonate et la
chaine n-alkyl contribuent de maniére indépendante a cette propriété.

L’émulsification et la micellisation sont ainsi les mécanismes qui contribuent a séparer les

souillures de la surface a nettoyer (Fig. 2.1).

surfactant
OV

Téte polaire  Chailne alkyle
hydrophile =~ hydrophobe

1 w7

Surface avec salissure

3W 4W

Modifications interfaciales Elimination de la salissure

Figure 2.1. Mécanisme de détergence des surfactants.
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2.3. UTILISATION DES SULFONATES D'ALKYLBENZENE LINEAIRES (LAS).

Les LAS ont été développés comme substituts biodégradables des sulfonates d’alkylbenzéne
branchés (BAS). Ce remplacement résulte en partie d’'un probléeme de mousses observées
dans les rivieres dans les années soixante dues a l'utilisation intensive des BAS.

Actuellement, les LAS sont les tensio-actifs les plus utilisés au monde dans les détergents
ménagers ou en applications industrielles. 80 a 85 % des LAS sont utilisés dans les
détergents ménagers, comme les lessives en poudre ou liquide, les produits vaisselles et
autres produits de nettoyage. Une trés faible proportion est utilisée dans les produits de
toilette corporelle, en particulier les dentifrices. lls sont aussi utilisés comme émulsifiant, des
herbicides en particulier, et comme agent mouillant. Les produits chimiques ignifuges
contiennent aussi une proportion importante de LAS. C’est une source a ne pas négliger, en
particulier pour les risques toxicologiques, puisque ces produits sont appliqués directement
dans I'environnement par voie aérienne.

Les LAS présentent 'avantage de posséder de bonnes performances techniques pour un
co(t de fabrication relativement faible. Proposés par les lobbies industriels comme des
molécules hautement biodégradables, leur utilisation est largement répandue aujourd’hui
dans les pays industrialisés. La consommation totale des LAS pour les Etats-Unis, I'Europe de
'Ouest et le Japon atteint 746 milles tonnes en 2002 (Modler et al., 2003). C’est pourquoi
leur devenir, leur persistance dans le milieu naturel sous forme de métabolites réfractaires a
la biodégradation en particulier, et leur action toxique éventuelle, suscitent le débat du milieu

scientifique.

2.4, CARACTERISTIQUES PHYSICO-CHIMIQUES DES LAS.

2.4.1. Structure chimique des LAS.

Les sulfonates d’alkylbenzéne linéaires (LAS) sont des surfactants de type anionique
composés d'une chaine alkyle linéaire sur laquelle est branchée un cycle benzénique

possédant un groupement sulfophényl (SOy) en position para (Fig. 2.2).

1 3 5 7 9 11

Figure 2.2. Structure chimique d'un sulfonate d’alkylbenzéne linéaire, le 4 C,;-LAS.
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La synthése de ces composés s’effectue a partir d’hydrocarbures de type alkylbenzene
linéaire (LAB). L’alkylation du benzéne a partir d’oléfines de 10 a 14 atomes de carbone
(R1-CH=CH-R2) se produit simultanément a l'isomérisation de l'oléfine par déplacement de la
double liaison. Il en résulte une distribution statistique du noyau benzénigue a I'exception des
carbones terminaux. Les LAB sont ensuite sulfonés par de P'acide sulfurique sous pression.

Les LAS commerciaux sont ainsi constitués d’'un mélange d’homologues et d’isoméres de

positions (Fig. 2.3).

A H
H,C—(CH,)n——C——(CH,)m —CH,
803' Na+*
O<nms<11; 7<n+m =< 11.
B
SO, Na+ So, na' S0, Na SO, Na*
3¢ C11“LAS 4¢ CH‘LAS 5¢ C11‘LAS 6(‘) Cﬁ"LAS

Figure 2.3. Structure des sulfonates d'alkylbenzéne linéaires avec des longueurs de
chaines alkyles variables (A) et principaux isoméres de position du C,,-LAS (B) (¢: position du

groupe sulfophényle sur la chaine alkyle).

Les homologues sont caractérisés par le nombre d’atomes de carbone (C,) de la chaine
alkyle. A chaque homologue correspondent plusieurs isoméres, qui se différencient selon la
position (m) d’attachement du cycle benzénique sur la chaine alkyle. Les LAS sont ainsi
caractérisés par la formule générale m C,. Les isomeres qui ont un cycle benzénique branché
sur un atome de carbone proche de Pextrémite de la chaine alkyle sont dit externes, en
opposition aux isoméres internes, qui ont un cycle benzénique branché en milieu de chaine
alkyle.

Les LAS commerciaux sont constitués d’un meélange d’homologues dont la chaine alkyle
comporte généralement de 10 a 14 atomes de carbone, avec une prédominance des C;, et

Ci,-LAS. Ceci est le résultat d’'un compromis entre le pouvoir nettoyant et la toxicité des

produits.
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2.4.2. La concentration micellaire critique (CMC).

En solution aqueuse, les tensio-actifs ont tendance a s’associer afin de minimiser le surface
de contact entre le corps hydrophobe et le solvant. Au-dessous d’'une concentration critique
caractéristique du tensio-actif considéré, les molécules se disposent de maniere téte-béche,
cette organisation en solution permettant une minimisation de l'enthalpie libre. Au-dessus de
cette concentration critique, les molécules s’associent en micelles, ce qui permet une
minimisation de I'énergie du point de vue électrostatique et du point de vue aire de contact
solvant/soluté, sans création d’une deuxiéme phase. Le nombre de molécules par micelle
dépend de la taille de la téte polaire et de la longueur de la chaine hydrophobe. Plus la téte
polaire est petite et la chaine hydrophobe longue, plus le nombre de molécules par micelle
est élevé. Une augmentation de la longueur de la chaine hydrophobe se traduit ainsi par une
plus grande facilité a former des micelles et donc par une diminution de la concentration
micellaire critique (CMC). Par contre, 'ajout de sel conduit & une diminution de ta CMC, par

écrantage des charges des tétes polaires.
2.4.3. Propriétés physico-chimiques des LAS.

L’étude de la solubilité et de l'adsorption des LAS mérite le plus grand intérét, car ces
propriétés regissent pour une grande partie la distribution des LAS dans les milieux
environnementaux. I est en effet essentiel d'estimer la proportion précipitée et/ou
adsorbée : de cette proportion déependent la mobilité et la biodégradabilité des LAS, et par
conséquent leur distribution dans les différentes phases des milieux environnementaux et leur

éventuelle action toxique.
2.4.3.1. Solubilité des L AS.

La solubilit¢ des LAS en solution aqueuse atteint 250 g.L"' sous forme de sel de sodium
Na* LAS. De maniére classique, la solubilité dépend de la température (Fig. 2.4). En ce qui
concerne les surfactants ioniques, le diagramme de phase des LAS révéle deux domaines: a
une température inférieure au point de Krafft (Ty), la solubilité décrit la concentration de
saturation d’un cristal hydraté en équilibre avec des monomeres en solution, au dessus de Ty,

la courbe traduit I'équilibre entre le cristal et la forme micelle.
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Figure 2.4. Représentation schématique de la solubilité des surfactant ioniques en fonction
de la température montrant le point de Krafft Tx (diagramme de phase d’aprés Cases et
Villieras, 1992).

Sous forme de sel de calcium, la solubilité est de 4 mg.L-'. En présence d’'un excés de
calcium, les LAS précipitent sous forme de sel de calcium Ca(LAS), non toxique. La forme
observée dans les milieux environnementaux aquatiques dépend ainsi fortement de la
concentration en ions calcium et magnésium du milieu. Les diagrammes de limite de
précipitation permettent d’évaluer les interactions surfactant anionique — Ca?+, incluant une
estimation de la CMC, le produit de solubilité et I'interaction des ions Ca?* avec les micelles en
solution (Fig. 2.5). Ces diagrammes sont des diagrammes de phase pour les LAS en fonction
de la concentration en Ca?*. Les lignes représentent les points a partir desquels la
précipitation est observée. Le diagramme est divisé en trois zones:

- au-dessous la ligne OP, la zone des monomeres. Les solutions sont transparentes car le
produit de solubilité Ca(LAS), n’est pas atteint,

- au-dessus de la ligne OR, la zone des micelles. Les solutions sont transparentes car il y a
suffisamment de micelles pour séquestrer les ions Ca®* présents, '

- entre les lignes OP et OR, la zone de précipitation. Les solutions sont turbides (monoméres
et micelles).

Les courbes représentent I'évolution d’un point donné dans la zone de précipitation jusqu’a

atteindre I'équilibre (lignes OP et OR) correspondant a une solution saturée.
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Figure. 2.5. Diagramme de limite précipitation du Ca(LAS), (Verge et al., 2001).

2.4.3.2. Adsorption des LAS.

L’adsorption correspond a un phénomene de rétention a la surface de différents
constituants. De par leurs propriétés physico-chimiques, les sulfonates d'alkylbenzéne
lindaires s’adsorbent rapidement et en grande quantité sur différentes surfaces, de nature
minérale comme le charbon actif, la silice, I'alumine, I'hydroxyde d’aluminium (Hartmann et
Mosebach, 1966), les argiles (Matthijs et de Henau, 1985; Ou et al., 1996; Westall et al,
1999), de nature organique, comme les substances humiques (Traina et al, 1996), la
matiére organique des sols (Ou et al, 1996; Broberg Kritiansen ef al, 2003) et des
sédiments (Urano et al., 1984; Matthijs et de Henau, 1985; Marchesi et al, 1991; Westall et
al, 1999), et différentes entités biologiques, comme des bactéries (Urano et Saito, 1984),
des micro-algues (Saez et al.,, 2001) ou les boues activées (Kerr ef al., 2000).

L’adsorption des LAS augmente avec la longueur de la chaine alkyle hydrophobe et
lorsque le noyau benzéne est placé en fin de chaine (Hand et Williams, 1987; Traina et al,
19096; Saez et al, 2001; Garcia et al, 2002). Ces propriétés ont pour conséquence
Penrichissement des phases solides en LAS a longue chaine alkyle. Cette répartition a été
observée pour les matieres en suspension des milieux aquatiques (eaux uséés, eaux douces,
mer), les sédiments, les sols et les boues (Rapaport et Eckhoff, 1990; McAvoy et al, 1993;
Prats et al., 1993; De Ferrer et al., 1997; Gonzélez-Mazo et al., 1998).

D’une maniére générale, les phénoménes d’adsorption des LAS sont décrits dans la littérature
a l'aide de différents modeles d’adsorption, utilisés de maniére empirique, puisqu’ils ont été
initialement construits pour décrire les équilibres des transferts gaz/solide.

L’aptitude d'une surface a fixer les LAS est déterminée par de nombreux auteurs a partir
du coefficient de partage de la molécule entre une phase solide et une phase liquide (Kp)

(Tableau 2.1). K, détermine la distribution de la molécule entre les deux phases.
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avec Q, la quantité adsorbée (mol.kg"),
C, la concentration en solution (mol.L7),

et K, le coefficient de partage (L.kg™").

Tableau 2.1. Coefficient de partage (K,) des LAS déterminé pour divers adsorbants.

Adsorbants LAS Kd (L.kg") Références
Substances humiques | C10 8300 a 12900 Traina et al. 1996
c12 38000 a 83200
C14 204004 a 490000
Sol argileux/sableux 24,7 + 19 Broberg Kritiansen et al
Sol sableux 242 + 5 2003
Sol argileux [LAS] < 90 pg.mL? 12a2 Qu et al. 1996
[LAS] > 90 pg.mL- Coopérativité positive
Sols sableux Sol 1 (coordonnées 0; 0) [2,54 = 1,31 Doi et al. 2002
Sol 2 (0; 0) 0,94 0,10
Sol 3 (-0,5; + 6,1) 0,73 = 0,20
Boues activées CoTt 324 Kerr et al. 2000
radioactivité 163
Sédiment COD® = 3,65 mg.L-1 49 + 0,5 Cano et al. 1996
COD = 7,44 mg.L-1 23,9 + 3,5
MES/eau > 1000 a >5700 Hand et al. 1990
Sédiment/pores 11 a> 24
Sédiment C10 14,9 Marchesi et al. 1991
Ci1 54
Cci2 315
C13 23500
Sédiment C10 44 Hand et al, 1987
Cci12 500 a 950
C14 470 a 3000

MCOT : carbone organique total
@COD : carbone organique dissous

Le phénoméne de partage implique plusieurs hypothéses (Schwarzenbach et al.,, 1993):
1) lisotherme d’adsorption est linéaire, de la forme: Qe = KD X Ce

2) il existe une corrélation linéaire entre Ky et la concentration en matiére organique
3) il n’y a pas de phénoménes de compétition pour P'adsorption de plusieurs composés,
4} il n’y a pas de sites spécifiques d’adsorption.

Cette approche partitionnelle permet de déterminer par exemple la concentration libre
dans l'eau interstitielle [LAS],,, des LAS non liés aux composés des sédiments ou des sols
[LAS]s ou la concentration libre dans I'eau des LAS non liés aux matiéres en suspension
[LAS]ys. La valeur de Kjcalculée pour les sédiment est comprise entre 11 a 24 L.kg' pour K,
= [LAS]¢/[LAS].., et entre 1000 et 5700 L.kg' pour Ky = [LAS],s/[LAS].., (Hand et al.,

1990). Ces valeurs doivent étre considérées avec précaution, car K, varie considérablement
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d’'un homologue a lautre. A titre d’exemple, la valeur du Ky d’un C13-LAS est 75 fois plus
importante que celle d’'un C12-LAS (Marchesi et al., 1991). Cela renforce aussi 'hypothese
que des interactions hydrophobes sont impliquées dans 'adsorption des LAS.

L’adsorption décrite seulement par le mécanisme de partage est cependant contredite par
les expérimentations. En effet, I'cbservation d’isothermes non linéaires et de phénoménes de

compétition suggere I'existence de sites d’adsorption spécifiques.

Le modele de Freundlich (Freundlich et Heller, 1939, J. Amer. Chem. Soc. 61, 22) est ainsi
largement utilisé dans la littérature pour décrire l'adsorption des LAS sur des sites de
surfaces :

Q. =Kpx Ceﬁ

avec K; la constante de Freundlich caractérisant le pouvoir adsorbant qui est exprimée en
mg*in.gt.L¥", et n le paramétre énergétique caractérisant l'affinité de I'adsorbant (Tableau

2.2).

Tableau 2.2. Constantes de Freundlich déterminées pour les LAS et différents adsorbants.

Adsorbants LAS Ke n Références
Dunaliella salina Ci1 176 = 0,02 0,964 + 0,02 | Sdez et al., 2001
66 1,39 Gonzales-Mazo ef al,, 1998
Boues activées 5200 1 Sweeney et Foote, 1964 cité par Urano et
Saito,1984
Boues activées 890 1,04 Hartman et Mosebach, 1966 cité par Urano et
Saito, 1984

Boues activées 940 1,37 Oba et al., 1971 cité par Urano et Saito, 1984
Boues activées c12 4000+ 800 1,1 Urano et Saito, 1984
Boues activées C10 380 1,12 Garcia et al.,, 2002

C11 1349 1,00

c12 2239 1,45

C13 12303 1,04

c14 21878 2,07
Sédiment Matthijs et De Henau, 1985

237 = 77 1,2 + 0,09

Sédiment ci2 6 a 91 0,7a1.2 Urano et al.,, 1984
Sédiment Cc10 3,8 0,90 Westall et al., 1999

Ci2 9,5 0,86

Ci4 186 0,83
Sol argileux/sableux 0,049 2,91 = 0,11 Broberg Kritiansen et al., 2003
Sol sableux 415 1,60 = 0,11

Le modele de Freundiich obéit a une loi empirique qui suppose que tous les sites
d’adsorption ne sont pas équivalents au niveau énergétique, c’est-a-dire que les surfaces et
les énergies d'adsorption sont hétérogénes. 1l admet Pinteraction entre les molécules
adsorbées. La constante n est une mesure de la non-linéarité de la courbe. Lorsque n est

inférieur a 1, 'affinité d’adsorption diminue de maniére exponentielle avec 'avancement de la
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réaction. Lorsque n est supérieur a 1, Paffinité augmente avec 'avancement de la réaction,
des phénoménes de coopérativité entrent en jeu. Le modéle de Freundlich ne prévoyant pas

de limite supérieure a 'adsorption, son utilisation est a limiter a des milieux dilués.

Le modéle de Langmuir (Langmuir, 1915, J. Amer. Chem. Soc. 37, 1139) est alors préféré a

forte concentration par certains auteurs (Matthijs et de Henau, 1985) :

_ KmeaXXCe

Qe 1+KxCe

avec K la constante d’adsorption (L.mol"),

et Q.x 12 quantité maximale adsorbée (mol.kg").

Le modeéle de Langmuir suppose une distribution homogéne des sites d’adsorption
énergétiquement équivalents et aucune interaction entre les molécules adsorbées.
L’adsorption maximale correspond & un recouvrement monocouche de toute la surface.

A titre d’exemple, concernant Padsorption des LAS sur les sédiments, K a été estimé a 100 =
10 L.mol" et Q.2 2902 + 1060 mol.kg' (Matthijs et De Henau, 1985).

Il est clair quaucun de ces modéles ne répond exactement a toutes les questions qui
peuvent étre posées sur I'adsorption des LAS sur des adsorbants de nature trés diverse et
trés hétérogéne, et en présence d’autres adsorbats.

Ayant observés une corrélation positive entre la capacité d’adsorption et la teneur en
carbone organique (foc) (Urano et Saito, 1984; Matthijs et de Henau, 1985) ou la teneur en
argite (fc) (Ou et al,, 1996) des adsorbants, en particulier les sols et les sédiments, certains
auteurs ont proposé de tracer les isothermes en concentrations réduites, a savoir C./foc ou
C./fc. Les coefficients de partages qui en dérivent sont alors respectivement Kgc= 100 x
Ko/ foc €t K, = 100 x Kp/fc. Les caractéristiques de l'adsorption sont ainsi standardisées pour
obtenir des constantes d’adsorption ne dépendant que de la fraction organique ou minérale
de Padsorbant, indépendamment de sa composition. De plus, la normalisation des
concentrations par rapport a fy; sous-entend que Ky, dépend uniquement des propriétés
hydrophobes de la molécule et inversement que K dépend uniquement des propriétés
électrostatiques de la molécule. Ce qui pourtant reste encore loin de la réalité expérimentale
(Hand et al., 1990; Westall et al., 1999).

C’est pourquoi, Di Toro et al. (1990) ont proposé de tracer les isothermes d’adsorption en
concentration réduites rapportées a la CMC, parametre qui correspond pour les composés
amphiphiles au coefficient de partage K, des composés hydrophobes non ioniques. Ce
modéle empirique montre que I'adsorption augmente lorsque la CMC diminue (Di Toro et al,,

1990).
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En résumé, I'adsorption des LAS est trés certainement régie a la fois par des interactions
hydrophobes non spécifiques dues a la chaine carbonée et des interactions électrostatiques
de la téte polaire anionique sur des sites d’adsorption spécifiques, qui résultent en des
isothermes d’adsorption non linéaires. L’établissement de ces interactions dépendant a la fois
de la concentration en LAS et de la nature et de la structure de I'adsorbant. Si les phases
minérales sont plutét électronégatives en milieu basique, des cations compensateurs de
charge sont présents a leur surface, favorisant les interactions avec les LAS chargés
négativement. Lorsque le pH est voisin de la neutralité, les minéraux portent des radicaux
hydroxyles qui interviennent dans la formation de liaisons hydrogénes avec les LAS.

Les interactions hydrophobes résultent des forces d’attraction entre les molécules d’eau
qui doivent étre surmontées. Les interactions électrostatiques ont lieu enire deux molécules
possédant un dipbte permanent ou un dipble induit. Elles incluent par exemple les interactions
électrostatiques du groupement sulfonate avec des groupes chargés positivement (comme
les fonctions NH;+ de la matiére organique ou les oxydes minéraux) des sols et des
sédiments. Pour des adsorbants peu chargés en matiére organique, comme les sols argileux,
les LAS s’adsorberaient préférentiellement par leur téte hydrophile établissant des
interactions de surface site-spécifiques ou des liaisons hydrogénes entre le groupement
sulfonate et des molécules possédant un groupement polaire (hydroxyle ou phénol) comme

les substances humiques ou les surfaces des minéraux et des oxydes (Ou et al., 1996).

De plus, deux niveaux d’interaction seraient impliqués dans l'adsorption des surfactants
loniques a 'interface solide/solution aqueuse (Cases et al,, 2002) :

1) des interactions fortes conduisant a Padsorption des surfactants ioniques sous forme
d’agrégats lamellaires, de monocouches ou de bicouches a forte concentration

2) des interaction faibles conduisant a I'adsorption des surfactants ioniques sous forme de
micelles globulaires sur la surface si la concentration est voisine de la CMC et la température
est supérieure a Ty, sous forme de bicouches lameltaires si la température est inférieure a

Twam, OU UNe condensation si la température est inférieure a Ty et si des cations sont

présents.

Des modifications du milieu, comme une augmentation de la force ionique, affectent le
coefficient de partage, soit via une diminution de la CMC, soit via I’écrantage de la surface
adsorbante et la diminution des interactions électrostatiques. Par conséquent,
laugmentation de la force ionique entrainerait des phénoménes de compétition entre les
anions minéraux et les LAS chargés négativement.

De plus, un changement de la force ionique entraine des changements de configuration

des phases adsorbantes.
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2.5. ANALYSE DES SULFONATES D'ALKYLBENZENE LINEAIRES.
2.5.1. Choix de la méthode d’analyse.

Les méthodes d’analyse des LAS sont de deux types: elles reposent soit sur I'analyse
globale des anioniques totaux, soit sur le dosage individuel des différents homologues et/ou
isomeres appartenant a cette famille de tensio-actifs.

Les méthodes d’analyse globale sont généralement simples et rapides, ce qui permet leur
utilisation en routine. Ainsi la quantification des surfactants anioniques proposée par les
méthodes standard d’analyse de I'eau repose sur leur capacité a former une paire d’ions avec
le bleu de méthyléne (dosage des substances actives au bleu de méthylene, MBAS) (Clesceri
et al, 1998). Cependant I'utilisation de la méthode MBAS pour des échantillons issus des
milieux environnementaux, comme les eaux usées ou les eaux de riviere, est critiquable en
raison des nombreuses interférences. Aussi, elle ne peut pas étre utilisée pour doser
spécifiquement les LAS, en particulier lorsque ces derniers sont présents a I'état de traces.

Une alternative intéressante a cette méthode a été proposée par Fujita ef al. (1998). i
s’agit d’'un dosage par une méthode ELISA utilisable en routine, qui ne donne pas la
distribution des homologues mais dont la réponse est spécifique des LAS et trés sensible (20
a 500 ng.L'). De plus, elle a montré des résultats comparables a ceux obtenus par des

méthodes spécifiques (Castillo et al., 2000).

Cependant, les méthodes plus sensibles et sélectives, comme la chromatographie liquide
haute performance (CLHP) et la CPG (chromatographie en phase gazeuse), sont les
méthodes de choix pour déterminer les concentration en LAS, qui sont relativement faibles
dans certains milieux environnementaux, et pour séparer les différents homologues (Matthijs
et de Henau, 1987), en particulier dans les études concernant I'adsorption, la biodégradation
ou la toxicité, puisque le comportement des LAS est variable selon les homologues impliqués.
Ces méthodes offrent aussi la possibilité de séparer les LAS de leurs métabolites (Sarrazin et
al, 1997). De plus, la nécessité de déterminer les concentrations de LAS dans la phase
aqueuse plutét que d’utiliser les concentrations nominales, pour estimer les grandeurs
toxiques par exemple, a créé le besoin de techniques d’extraction, qui sont basées sur les
principes de séparation chromatographiques. Les méthodes chromatographiques sont les
méthodes d’analyse de référence, méme si des méthodes beaucoup moins lourdes, comme la
spectrophotométrie UV avec déconvolution des spectres, ont été développées pour suivre in

situ la concentration des LAS et de leurs sous-produits (Boudenne et al.,, 2001).
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2.5.2. Méthode colorimétrique au bleu de méthyléne.

La méthode la plus employée, car c’est une méthode standard de I'analyse des eaux (Clesceri
et al., 1998), est la méthode au bleu de méthyléne ou dosage des MBAS. Elie est basée sur
la formation d’'une paire d’ions entre le bleu de méthyléne et un surfactant anionique. La
paire d’ions est extraite au chloroforme et dosée en spectrophotométrie a 650 nm. La limite
de détection est de 10 pg.L' en équivalent LAS.

Les principaux inconvénients de cette méthode sont les nombreuses interférences
possibles, en particulier les produits organiques qui donnent des résultats par excés, comme
les sulfonates, les sulfates, les phosphates organiques, les phénols, les cyanates, les
thiocyanates. Les amines et les protéines constituent des interférences négatives car elles
peuvent entrer en compétition avec le bleu de méthyléne.

Les teneurs en MBAS sont souvent confondues avec les teneurs en LAS, puisque ce sont
les tensio-actifs anioniques les plus utilisés dans les détergents commerciaux. Néanmoins, les
LAS ne représentent qu’une fraction des MBAS. La proportion de LAS pris en compte dans le
dosage par le bleu de méthyléne est trés variable. Les LAS représentent en effet seulement
10 % en moyenne des MBAS dans les sédiments, 30 % dans les eaux de riviere, 38 % dans
les effluents de station d’épuration, 75 % dans les eaux usées, 5 % dans les boues activées,
52 % dans les boues anaérobies et 6 % dans les sols (Matthijs et de Henau, 1987). |
apparait que l'essentiel de la réponse au bleu de méthylene en milieu considéré comme peu

pollué est di a des interférences.
2.5.3. Chromatographie liquide haute performance (CLHP).

Lorsque I'échantillon est relativement peu chargé en matiére organique, comme c’est le cas
des eaux de riviere, il est parfois simplement filtré ou centrifugé avant linjection sur la
colonne {Nakae et al., 1981). Cependant, dans la plupart des cas, une étape préliminaire
d’extraction et de préconcentration est pratiquée. Elle est principalement effectuée par une
extraction en phase solide (SPE) sur cartouche de silice greffée par des radicaux C8 (Matthijs
et de Henau, 1987) ou C18 (Sigoillot et Nguyen, 1987; Sarrazin et al., 1997; Morales-Muioz
et al.,, 2004). D’autres méthodes de préconcentration ont été utilisées, comme une résine
échangeuse d’anion (Matthijs et de Henau, 1987), I'extraction par le chloroforme (Wang et
al., 2001) ou a I'eau par la méthode Soxhlet (Morales-Munoz et al., 2004). L’extraction par
co-acervation en milieu acide a montré un rendement d’extraction trés élevé permettant
Fanalyse des LAS dans les boues (Ruiz et al., 2004)

La CLHP utilisée pour déterminer la concentration de LAS est une chromatographie a
polarité de phases inversée (Tableau 2.3). La phase stationnaire est généralement une silice

greffée par des chaines alkyles de 18 atomes de carbone (C18). La phase mobile est
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constituée d’'un mélange meéthanol/eau ou acétonitrile/eau. L’élution a lieu en mode
isocratique ou en mode gradient, ce qui permet d’augmenter l'efficacité de la séparation des
différents homologues (Tolls et al, 2003). La détection est généralement réalisée en UV ou
en fluorescence.

Deux types d’analyse par CLHP sont utilisés, I'appariement d’ions ou [utilisation d’une
phase mobile a force ionique élevée. Dans le premier cas, P'addition d’un contre-ion de nature
cationique permet la formation d’une paire d’ions avec la molécule de LAS anionique. Dans le
second cas, I'ajout d’'un électrolyte fort comme NaClO,, permet la rétention du groupement

benzéene des LAS sur la colonne apolaire.

Tableau 2.3. Méthodes d’'analyse des sulfonates d'alkylbenzéne linéaires par CLHP (A), CLHP
par appariement d’ions (B) et CLHP a phase mobile a force ionique élevée (C). (LD : limite de
détection, FL : fluorescence, SM: spectrométrie de masse, A : température ambiante,
CTMA : cétyltriméthylammonium, G : gradient, |: isocratique, REA : résine échangeuse

d’anions, SPE : extraction en phase solide).

A)
Extraction Elution détection LD Références
SPE C18 | UV A =215 nm 0,1 mg.L! Sarrazin et al. ,1997
FL Ao = 232 nm 7,69 ng Wang et al,, 2001
Aem = 290 nm
au 0,03 a 0,07 mg.L? Lunaret al., 2004
B)
Extraction Contre-ion Elution détection LD Références
SPE C18 CTMA ! UV A =230 nm Sigoillot et Nguyen, 1987
Chloroforme BM FLAex =232 nm 1,96 ng Wang et al., 2001
Aem = 290 nm
Soxhlet/eau/US CP+ I FLAex =225 nm | 4,4 ug.g! Morales-Muhoz, et al., 2004
SPE C18 rem = 295 nm
FL Aey =232 nm 7,69 ng Wang et al,, 2001
Xem = 290 nm
)
Extraction Electrolyte Elution détection LD Références
NaClO, G au 300 pmol.g! Tolls et al,, 2003
Coacervation NaClO, G FL Aey = 225 nm Ruiz et al., 2004
Milieu acide hem = 295 nm
SPE C18 10 pg.L* (eau) De Henau et al., 1989
100 pg.L? (boues)
REA + SPE C8 NaClO, G UV A =250 nm Matthijs et De Henau,
1987
aucune NaClO, | UV A =225 nm Nakae et al., 1981
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2.5.4. Chromatographie en phase gazeuse (CPG).

L’analyse des LAS par CPG nécessite aussi une phase de préconcentration/extraction. Les
techniques les plus performantes sont I'extraction liquide sous pression (Ding et Fann, 2000)
et I'extraction en phase solide (Trehy et al., 1996; Alzaga et al, 2003) car eilles peuvent
étre couplées directement au procédé chromatographique. D’autres technigues ont été
utilisées, comme I'extraction par le chloroforme (McEvoy et Giger, 1986) ou sur charbon
actif (Ding et Chen, 1999).

Les LAS ne peuvent pas étre injectés directement dans la colonne car ils ne sont pas
assez volatiles, mais doivent étre dérivés au préalable, sous forme de chlorure de sulfonyles
(McEvoy et Giger, 1986) ou de butylsulfonates (Ding et Chen, 1999; Ding et Fann, 2000;
Alzaga et al., 2003) ou de trifluorosulfonates (Trehy et al., 1996) (Tableau 2.4).

Tableau 2.4. Méthodes d’analyse des sulfonates d'alkylbenzéne linéaires par CPG. (O :
symbole du cycle benzene ; BM: bleu de méthyléne ; LD : limite de détection; PLE:
extraction en phase liquide sous pression ; SM : spectrométrie de masse ; SPE . extraction

en phase solide ; SPME : micro-extraction en phase solide).

Extraction dérivés détection LD Références
BM-chloroforme R3-SO.CI FID McEvoy et Giger, 1986

am
SPEC8 R-B-SO,CF, M 20 pg.L? Trehy et al., 1996

1 g.g!

Charbon actif R-@-SO;C,H, a 0,1 pg.L? Ding et Chen, 1999
PLE R-S0;CHy M 0,05 pg.g?! Ding et Fann, 2000
SPME R-3-S04C,H, a 0,16 a 0,8 pug. L' | Alzaga et al., 2003

2.5.5. Spectrométrie de masse (SM).

La spectrométrie de masse est une méthode d’analyse plutdét dédiée a I'identification qu'a la
quantification des LAS. Elle est généralement couplée aux méthodes quantitatives.

La séparation des homologues est généralement possible par CLHP (Matthijs et de Henau,
1987) ou par CPG (Trehy et al, 1996), avec une meilleure résolution pour la CPG. En
pratique, la CLHP est généralement préférée pour les échantillons aqueux et la CPG pour les
échantillons solides. Cependant, quelle que soit la technique chromatographique employée, la
séparation des différents isomeres pour chaque homologue n’est pas toujours obtenue, en
particulier sur les colonnes C8 et pour les isoméres internes qui sont co-élués s’ils ont la
méme masse molaire.

La SM couplée a la CPG permet de séparer avec une bonne résolution les isoméres pour
chacun des homologues (Ding et Fann, 2000). L’inconvénient majeur de la CPG, la dérivation,

peut étre évité en couplant la SM a la CLHP (Tolls et al.,, 2003; Lunar et al., 2004).
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3. LES AGREGATS MICROBIENS
(BOUES ACTIVEES)
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3.1. LES TRAITEMENTS D’EPURATION BIOLOGIQUE.

3.1.1. Traitements a boues activées.

Le procédé d’épuration a boues activées est I'un des procédés d’épuration biologique le
plus fréquemment utilisé pour éliminer la pollution organique des eaux usées urbaines
(Fig. 3.1). Les micro-organismes naturellement présents dans les eaux usées sont maintenus
dans des bassins aérés et brassés. Le procédé d'épuration est basé sur la croissance de la
biomasse bactérienne a partir de la matiére organique apportée par les eaux usées. Dans ces
conditions, les micro-organismes se développent sous forme d’agrégats, appelés flocs de
boues activées (Fig. 3.2). L'intérét de la formation de ces agrégats pour I'exploitant de la
station d'épuration est de permettre leur séparation de I'eau épurée simplement par
décantation dans un clarificateur. Une fraction de la biomasse est régulierement soutirée et
subit un traitement secondaire (digestion aérobie ou anaérobie, déshydratation) avant d'étre
utilisée pour I'amendement des sols agricoles. Dans certaines stations d'épuration, une
décantation primaire a lieu en téte de traitement, donnant lieu a un soutirage de boues

primaires.
DECANTEUR BOUES
7 CLARIFICATEUR
PRIMAIRE ACTIVEES
Eaux usées l Eau épurée
]|
ey
(i)
A
Boues en
Boues primaires exces

Figure 3.1. Schéma du traitement des eaux usées par le procédé a boues activées, montrant
les trois principales étapes de I'épuration des eaux usées urbaines: la décantation primaire,
I'adsorption et la biodégradation de la matiére organique par les agrégats bactériens et la
séparation des boues de 'eau épurée par clarification.
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Figure 3.2. Observation microscopique de flocs de boue activées (B), montrant un
protozoaire (P) du genre Vorticella et des bactéries filamenteuses (f) (photographie réalisée

par F. Jorand).
3.1.2. Autres traitements d’épuration biologiques.

D’autres traitements que les boues activées sont parfois rencontrés, comme les lits
bactériens et les disques biologiques. Les lits bactériens sont constitués d'un lit de pierre ou
de sable sur lequel est fixé la biomasse bactérienne. Les eaux usées sont déversées sur ce lit
et s'écoulent lentement. Les disques biologiques sont des systémes tournant a biomasse
fixée, qui permettent de submerger la biomasse dans la solution a traiter, puis de I'exposer a

I'air pour permettre I'oxydation des substrats par les micro-organismes.
3.2. ORGANISATION ET COMPOSITION DES AGREGATS BACTERIENS

3.2.1 Caractéristiques macroscopiques et microscopiques des flocs de boues

activées.

Les flocs de boues activées sont composés d'une communauté microbienne complexe,
piégée dans une matrice de polyméres extracellulaires, qui assure la cohésion des agrégats.
Les bactéries hétérotrophes sont les micro-organismes qui dominent en nombre et en
masse et sont les principaux acteurs de la biodégradation. Des bactéries filamenteuses
(Ericksson et al., 1992), des algues, des protozoaires (GschloBl et al, 1997) et des
métazoaires sont aussi étroitement associés aux flocs de boues activées. Des polyméres
organiques (Liss et al, 1996) et des particules minérales comme l'argile (Droppo et al,
1997) sont systématiquement observés au sein des flocs de boues activées. L'eau est aussi
un constituant essentiel des flocs (90 a 95%) en raison de leur degré de porosité important.
Le contour des flocs est tres irrégulier et I'observation en microscopie optique permet de

mettre en évidence de nombreux pores. Le degré de porosité augmente avec la taille du floc
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(Droppo et al, 1997). La distribution de taille des flocs est trés large, allant de quelques
micrometres a plusieurs millimétres de diamétre. L'analyse granulométrique par diffraction
laser montre que les agrégats de 68 a 183 pm de diamétre occupent 44% du volume des
boues activées brutes (Jorand et al, 1995). Les flocs de petite taille sont majoritaires en
nombre, mais la majeure partie du volume total est occupée par des flocs de grande taille (Li
et Ganczarczyk, 1991; Jorand et al., 1995; Droppo et al., 1996; Droppo et al., 1997). La
distribution de taille des flocs résulte des phénoménes dynamiques d’agrégation et de
désagrégation des particules ou parties entre elles. Le modéle d’agrégat proposé par Jorand
et al. (1995) est basé en partie sur I'observation de ces phénomeénes, a savoir que les
agrégats sont composés de macroflocs (125 pm de diamétre en moyenne) qui peuvent se
dissocier en microflocs (13 um) plus cohésifs et en particules assimilées a des microcolonies

bactériennes (2,5 pum).

L’organisation des agrégats apparait relativement variable dans I'espace et dans le temps
(Droppo et al, 1997). La morphologie des agrégats est influencée par les conditions du
milieu comme la charge organique et le temps de séjour des boues (Eriksson et al., 1992).
Ainsi, des structures laches et en forme de chaine sont préférentiellement observées lorsque
le temps de séjour des boues dans la station d’épuration est court, en opposition a des
structures agrégées plus compactes et plus denses, observées lorsque I'age des boues est

éleve (Fig. 3.3.).

Elevé Niveau de charge organique Bas
Bas Age de boue ' Elevé

Figure 3.3. Représentation schématique de la morphologie générale des flocs de boues
activées en fonction de 'dge des boues (temps de séjour) et de la charge organique des

eaux usées (Eriksson et al., 1992).

Les changements morphologiques des flocs en fonction de I'dge des boues pourraient
s’expliquer par des forces dinteractions différentes entre les particules. Ainsi, la faible
cohésion des agrégats a été corrélée a la prédominance d’interactions de type ionique
lorsque le temps de séjour est court (4 & 9 jours), alors qu'ils sont plus cohésifs lorsque le

temps de séjour est long (16 a 20 jours) probablement en relation avec un caractére
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hydrophobe et un enchevétrement des particules plus marqués (Liao et al., 2002). La taille
et la morphologie des agrégats influencent nettement I'efficacité de décantation de la
biomasse (Schmid et al.,, 2003; Toh et al, 2003). En clair, la composition des flocs de boues
activées dépend du lieu et de la date de prélevement (Urbain et al, 1993b), et en particulier
de la composition des eaux usées. Par exemple, augmentation du ratio N/C du substrat

conduit a une augmentation de la population bactérienne nitrifiante (Liu et al.,, 2003).
3.2.2. Populations bactériennes des flocs de boues activées.

Les populations microbiennes agrégées forment des communautés trés complexes. Il est
classiguement reconnu que seulement 1 & 10 % des bactéries des boues activées poussent
sur milieu nutritif gélosé, ce qui rend difficile I'identification et la quantification des espéces
présentes par les méthodes traditionnelles d’analyse bactériologique (Amann et al., 1998).
Ainsi, les bactéries de genres appartenant au sous-groupe des y-Proteobacteria, comme
Aeromonas spp. et Acinetobacter spp., majoritairement isolées au sein des boues activées
(plus de 50 % des genres isolés sur R2A-Agar) représenteraient en réalité une trés faible
proportion de la communauté bactérienne totale (Kampfer et al, 1996). De la méme
maniére, Nitrosomonas et Nitrobater, ont longtemps été considérées comme les espéces
représentatives des bactéries nitrifiantes des systéme d’épuration mais des résultats récents
ont montré que Nitrosococcus mobilis et Nitrospira sp. sont les espéces dominantes a forte
concentration en ammonium (Juretschko et al, 1998) et Nitrosospira sp. et Nitrospira sp.

sont les espéces dominantes & faible concentration en ammonium {(Schramm et al., 1998).

Les techniques d’analyse moléculaire récemment développées sont essentielles pour
appréhender la diversité, la dynamique et les activités spécifiques des différentes populations
microbiennes qui composent I'écosystéme (Kampfer et al, 1996; Mobarry et al, 1996;
Wagner et al.,, 1996; Amann et al, 1998; Juretschko et al, 1998; Schramm et al., 1998;
Boon et al, 2002; Dabert et al, 2002; Yuan et Blackall, 2002; Eschenhagen et al., 2003;
Jeon et al, 2003). Deux approches différentes sont utilisées. Elles sont basées
essentiellement sur la détection des molécules d’ARN ribosomal bactérien (ARNr 16 S) ou sur
lanalyse des génes codants 'ARN ribosomal bactérien (ADNr). La premiére approche est un
marquage de 'ARNr 16S, par des sondes oligonucléotidiques fluorescentes spécifiques, soit
in situ (FISH) (Kémpfer et al., 1996; Mobarry et al., 1996; Wagner et al., 1996; Eschenhagen
et al., 2003), soit aprés extraction des acides nucléiques (dot-blot) (Jeon et al, 2003). Ce
marquage cible généralement un groupe bactérien mais le développement de sondes
spécifiques d’'un genre bactérien contribue nettement a la compréhension de 'organisation
des différentes populations (Mobarry et al, 1996; Juretschko et al., 1998; Schramm et al.,

1998). La seconde approche repose sur I'extraction des acides nucléiques, 'amplification des
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séquences d’ADNr par PCR, puis leur séparation. La séparation des acides nucléiques est
basée sur [a stabilité de 'ADN double-brin dans un gradient dénaturant chimique (DGGE)
{Boon et al., 2002) ou thermique (TGGE), sur la taille des fragments de restrictions (T-RLFP)
(Eschenhagen et al, 2003) ou sur la structure secondaire de 'ADN simple-brin. Cette
seconde approche permet éventuellement Videntification des micro-organismes par
comparaison des séquences obtenues avec une base de données (Eschenhagen et al., 20083;
Jeon et al.,, 2003).

Les résultats de I'approche par sondes moléculaires (FISH) montrent une légére
prédominance dans les boues de bactéries appartenant au groupe des B-Proteobacteria (20
a 33 % des bactéries dénombrées en épifluorescence aprés marquage au DAPI), par rapport
au groupe des a-Proteobacteria (15 %), au groupe des bactéries a Gram positif et faible
contenu en bases G+C (15 %), au groupe Cytophaga-Flavobacteria (15 %) et au groupe des
y-Proteobacteria (moins de 10 %) (Kampfer et al., 1996; Eschenhagen et al., 2003). Les
résultats de P'approche par analyse des séquences d’ADNr montrent une prédominance des
bactéries du groupe des a-Proteobacteria (22 & 30 %) et des bactéries a réaction de Gram
positive (23 a 31 %), avec seulement 8 % de bactéries appartenant au groupe des
B-Proteobacteria (Eschenhagen et al, 2003). Ces résultats suggérent que les connaissances
actuelles sur la communauté bactérienne des boues activées sont encore loin de la réalité et
que la combinaison des différentes techniques moléculaires est essentielle pour appréhender
la diversité des populations bactériennes présentes. De plus, I'efficacité de biodégradation ne
repose certainement pas sur la dominance de quelques espéces bactériennes mais sur la
coopération de la multitude de populations. C’est pourquoi I'étude des activités spécifiques
des populations bactériennes présentes est certainement plus intéressante que de detecter

simplement la dominance d’un groupe bactérien au sein des boues.

Il est en effet possible d’attribuer une activité métabolique in situ a une population
bactérienne grace a lutilisation simultanée des techniques de détection et des techniques
permettant la caractérisation de I'activité métabolique, comme la micro-autoradiographie qui
a permis d’étudier I'assimilation de substrats radioactifs par une bactérie filamenteuse sous
différentes conditions (Nielsen et al., 1999). La combinaison de la détection in situ (FISH)
avec des techniques dynamiques comme la microscopie a balayage laser et des micro-
électrodes a révélé une image précise de la dynamique des populations nitrifiantes d’un
biofilm, avec la présence de bactéries oxydant I'ammonium {(Njtrosomonas) plutét a
'extérieur du biofilm et la présence de bactéries oxydant les nitrites (Nitrobacter) a

'intérieur du biofilm (Schramm et al.,, 1996).
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3.3. LES POLYMERES EXTRACELLULAIRES DES FLOCS DE BOUES ACTIVEES.

3.3.1. Caractérisation de la matrice de polyméres extracellulaires.

Les bactéries des agrégats bactériens sont piégées dans une matrice de polyméres
extracellulaires qui assure la cchésion des agrégats. D’'une maniere générale, 'ensemble de
ces macromolécules extracellulaires est désigné par le terme EPS, c’est-a-dire substances
polymériques extracellulaires. L’'observation des agrégats en microscopie électronique montre
un aspect hétérogene correspondant a des polyméres plus ou moins denses autour des

bactéries (Fig. 3.4).

Figure 3.4. Photographie d’'une coupe ultrafine de floc de boues activées observé en
microscopie électronique aprés marquage des polysaccharides (Bleich et Nehrkorn, 1989)
montrant des bactéries @ entourées de zones d’aspects différents correspondant a des

polyméres plus ou moins denses @ et @ ou des lysats cellulaires @. Barre = 0,5 um.

La microscopie confocale a balayage laser permet I'observation dynamique de la structure
en trois dimensions des biofilms et des agrégats bactériens sous leur forme hydratée et
’étude de la composition des polymeres extracellulaires, en particulier par le marquage des
polysaccharides & I'aide de sondes fluorescentes de nature lectinique (Lawrence et al., 1998;
Wolfaardt et al, 1998; Neu et Lawrence, 1999; Johnsen et al, 2000). Toutefois la
spécificité des lectines vis-a-vis des polysaccharides extracellulaires est encore difficilement

assurée dans le milieu complexe que sont les cultures mixies (Johnsen et al., 2000).

La matrice extracellulaire des agrégats bactériens est composée de divers polymeéres
organiques, comme des protéines, des polysaccharides, des acides nucléiques, des lipides et
des substances humiques (Jorand et al, 1995; Frglund et al., 1996; Bura et al., 1998; Liu et
Fang, 2002; Conrad et al., 2003). Une partie des protéines posséde une activité hydrolytique
(enzymes extracellulaires). Les polysaccharides sont composés d’oses neutres et d'acides

uroniques. L’analyse des lipides montre des glycolipides (61 %), des phospholipides (21 %),
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des lipides neutres (16 %) et des lipolysaccharides (2 %), composés essentiellement d’acides
gras de 16 et 18 carbones (Conrad et al, 2003). La piupart de ces composés seraient
associés sous forme d’hétéropolymeéres comme des glycolipides résultant de I'association
d’oligosaccharides et d’acides gras et des glycoprotéines résultant de l'association de
protéines et d’oligosaccharides. De plus, des composés inorganiques et des ions divalents
sont systématiquement mis en évidence. L'hétérogénéité de la composition de cette matrice
s’explique par les origines multiples des molécules qui la composent, a savoir le métabolisme

bactérien, la lyse cellulaire et 'adsorption de composés issus des eaux usées.

La composition de la matrice de polymeéres extracellulaires des boues activées varie
considérablement en fonction de Porigine de I'’échantillon (Urbain et al.,, 1993a; Bura et al.,
1998; Sponza, 2002, 2003) et en particulier en fonction de la composition des eaux usées.
En effet, la prédominance des protéines dans les EPS a été mise en évidence lorsque le ratio
C/N des eaux usées est faible (5 a 20), alors que la prédominance des polysaccharides a été
observée pour une déficience en azote (ratio C/N de 40 a 100) (Bura et al., 1998; Durmaz
et Sanin, 2001). Ainsi, 'analyse des EPS extraits de cultures mixtes comme les boues
activées (Urbain et al, 1993a; Frelund et al, 1996; Bura et al., 1998; Jorand et al., 1998;
Sponza, 2002, 2003; Wilen et al., 2003), les biofilms en eaux usées (Jahn et Nielsen, 1995),
ou les boues méthanogénes (Grotenhuis et al, 1991) montre systématiquement une
quantité de protéines supérieure & la quantité de polysaccharides (de 3 a 6 fois en moyenne)
en relation avec la concentration limitante en carbone généralement observée dans ces

systémes.
3.3.2 Fonctions des polyméres extracellulaires (EPS).

Les polyméres extracellulaires sont les éléments clefs responsables de I'adhésion des
bactéries aux surfaces solides, de la stabilité des biofilms et de la cohésion des agrégats
bactériens (Tay et al, 2001; Tsuneda et al, 2003). Les polysaccharides produits par de
nombreuses bactéries agissent comme des bioflocculants (Deng et al, 2003). Si les
bactéries expriment a la surface de leur membrane externe des fonctions chimiques qui leur
permettent d’adhérer entre elles ou sur des surfaces par le biais d’interactions
électrostatiques, seule la production de polymeres extracellulaires permettrait une adhésion
irréversible (Azeredo et al, 1999). Ainsi, des E. coli K12 acquiérent la capacité a coloniser
des surfaces inertes gréce a la synthése de structures fibrillaires d’adhérence de type pili, les
curli (Vidal et al., 1998). Les E. coli K12, incapables de produire des EPS, peuvent adhérer
sur une surface mais ne peuvent pas se développer sous forme de biofilm comme le font les
micro-organismes non déficients en EPS (Danese et al, 2000). Les EPS participent a

lagrégation de bactéries appartenant & une méme espéce et de bactéries appartenant a des
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especes différentes, formant alors de véritables consortiums, voire I'agrégation de micro-
organismes producteurs d’EPS avec des bactéries incapables de produire des EPS (Allison et
al., 2000).

La cohésion des agrégats bactériens est assurée par les nombreuses interactions qui ont
lieu entre les bactéries, entre les polymeéres et les bactéries et entre les polyméres. Cest la
multiplicité de ces interactions qui crée la force de cohésion de la matrice. La plupart des
molécules présentes portent des fonctions chargées négativement a pH 7, par exemple, des
fonctions carboxyles qui sont portées par les protéines et les polysaccharides, et des
groupements phosphates, portés par les acides nucléiques. Les polysaccharides, du fait de
leur nature fibreuse, forment ainsi un maillage dense (Fig. 3.5.) voire un gel par rétention
d’eau (Hart et al, 1999) et de calcium (Gregor ef al., 1996). Les forces de cohésion qui
existent entre ces macromolécules poly-anioniques sont principalement des interactions
physico-chimiques de faible énergie, comme les interactions électrostatiques, les liaisons
hydrogénes et les forces de dispersion de London (Flemming et al., 2000; Chen et Steward,
2002). De plus, le rble des ions muitivalents a été clairement démontré dans le mécanisme
de floculation : ils forment des ponis entre les différentes macromolécules portant des
charges négatives. En effet, le piégeage du calcium (Bruus et al., 1992; Keiding et Nielsen,
1997; Sanin et Vesilind, 2000) et du fer (Novak et al, 2001) entraine rapidement la

défloculation des agrégats et une désorption de matiére.

Figure 3.5. Schéma des interactions entre les polysaccharides qui composent les EPS: @
répulsion entre deux groupes carboxyles ; @ attraction entre deux groupes carboxyles par le
biais d’'un cation divalent; ® liaison hydrogéne ; @ interaction électrostatique ; ® forces de

dispersion (Flemming et al., 2000).
Cependant, la théorie DLVO, qui prend en compte les interactions électrostatiques a faible

distance, ne suffit pas a interpréter les mécanismes de floculation irréversibles et les

interactions hydrophobes doivent é&tre prises en compte (Azeredo et al, 1999).
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Expérimentalement, deux types de polyméres ont été mis en évidence, des composés
chargés, participant aux interactions électrostatiques, et des composés qui ne sont pas ou
faiblement chargés (Eriksson et al, 1992), qui participeraient aux interactions hydrophobes.
Le caractére hydrophobe des agrégats, mis en évidence par un test d’agrégation au sulfate
d’ammonium, a été corrélé avec la capacité des flocs a décanter (Urbain ef al, 1993a). |l
semble que le rble des protéines dans ce type d’interaction soit essentiel. En effet,
Pefficacité de la décantation est corrélée positivement a la concentration en protéines
totales des boues et des EPS (Wilen et al, 2003). 12 % des protéines des EPS extraits font
partie des molécules qualifiées d’hydrophobes par analyse chromatographique d’interaction
hydrophobe (Jorand et al, 1998). De plus, la modification de la fluorescence d’'un composé
hydrophobe (pyréne) lorsqu’il est adsorbé dans des agrégats bactériens, issus de boues
activées ou de sols, a démontré la présence de zones plus apolaires au sein des agrégats
(Ganaye et al, 1997). La présence de zones fortement hydrophobes a été confirmée par une
mise en évidence directe, avec I'adsorption de bactéries fluorescentes fortement
hydrophobes au sein des flocs de boues activées (Zita et Hermansson, 1997b, a; Olofsson et
al., 1998), et l'adsorption d’un polluant organique fluorescent (diclofop) dans un biofilm
bactérien (Wolfaardt et al, 1998).

Par ailleurs, d’autres interactions plus spécifiques contribueraient a la floculation
bactérienne, en particulier par I'intermédiaire de certaines protéines, les lectines, capables de
former des liaisons spécifiques avec les sucres portés par I'enveloppe bactérienne. Ainsi,
'addition de sucres simples a montré un effet réversible sur Pagrégation de certaines
bactéries aquatiques, suggérant le réle de ces lectines dans la formation des agrégats
bactériens (Buswell et al., 1997; Rickard et al., 2000). De la méme maniére, I'addition de
sucres simples a provoqué la déflocculation des flocs de boues activées et une protéine dont
la séquence en acides aminés serait comparable a celle d’'une lectine a été mise en évidence

au sein des EPS (Higgins et Novak, 1997).

Les capacités d’adhésion et d’accumulation des EPS des micro-organismes conditionnent
parfois leur aptitude & biodégrader certains composés aromatiques hydrophobes. C’est le cas
des Mycobacterium spp., qui adhérent & ces substrats particulaires peu solubles par
intermédiaire d’interactions hydrophobes avec Pacide mycolique qu’elles expriment a leur
surface (Wick et al, 2002). La production d’EPS permet aussi la solubilisation de ces
composés aromatiques hydrophobes. Ainsi la production de certaines macromolécules
spécifiques (gluco-sphingolipides), jouant Ile rbdle de bio-surfactants, augmente
considérablement la solubilité des substrats hydrophobes et par conséquent leur
biodégradabilité. Cette propriété a été observée chez Sphingomonas (Johnsen et Karlson,
2003), chez Rhodococcus rodochrous S-2 (lwabuchi et al., 2002) et dans un biofilm mixte

(Wolfaardt et al., 1994; Woolfaardt ef al., 1995).
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Les EPS assurent d’'une maniere générale la rétention de nombreuses molécules, substrats
ou produits d’hydrolyse, a proximité des bactéries agrégées. Certains polysaccharides
extracellulaires assurent la rétention d’'une importante quantité d’eau (Hart et al., 1999) et
par conséquent une protection contre la dessiccation. La production de polysaccharides
extracellulaires est parfois stimulée par des conditions de dessiccation chez Pseudomonas sp.
isolée d’'un sol (Roberson et Firestone, 1992). Les polysaccharides sont aussi responsables
du piégeage des ions, comme le calcium et le magnésium. Ainsi, les EPS augmenteraient la
biodisponibilité des minéraux et des ions métalliques, comme le fer. lls piegent aussi des
polluants, comme des pesticides ou des détergents, et des métaux lourds, par interaction
avec les fonctions carboxyliques des polysaccharides en particulier.

L’activité hydrolytique des bactéries qui adhérent sur des particules en suspension est
nettement supérieure a celle des bactéries planctoniques. En effet, les polymeéres
extracellulaires concentrent a proximité des cellules des enzymes hydrolytiques
extracellulaires. Les activités enzymatiques extracellulaires des agrégats bactériens seraient
stabilisées par la présence du gel hydraté et des ions nécessaires a leur fonctionnement. A
titre d’exemple, la production de lipase extracellulaire par Pseudomonas aeruginosa est
significativement stimulée par la présence d’alginate qu’il soit produit par la celiule ou
apporté de maniere exogene (Wingender et Winkler, 1984; Wicker-Bockelmann et al., 1987;

Wingender et al., 1987; Wingender, 1990).

En résumé, les EPS constituent un micro-environnement propice a la croissance microbienne,
permettant a la fois I'adsorption de composés macromoléculaires au sein des agrégats et la
concentration a proximité des cellules d’enzymes extracellulaires hydrolytiques. La présence
de domaines hydrophobes au sein des EPS autoriserait la mobilisation de polluants
hydrophobes ou amphiphiles comme les surfactants. La mise en commun par les différents
micro-organismes des communautés microbiennes agrégées de différentes activités
enzymatiques extracellulaires permet une biodégradation plus efficace par un phénoméne de

coopération enzymatique.
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4. DEVENIR DES LAS AU COURS DU

TRAITEMENT D’EPURATION BIOLOGIQUE.
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4.1. OCCURRENCE DES LAS DANS LES EAUX USEES URBAINES.

Aprés utilisation, les détergents et leurs composants, les LAS, sont transportés d'une
maniére classique par les voies d’égouts et parviennent dans les stations d’épuration des
eaux usées urbaines ou les systémes d’épuration domestiques (fosses septiques). Dans
certains cas, les LAS sont déversés directement dans les milieux environnementaux, en
particulier en absence de systéme de collecte des eaux usées.

D’'une maniére générale, la concentration en LAS dans les eaux usées urbaines est inférieure

a 10 mg.L" (Tableau 4.1).

Tableau 4.1. Concentration en LAS dans les eaux usées urbaines.

[LAS] mg.L' (moyenne) % associé aux MES(M Références

15,7 58 % Prats et al., 1997

0,54 a 12,4 (4,0) Matthijs et de Henau, 1987

7 Trehy et al., 1996

0,285 a 1,041 11259 % Terzic et Ahel, 1994

8,375 a 4,050 (6,9) De Ferrer et al., 1997

4 a 15,1 Waters et Feijtel, 1995

1,8a6,1 (44 +1,5) McEvoy et al., 1998

6,8 a 8,4 Matthijs et de Henau, 1987

2,7 Trehy et al., 1996

5,2 Trehy et al.,1996

8,5 a 23,4 Djelial et al.,, 1997

3,1a7.2 Feijtel et al.,, 1995

4,89 96 % Sanchez Leal et al., 1994

3,42 a 8,4 Di Corcia et al., 1999

3,32 a 6,08

3,14 a 7,26

68 Brunner et al., 1998

13 Ruiz-Bevia et al., 1989 cité
par Mosche et Meyer, 2002

1,3 a 6,9 Rapaport et Eckhoff, 1990

50+ 19 McAvoy et al., 1993

45 + 2,7

57 +0,8

47 + 2,5

42 + 1,7

() MES : matiéres en suspension
La concentration en LAS des eaux usées varie trés fortement en fonction du lieu et de la
date de prélévement. Comme pour d’'autres composeés organiques, la teneur en LAS des eaux
usées montre des variations journaliéres, en relation avec I'utilisation des détergents au
cours de la journée, avec une concentration maximale observée vers midi, qui est environ 4
fois plus importante que celle observée plus t6t dans la matinée (Takada et al, 1994).
La proportion de LAS retrouvée en association avec les matiéres en suspension est

généralement supérieure a la proportion dissoute (Fauser et al., 2003). Ainsi la proportion de
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LAS associée aux matieres en suspension (MES) des eaux usées a été estimée selon les
échantillons a 11 a 59 % des LAS totaux (Terzic et Ahel, 1994; Prats et al., 1997) et jusqu’a
96 % (Sanchez Leal et al, 1994). Les homologues de LAS sont distribués de maniére
différente dans la fraction dissoute et dans la fraction particulaire, a savoir que les
homologues ayant une longue chaine alkyle (C12 et C13) sont retrouvés préférentiellement
associés aux MES, alors que les homologues ayant une chaine alkyle courte sont plutét
présents dans la phase dissoute (Prats et al, 1993) (Fig 4.1). Ces observations sont en
accord avec les propriétés d'adsorption et de précipitation plus importante pour les LAS

ayant une masse molaire élevée.
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Fig. 4.1. Répartition des différents homologues de LAS dans les phases dissoute et
particulaire des eaux usées de trois stations d'épuration différentes (Prats et al., 1993).

La teneur en LAS et le pourcentage des différents homologues présents dans les eaux
usées sont aussi dépendants de la nature et de l'activité de la communauté microbienne
présente dans le milieu. En effet, la biodégradation des LAS est initiée dans les eaux usées
(Sanchez Leal et al, 1994) et peut atteindre une élimination de 58 % (De Ferrer et al.,
1997).
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4.2. BILAN DES TRAITEMENTS D’EPURATION.

4.2.1. Abattement global

Le taux d’abattement moyen des LAS dans les stations d’épuration biologiques est en
moyenne pour tout systéme confondu supérieur a 75 % et en général supérieur a 98 % pour
le systtme a boues activées (Tableau 4.2). Cette élimination inclut principalement la
biodégradation, mais aussi I'adsorption , ainsi qu’une faible volatilisation (Struijs et al, 1991;

Temmink et al., 2004).

Tableau 4.2. Abattement des LAS par les traitements d’'épuration biologiques.

Procédé Abattement moyen (%) Références
0ab4 (27 = 19) Rapaport et Eckhoff, 1990
37 Prats et al., 1997
Décantation primaire 17 a 2t Matthijs et de Henau, 1987
-145* a38 + 9 Feijtel et al., 1995
14 a 38 Waters et Feijtel, 1995
97,2 a 97,8 Matthijs et de Henau, 1987
> 96 Field et al., 1992
99,5 Trehy et al,, 1996
99,3 + 0,61 McAvoy et al, 1993
99,9 x 0,1 McEvoy ef al., 1998
84,7 a 91,2 Dijellal et al., 1997
93 * a 99,8 Feijtel et al., 1995
Boues activées > 98,5 Sanchez Leal et al., 1994
98,6 + 0,6 Di Corcia et al., 1999
65,4** a 99,8 Brunner et al., 1988
> 99 % Temminck et al., 2004
90 a 100 (98 + 2) Rapaport et Eckhoff, 1990
98,5 a 99,9 (99,2) Waters et Feijtel, 1995
82,3 + 9,5 McEvoy et al, 1998
Lit bactérien 77,4 + 155 McAvoy et al, 1993
' 48 & 93 (80 + 13) Rapaport et Eckhoff, 1990
82,9 Trehy et al,, 1996
Lagune 98,5 = 1,81 McAvoy et al., 1993
Fossé d’oxydation 98,0 + 4,24 McAvoy et al, 1993
Disques biologiques 96,2 + 6,10 McAvoy et al., 1993

* événement pluvieux

** station en surcapacité

Les systemes d’épuration a boues activées sont les plus efficaces pour éliminer les LAS
(98,5 % d’élimination en moyenne). Les LAS seraient méme éliminés plus efficacement que
les composés biodégradables, mesurés dans leur totalité en termes de demande biologique

en oxygéne (BOD) (Rapaport et Eckhoff, 1990; McAvoy et al., 1993; Waters et Feijtel, 1995;
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Prats et al, 1997). Dans certains cas, des taux d’abattement beaucoup plus faibles, ne
dépassant pas 65 % d’élimination, ont été observés pour les traitements a boues activées
(Brunner et al, 1988). Ces résultats s’expliqueraient du fait du dysfonctionnement des
stations d’épurations étudiées, en particulier du fait que ces stations fonctionnaient en
surcharge. Un abattement nul, voire négatif, a parfois été observé lors d’'un événement
pluvieux (Feijtel et al, 1995). L’augmentation des LAS entre la sortie et I'entrée du
traitement s’expliquerait par un temps de résidence trop court du fait du débit accru et une
désorption des LAS de la phase particulaire vers la phase aqueuse en raison des modifications
ioniques du milieu.

D’autres systémes, comme les disques biologiques et les lagunes, montrent des taux
d’élimination moyen quasiment comparables a ceux des boues activées (McAvoy et al,
1993). Les procédés les moins efficaces sont les lits bactériens avec 80 % d’élimination en

moyenne. Le faible temps de rétention hydraulique pourrait expliquer ces faibles rendements.

La biodégradation est le processus principal responsable de Pélimination des LAS dans les
stations d’épuration, avec un taux d’élimination moyen de 83 % pour la seule étape de
biodégradation par les boues activées (Brunner et al., 1988). L’élimination par adsorption
dans les boues est indissociable de la biodégradation et atteint plus de 15 %.

I’adsorption dans les boues du décanteur primaire n’est pas négligable car elle correspond
en moyenne a un taux délimination qui peut atteindre 54 % (Matthijs et de Henau, 1987;
Rapaport et Eckhoff, 1990; Feijtel et al, 1996; Prats et al, 1997) (Tableau 4.3). Le
transfert des LAS dans les boues primaires représente ainsi en moyenne 16 % du flux
d’entrée. La biomasse des lits bactériens adsorbe environ 23 mg.g' soit 3 % des LAS
appliqués (Kolbener et al, 1995). Une élimination complémentaire de 3 % par infiltration
dans les eaux sous-terraines a pu étre observée, résultant en une concentration dans l'eau de

Pordre de 10 & 20 ug.L' (Field et al., 1992).
4.2.2. Biodégradation des LAS.

4.2.2.1 Quantification de la biodégradation des LAS dans 'environnement.

En termes de biodégradation, deux niveaux peuvent étre considérés. La biodégradation
primaire ou fonctionnelle constitue une altération de la molécule suffisante pour faire
disparaitre ses propriétés spécifiques, en particulier la propriété tensio-active. Ainsi, les
méthodes d’analyse globale des surfactant anioniques ou les méthodes analytiques ne
mettant en évidence que la molécule de LAS initiale déterminent la biodégradation primaire.

Ce type d’information n’est évidemment pas suffisant pour étudier le devenir des LAS dans
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Penvironnement et leur toxicité. La biodégradation totale correspond a la transformation
totale de la molécule en 00, et H,O, appelée aussi minéralisation.

Les LAS sont reconnus facilement biodégradables par les micro-organismes des milieux
environnementaux. Les taux de biodégradation primaire rapportés dans la littérature pour des
études effectuées en laboratoire sont toujours supérieurs a 90 %. C’est la valeur seuil au-
dessous de laquelle les surfactants ne peuvent pas étre commercialisés. Cependant,
Pextrapolation de ces valeurs au milieu naturel est trés discutée car ce type d’étude ne
permet pas de prévoir le comportement des LAS dans le milieu naturel, beaucoup plus
complexe.

La minéralisation des LAS par les boues a été estimée a seulement 41 a 44 % de la
quantité initiale et 24 a 33 % seraient transformés en biomasse (Federle et ltrich, 1997).
Seul 1 &4 2 % des LAS initiaux sont retrouvés sous leur forme initiale. La majeure partie des
LAS non métabolisés est retrouvée sous forme d’intermédiaires de biodégradation (SPC)
pour 10 &4 15 %.

La minéralisation des LAS en conditions aérobies est de I'ordre de 50 a 80 % dans un sol
amendé par des boues de station d’épuration (Gejlsberg et al., 2001; Doi et al., 2002). Les
demi-vies des LAS sont généralement beaucoup plus longues dans les phases solides (sols et
sédiments) que dans la phase aqueuse (Tableau 4.3). Le temps nécessaire & la minéralisation
est d’environ 24 h en moyenne dans les sédiments de riviére (Larson, 1990), avec une demi-
vie de 0,23 j. Cela s'explique par plusieurs raisons, en particulier I'activité accrue des micro-
organismes phytoplanctoniques et P'élimination concomitante par adsorption et précipitation
dans les phases aqueuses. De plus, dans les sols, des zones d’anoxie sont trés fréquemment
rencontrées et elles limitent nettement la biodégradation (McAvoy et al., 2002). Le lessivage

des sols ne semble pas étre un facteur participant a I'élimination des LAS.

Tableau 4.3. Demi-vie des LAS dans différents milieux environnementaux.

Milieu : Demi vie Références
Biofilm riviere polluée 04a16h Takada et al., 1994
Riviere 2,23 h Fox et al., 2000
Boues activées Biodegradation primaire 0,96 a1,10 h Federle et Itrich, 1997
Biodegradation totale 0504a053h
Eau salée 1,5 Sarrazin et al., 1997a
Sédiment riviere 0,23 j Larson et Payne, 1981
sol 1-4 j Elsgaard et al., 2003
Sol amendé 7a822] Holt et al., 1989
Sol amendé 19,3 j De Ferrer et al,, 1997
Sol sableux Sol 1 (coordonnées 0; 0) 1,57 £ 0,7 | Doi et al., 2002
Sol 2 (0; 0) 0,46 = 0,16
Sol 3 (-0,5; + 6,1) 0,088 = 0,008
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4.2.2.2. Influence des conditions environnementales sur la biodégradation.

La biodégradation des LAS dépend en effet des conditions environnementales, comme la
nature des communautés microbiennes et leur état d’adaptation ou d’inhibition, la
concentration initiale de LAS et la nature des homologues, la présence d’impuretés, la
présence d'oxygéne et la présence de matiéres organiques et minérales. Ces différents points
sont discutés dans ce paragraphe.

La biodégradation des LAS résulte de I'association de différents micro-organismes
(Sigoillot et Nguyen, 1987; Jiménez et al., 1991). Seules quelques souches sont capables de
réaliser a la fois 'oxydation de la chaine alkyle et la désulfonation, comme des souches
appartenant aux genres Alcaligenes et Pseudomonas. Les cyanobactéries, en particulier
appartenant au genre Anabaena, couramment retrouvées dans les sols et le phytoplancton
aquatique ne réalisent que la premiére étape de w-oxydation (Yan et al, 1998). La
biodégradation ultime des LAS résulterait de [Iinteraction entre micro-organismes
hétérotrophes et méthanotrophes (Hrsak, 1996). Ces derniers étant impliqués en particulier
dans la réaction de clivage du noyau aromatique.

L’abondance et Pactivité microbiennes varient fortement avec les saisons et influencent
nettement le taux d’élimination des LAS dans les milieux naturels. A titre d’exemple, les taux
d’élimination les plus faibles (1 a 50 %) sont observés en hiver, les plus importants étant
observés en été (68 a 100 %), lorsque le biofilm bactérien est plus abondant (Takada et al.,
1994). Les micro-organismes des milieux environnementaux sont capables de s’adapter a la
biodégradation des LAS aprés une exposition a ces molécules. En particulier, la capacité a
dégrader les LAS semble plus largement distribuée dans les bactéries aquatiques issues
d’échantillons prélevés en aval d’un déversement de LAS plutét qu’en amont (Lee et al,
1995). Ainsi, la minéralisation des LAS est toujours supérieure en aval (73,3 + 1,4 %) d’un
rejet qu’en amont (69,6 = 2,1 %) (Larson et Payne, 1981).

La biodégradation des composés organiques dépend d’une maniere générale de la
structure chimique de la molécule. En ce qui concerne les LAS, le groupement hydrophobe
détermine la biodégradabilité de la molécule, avec une biodégradation plus rapide lorsque la
longueur de la chaine alkyle augmente (Krueger et al., 1998; Moreno et al., 1998; Perales et
al, 1999; Mortensen et al, 2001). De plus, les isomeres externes sont dégradés plus
rapidement que les isoméres internes (2- et 3-phényl) (Terzic et Ahel, 1994; Huang et al,
2004).

Pour un méme homologue, la dégradation est plus rapide lorsque la concentration en LAS
est faible. A titre d’exemple, la demi-vie des LAS dans les sols est de 12 a 16 fois plus
longue selon les homologues considérés pour une concentration initiale de 20 mg.L' que

pour une concentration de 5 mg.L-' (Moreno et al, 1998). Cependant, pour des
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concentrations supérieures a 10 mg.L', le ralentissement de la biodégradation observe,
résulterait d’'un effet bactériostatique de la molécule (Perales et al., 1999).

De plus, la substitution de la chaine alkyle, et en particulier des carbones terminaux, rend
plus difficile la biodégradation des molécules. C'est pourquoi les impuretés issues du procédé
de synthése présentes dans le mélange initial pour environ 5% a 15%, comme les DATS
(sulfonates de dialkyltétraline) et les iso-LAS (isoméres méthyl-branchés), seraient des
molécules résistantes a la biodégradation. A titre d’exemple, le taux d’élimination des DATS a
été estimé a 95 % par un traitement a boues activées et a 63,2 % par un lit bactérien,
comparativement aux LAS ayant un taux d'élimination de 99,5 % et 82,9 % respectivement
par les mémes traitements (Trehy et al, 1996). De la méme maniere, les intermédiaires de
biodégradation des DATS sont moins facilement éliminés que les intermédiaires de
biodégradation des LAS, avec un taux d’élimination de 59,1 % par un traitement a boues
activées et de 58,7 % par un lit bactérien, comparativement aux intermédiaires des LAS
ayant un taux d'élimination de 99,1 % et 97,3 % respectivement par les mémes traitements.
Ainsi, les proportions relatives de ces impuretés augmentent au cours du traitement
d'épuration (Di Corcia et al., 1999) (Fig. 4.3)

3140 4 8400 pg L”

43 g.lg.l,‘I
DATS
8,52%

DATS

is0-LAS
13%

Figure 4.3. Proportion de DATS (sulfonates de dialkyltétraline) et iso-LAS dans les effluents
avant et aprés traitement d'épuration (Di Corcia et al., 1999).

Il a été longtemps reconnu par l'ensemble de la communauté scientifique que la
minéralisation microbienne des LAS implique nécessairement la présence d’oxygéne, méme
en présence de bactéries anaérobies exposées aux LAS depuis plus de 25 ans (Federle et
Schwab, 1992). Ainsi, dans les sols aquiferes, lorsque tout I'oxygéne est consommé, la
biodégradation s’arréte. Les LAS et leur métabolites s’accumulent (86 % de la masse initiale)
dans les sols (Krueger et al., 1998) et les sédiments (Sarrazin et al, 1999a). Toutefois,
certains inocula bactériens isolés de I'environnement et de boues d'épuration ont montré
récemment leur capacité a dégrader les LAS en anaérobie (Angelidaki et al, 2000).
L'utilisation des LAS par ces micro-organismes comme source de carbone (Elsgaard et al.,
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2003; Sanz et al, 2003) ou de soufre (Denger et Cook, 1999) n’a pas été clairement
tranchée. Les deux possibilités ne sont d’ailleurs pas a exclure selon les micro-organismes
étudiés. Néanmoins la biodégradation en anaérobie semble étre un processus minoritaire par
rapport a la biodégradation aérobie. La biodégradation primaire anaérobie peut atteindre 64-
85 % (Sanz et al., 2003). La biodégradation ultime comptant pour seulement 14 a 25 %
(Haggensen et al., 2002) & 37 % en conditions thermophiles (Mogensen et al., 2003).

Ces phénomeénes ont pour conséquence un enrichissement du milieu en composés plus
solubles mais résistants a la biodégradation. Cela pose un probléme de santé publique dans la
mesure ou certains métabolites, les acides sulfophénylcarboxyliques (SPC), sont retrouvés
dans les eaux de potabilisation a des concentrations de 1,8 a 5 ug.L' (Eichhorn et al,
2002a; Eichhorn ef al, 2002b). Aucune donnée concernant l'effet toxique des SPC pour
I’'homme n’est disponible. A titre d’information, I'acide C11-sulfophénylcarboxylique est 10 a
10 000 fois moins toxique pour les micro-algues marines que sa molécule parent, le C11-LAS

(Hampel et Blasco, 2002).

4.2.2.3. Voies metaboligues.

Les voies métaboliques de la biodégradation des LAS par les micro-organismes sont bien
décrites dans leur grandes lignes (Fig. 4.4).

La biodégradation débute par 'oxydation du carbone terminal de fa chaine alkyle qui est le
plus éloigné du groupement suifophényle (w-oxydation) (Gonzalez-Mazo et al., 1997). Le
groupement méthyl terminal est ainsi converti en fonction acide carboxylique, conduisant & la
formation d'acides sulfophénylcarboxyliques (SPC) (Elsgaard et al., 2003). L’étape suivante
consiste & I'élimination de 2 atomes de carbones de la chaine alkyle par des réactions de fp-
oxydation successives.

Les principaux SPC obtenus sont les acides p-sulfophénylacétique, p-sulfocinnamique, p-
sulfobenzoique et 4-(p-sulfophényl)butyrique (Sarrazin et al, 1997; Sarrazin et al., 1999b).
Ces quatre intermédiaires peuvent représenter 85 % de la quantité initiale. Certains SPC
peuvent résulter de [I'élimination d’un seul atome de carbone (a-oxidation), mais ce
phénomeéne est plutdt rarement observé (Leon et al., 2004).

Une fois que la chaine alkyle est entierement métabolisée, le cycle benzénique est ouvert
et dégradé, le groupement sulfonate étant relargué dans le milieu sous forme de sulfate

inorganique.
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Figure 4.4. Schéma de la voie de biodégradation des LAS par les micro-organismes aérobies
(Cavalli et al., 1996; Sarrazin et al., 1997; Sarrazin et al., 1999b; Boudenne ef al, 2001).
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4.3. OCCURRENCE DES LAS DANS LES EFFLUENTS TRAITES.

La concentration en LAS dans les effluents traités est de l'ordre de 0,01 a 1 mg.L (Tableau

4.4).

Tableau 4.4. Concentration en LAS dans les effluents traités.

Traitement [LAS] mg.L'" (moyenne) Sortie/entrée (%) Références
0,27 Field et al., 1992
< 0,001 < 0,01 Trehy et al., 1996
0,05 a 0,11 (0,07) 1,75 Matthijs et De Henau, 1987
<LD McEvoy et al., 1998
1,3 a2 10,4 Dijellal et al., 1997
Boues activees < 0,0081 a 0,491* <0,1498% * Feijte! ef al., 1995
15 a 20 % associés aux MES
0,12 24,5 Sanchez Leal et al., 1994
16 % % associés aux MES
0,043 0,9 Di Corcia et al., 1999
<LD Brunner et al., 1998
0,005 a 0,010 0,5 Temminck et al., 2004
0,04 = 0,03 0,8 McAvoy et al., 1993
0,01 a 0,13 (0,06 = 0,04) Rapaport et Eckhoff, 1990
0,009 a 0,140 Waters et Feijtel, 1995
0,61 a 0,94 (0,76) 10,3 Matthijs and de Henau 1987
42 + 1,7 24.8 McAvoy et al., 1993
Lit bactérien 2,3 44,2 Trehy, Gledhill et al. 1996
0,073 a 1,5 (0,75 + 0,57) 17,2 McEvoy et al., 1998
0,3a1,2 (0,6 + 0,3) Rapaport et Eckhoff, 1990
0,06 + 0,01 13,3 McAvoy et al, 1993
Lagune 0,12 = 0,27 2,1 McAvoy et al., 1993
Fossé d’oxydation 0,19 = 0,38 4 McAvoy et al, 1993
Disques biologiques McAvoy et al., 1993

*événement pluvieux

Encore une fois, cette concentration varie nettement en fonction du traitement
d’épuration utilisé et elle est généralement plus faible en moyenne en sortie de traitement
par boues activées que par lit bactérien. Les LAS sont principalement retrouvés dans la
fraction dissoute des effluents plutdt qu’en association aux particules en suspension (Fauser
et al.,, 2003). Cependant, lors de dysfonctionnement du traitement d’épuration, et en
particulier lorsque les boues montrent une faible capacité a décanter, une partie des agrégats
bactériens s’échappe dans le milieu aquatique récepteur, entrainant les LAS et leurs
intermédiaires de biodégradation qui sont accumulés dans les boues. Les LAS ne seraient
adsorbés par les agrégats que de maniére transitoire et seraient facilement dispersés dans le

milieu récepteur (eau, sédiment ou agrégats autochtones). Les études de désorption des
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LAS ont montré la réversibilité de I'adsorption, avec une libération rapide de 1,9 a 34,5 %
des LAS adsorbés par des boues (Conrad et al., soumis) vers I'eau de riviere. La réversibilité
de I'adsorption des LAS a aussi été démontrée pour des sédiments (Matthijs et de Henau,
1985; Hand et Williams, 1987). De plus, une quantité supérieure de LAS est désorbée lors de
lavages successifs des sédiments (Matthijs et de Henau, 1985), ce qui laisse supposer une
désorption plus importante encore des LAS au cours du transport en riviere. Dans la plupart
des cas, les concentrations observées sont inférieures aux concentrations ayant un effet
toxique sur la faune aquatique. Si, en termes de flux, le transfert des LAS dans les effluents
traités ne représente en moyenne que 0,7 % du flux d’entrée (Brunner et al, 1988), en
terme de masse, les quantités de LAS transférées en sortie de station d’épuration vers le

milieu aquatique via les effluents traités sont loin d’étre négligeables puisqu’elles atteignent

plus de 1 kg.j".

4.4. OCCURRENCE DES LAS DANS LES BOUES DE STATIONS

La teneur en LAS dans les boues est située dans une gamme allant de 0,1 & 10 g.kg"’

(Tableau 4.5).

Tableau 4.5. Concentration en LAS dans les boues de stations d’épuration.

Echantillon

[LAS] g.kg' (moyenne)

Références

Boues primaires

43 a83

Waters et Feijtel, 1995

Boues primaires 7,09 De Henau et Matthijs, 1989
Boues primaires 3,40 a 5,93 (4,3) Feijtel et al., 1995

Boues activées 0,27 De Henau et Matthijs, 1989
Boues activées 0,20 a 1,72* Feijtel et al., 1995

Boues activées 0,13 Brunner et al.,, 1988

Boues activées 0,037 a 0,069 Temminck et al.,, 2004
Boues activées 8,4 a 14,0 (12,6) Prats et al., 1993

Boues activées 0,21 a 0,4 Waters et Feijtel, 1995
Boues aérobies (décanteur secondaire) 0,18 a 0,43 (0,28) Matthijs et De Henau, 1987
Boues aérobies (décanteur secondaire) 0,15 = 0,12 McAvoy et al,, 1993

Boues stabilisées en aérobie

0,05 a 4,4 (2,1)

Brunner et al., 1988

boues stabilisées en anaérobie ou aérobies

2,9 a 11,9 (5,5)

McEvoy et Giger, 1986

Boues stabilisées en anaérobie

27ab59

Brunner et al., 1988

Boues anaérobies

1,68 47 (4,7 + 1,5)

Rapaport et Eckhoff, 1990

Boues anaérobie (digesteur)

1,33 4 9,93 (4,9)

Matthijs et De Henau, 1987

Boues compost

Boues anaérobie (digesteur) 10,4 = 5,1 McAvoy et al, 1993

Boues anaérobie (digesteur) 12,1 a 18,8 (15,8) Prats et al., 1993

Boues anaérobie (digesteur) 6294 Waters et Feijtel, 1995
5,2 Prats ef al., 1997

*événement pluvieux
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Les teneurs observées dans les boues activées ou les boues aérobies issues de la
décantation secondaire sont généralement les plus faibles, inférieures a environ 1 g.kg*. Des
concentrations supérieures a 1 g.kg? sont principalement observées dans les boues issues de
la décantation primaire. La concentration en LAS est plus importante dans les boues issues
de la décantation primaire stabilisées en anaérobie qu’en aérobie (Brunner et al., 1988;
McAvoy et al., 1993; Prats et al., 1993), probablement du fait que les LAS ne sont pas ou
peu biodégradables en condition anaérobies (Wagener et Schink, 1987; Mogensen et al.,
2002).

Ces fortes concentrations s’expliquent principalement par Padsorption des LAS sur les
composés organiques ou minéraux constituant les boues. Il est possibile aussi que les LAS
soient solubilisés au sein de domaines apolaires au sein des agrégats, en particulier dans la

fraction lipidique des polymeéres extracellulaires des agrégats.
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5. OCCURRENCE DES LAS DANS LES
MILIEUX ENVIRONNEMENTAUX.
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5.1. OCCURRENCE DES LAS DANS LES MILIEUX AQUATIQUES.

5.1.1. Occurrence des LAS dans les eaux douces.
La concentration en LAS dans les eaux douces est de l'ordre de 0,01 a 1 mg.L?, ¢’est-a-dire
du méme ordre de grandeur que les concentrations observées dans les effluents traités des
stations d’épuration biologiques (Tableau 5.1). Les rivieres urbaines les plus polluées
montrent assez logiquement les concentrations en LAS les plus élevées (Takada ef al,
1994). Un niveau plus important de concentration en LAS est aussi observé a proximité des
rejets d’effluents urbains traités, mais les LAS sont aussi retrouvés jusqu’a plusieurs
kilomeétres en aval (Feijtel et al., 1995).

Les communautés microbiennes des eaux douces ont montré un taux d’élimination des
LAS de 36,4 % (De Ferrer et al, 1997). La plus grande partie de I'élimination des LAS dans
le milieu aquatique a lieu par adsorption et précipitation car dans les rivieres les LAS sont

généralement présents sous forme de leur métabolites, moins facilement biodégradables que

les molécules d’origine.

Tableau 5.1. Concentration des LAS dans les eaux douces.

Echantillon [LAS] pg.L' (moyenne) Références
Amont nov Mai Juillet De Ferrer et al., 1997
Aval (1,5 km) 5,9 (22,2 % sur MES) 9 (16,7 %) 5
val (3,0 km) 8,5 (13,4 %) 137 (3,6 %) 541 (6 %)
val (4,8 km) 4,6 (39,5 %) 21 (9,5 %) 5 (50 %)
54 (19,3 %) 3 (51,7 %) 7 (50 %)
estuaire 0,2 a 23,9 Terzic et Ahel, 1994
Riviere 14 a 155 Eichhorn et al., 2002
1,2 a 14 (métabolites)
Riviére polluée 600 a 1600 Takada et al., 1994
Riviére < 50 McAvoy et al., 1993
Amont rejet <10 a 90 (18)
Aval rejet < 10 2 330 (43)
Riviere Waters et Feijtel, 1995
Amont rejet <21az27
Aval rejet <21a830
riviere 10 a 90 (40) Matthijs et De Henau, 1987
Riviere Feijtel et al., 1995
100 m <21a168
700 m <2,1a69
1200 m <21a5,2
2000 m <21a7,1
riviere < 5 a 300 Rapaport et Eckhoff, 1990
0,8 a 3300 Lewis et al., 1991
< 0,05 Hand et al.,, 1990
49,3 4 290 sur MES )
0,9 a 36 Di Corcia et al., 1999
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5.1.2. Occurrence des LAS dans eaux marines.

Les concentrations en LAS dans les eaux marines sont généralement inférieures a 100 pg.L?
mais elles peuvent atteindre plus de 1000 pg.L' dans les zones recevant des eaux polluées,
en particulier les estuaires (Tableau 5.2). A titre d’exemple, le flux annuel atteint 71 tonnes
dans la baie de Tokyo (Takada et al, 1992) et 4,6 tonnes dans un port de Croatie (Terzic et
Ahel, 1994). D’importantes variations saisonniéres sont observées, car la biodégradation des
LAS est accrue avec P'augmentation de la température et avec la diminution du débit
observées en été (Takada et al, 1992; Terzic et Ahel, 1994; Leon et al., 2004). De plus, un
fort gradient vertical de concentration a été observé, avec une concentration des molécules
de LAS dans les 3 a 5 mm supérieurs (Gonzalez-Mazo et al., 1998).

L’'apport de LAS dans les eaux marines se fait principalement sous forme dissoute (Takada
et al., 1992). Une fois dans le milieu marin, I'élimination des LAS se fait majoritairement par
précipitation sous forme de Ca(LAS), et par adsorption sur les MES. Les bactéries marines
montrent une capacité a biodégrader les LAS moins importante que les bactéries des eaux
douces (Terzic et Ahel, 1994). Cela se traduit en particulier par une plus forte persistance
des métabolites de type SPC (Gonzélez-Mazo et al, 1997). Plusieurs explications sont
avancées, notamment la faible teneur en oxygéne, la concentration importante en matiere

organique et une moindre adaptation de micro-organismes des eaux marines.

Tableau 5.2. Concentration en LAS dans le milieu marin

LAS (ug.L'') (moyenne) Références
Estuaires 20 a 1000 Berna et al., 1991 cité par Bjerregaard et al., 2001
Eaux cotieres 2 a 510 Gonzalez-Mazo et al., 1997
Estuaire 0,2 a 23,9 Terzic et Ahel 1994
Rejet EU non traitées 2,7 a 1687 (10 a 30) Gonzalez-Mazo et al., 1998
Baie 2,7 a 1687,2 Gonzales-Mazo et al.,, 1998
Baie 1,24 73 Eichhom et al., 2001
2,2 a 102
Baie < 50 a 500 Leon et al., 2002
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5.2. OCCURENCE DES LAS DANS LES SEDIMENTS.

Les concentrations en LAS dans les sédiments d’eaux douces sont comprises entre 1 et
500 pg.g* (Tableau 5.3). Encore une fois, la conceniration varie fortement avec la
localisation et en particulier elle diminue avec I'éloignement du point de prélévement des
sédiments d’'une zone de rejet d’effluents contenant des LAS. Les concentrations observées
dans les sédiments marins sont en moyenne plus faibles mais tres peu d’études ont été
réalisées a ce jour. On peut néanmoins penser que la concentration des LAS dans les
sédiments d’estuaires est comparable a celles observées dans les sédiments de riviére les
plus chargés, en raison de l'importance du flux de LAS dans ces zones et en raison de la
précipitation importante et de la faible biodégradation en milieu marin.

Les sédiments concentrent environ 60 % des LAS qui sont apportés dans le milieu
(Gonzélez-Mazo et al, 1998). La possibilité d’une désorption importante des LAS des
sédiments ou des boues vers le milieu aqueux a été évoquée (Hand et Williams, 1987) mais
des résultats récents ont suggéré que les sédiments étaient un puits d’accumulation pour les
LAS contrairement aux agrégats bactériens qui ne seraient qu'une zone d’adsorption

transitoire (Gonzalez-Mazo et al, 1998).

Tableau 5.3. Concentration en LAS dans les sédiments.

Echantillon [LAS] pg.g' (moyenne) Références
riviere 1a5 Leon et al., 2002
riviére 1,0 a 151 (16,2) Matthijs et De Henau, 1987
Riviere 09ait.2 Hand et al., 1990
< 0,05 & 0,08 (pores)
Riviére Feijtel et al., 1995
100 m du rejet 12a 35
700 m 49 a5,3
1200 m 3,8a4.2
2000 m 4,4 a4,8
Riviere McAvoy et al., 1993
Amont rejet effluents BA 1,0a1,2 (1,1)
Aval 0,34a3,8(1,8)
Amont rejet effluents lit bactérien 0,2 40,9 (0,5)
Aval 0,2 a 340 (120)
Riviere Waters et Feijtel, 1995
amont rejet effluents step 0,17 a 0,7
Aval 0,49 a 5,3
Riviere 0,6 a 567 (107 + 138) Takada et Ishiwatari, 1987
Mer (baie tokyo) 1
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5.3. OCCURENCE DES LAS DANS LES SOLS.

Du fait de leur accumulation dans les boues d’épuration pouvant représenter jusqu’a 15 a 20
% en masse, les LAS sont susceptibles de se retrouver dans les sols amendés avec ces boues
(Tableau 5.4). Ainsi, la quantité de LAS regue chaque année par des sols amendés en boues
d’épuration a été estimée a 1 g.m2 (Brunner et al, 1988). L’élimination dans les sols
amendés est de 89,2 % (De Ferrer et al., 1997) et de 70 a 99 % dans un sol amendé
récemment et 98 % dans un sol non amendé récemment (Holt et al, 1989). Comme dans les
sédiments, I'élimination est plus lente que dans les phases aqueuses en raison des zones
anaérobies et de la moindre activité bactérienne. L’activité bactérienne des sols diminue de
maniére transitoire lors de l'application de LAS a une concentration de 100 pg.g' (Elsgaard
et al., 2003).

Tableau 5.4. Occurrence des LAS dans les sols

Echantillon [LAS] pg.g' (moyenne) Références
Sol amendé 0,9a22(1,4) Matthijs et De Henau, 1987
Sol amendé 22,4 Prats et al., 1993

3,1 (aprés 6 mois)

0,7 (aprés 12 mois)
Sol amendé 155 De Ferrer et al.,, 1997
55,6 (aprés 6 jours)

16,7 (aprés 62 jours)
Sol amendé récemment <0,2az20 Holt et al., 1989
Sol non amendé récemment <1

Sol amendé <3 a47 Rapaport et Eckhoff, 1980

Dans les sols, d’autres polluants sont présents. Les interactions formées entre ces
composés organiques hydrophobes et les LAS différent selon la concentration du tensio-actif
et I'ordre d’ajout. A concentration élevée, les LAS mobilisent vers la phase aqueuse les
composés hydrophobes adsorbés sur les particules. Les LAS augmenteraient plutdt la
cinétiqgue de désorption des composés aromatiques que la quantité désorbée (Aronstein ef
al, 1991). Ainsi, les tensio-actifs augmentent la désorption des composés aromatiques vers
les pores des sols et par conséquent leur biodégradation par les micro-organismes des sols.
C’est pourquoi Fajout de tensio-actif a été proposé pour la dépollution des sols. Cependant,
les études sont contradictoires sur ce point. L'ajout de LAS dans les sols augmente en effet
Padsorption du phénanthréne par compartimentation dans les micelles et les hémi-micelles
(Holt et al., 2003). Par contre, l'ajout de LAS en premier dans les sols (a une concentration
inférieure a 50 ug.L-') diminue l'adsorption du phénanthréene par occupation des sites

hydrophobes.
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6. ECOTOXICOLOGIE
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6.1. GRANDEURS CARACTERISTIQUES DE L’EFFET TOXIQUE

D’une maniere générale, I'effet toxique est déterminé selon deux échelles de temps. La
toxicité aigué deétermine la toxicité a court terme, déterminée aprés un a plusieurs jours
d’exposition au produit chimique. Elle correspond généralement a un effet [étal. La toxicité
chronique correspond & des effets toxiques sublétaux observés a long terme (plusieurs
semaines) ayant une incidence sur le développement des organismes, en particulier sur leur
vitesse de croissance. Ces tests incluent théoriquement I'étude des effets toxiques tout au
long du cycle biologique des organismes, de I’ceuf/la larve a l'adulte.

Les essais de toxicité permettent de déterminer différentes grandeurs, comme la
concentration |étale 50 % (CL50), la concentration efficace 50 % (CE50), la concentration
maximale a effet non observé (CENO) et la concentration minimale a effet observé (CMEO).
La CL50 est la concentration qui entraine un taux de mortalité de 50 %. Elle est
généralement évaluée a partie des essais de toxicité aigué. La CE50 correspond a un effet
toxique sur le développement des organismes, comme linhibition de leur croissance. Selon le
terme de I'étude, elle est considérée comme un paramétre indicateur de toxicité aigué (court
terme) ou chronique (long terme). Théoriquement des tests de toxicité effectués sur plus de
48 h pour les invertébrés et plus de 96 h pour les poissons sont des tests de toxicité
chronique. En pratique, la toxicité chronique est évaluée pour des périodes allant de 15 min a
30 jours (Lewis et al, 1991).

La comparaison de ces valeurs avec les concentrations en polluant déterminées dans
'environnement permet de déterminer la marge de sécurité par rapport a l'innocuité du

produit. Cette démarche fait partie de I'évaluation du risque.
6.2. PARAMETRES INFLUENCANT LA TOXICITE DES LAS
6.2.1. Caractéristiques de la molécule toxique

Différentes relations de corrélation ont été mises en évidence entre les propriétés physico-
chimiques des LAS et leurs effets toxiques des molécules. En particulier, 'adsorption des
surfactants a lieu de maniére préférentielle sur les membranes biologiques riches en lipides
qui sont un lieu privilégié de Iatteinte toxique.

D’'une maniere générale, la toxicité des LAS dépend de la longueur de la chaine carbonée.
Les C,5-LAS et C,,-LAS sont au moins 20 fois plus toxiques que les homologues C,,-LAS a
Ci»,-LAS (Hampel et al, 2001; Verge et al, 2001; Hampel et Blasco, 2002). Une
proportionnalité directe entre la longueur de la chaine hydrophobe et la toxicité de la

molécule a été démontrée (Martinez et al., 1989).
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Il existe une relation entre la CMC et la CE50 et entre le facteur de bioconcentration (BCF)
et lactivité interfaciale exprimée par AGY/ A, (AG%4 étant I'énergie libre d’adsorption
standard du surfactant a Pinterface air/solution et A_;, étant l'aire de section minimale du
surfactant) (Rosen et al, 2001). Par contre, s’il permet de situer Phydrophobicité de la
molécule de LAS dans une série, le coefficient de partage octanol/eau Kow ne refléte pas son

comportement toxique.
6.2.2. Caractéristiques des organismes étudiés

Les données répertoriées dans la littérature sont dominées par des valeurs de CL50
déterminées pour les organismes d’eau douce, en particulier par manque de tests standards
et de techniques de culture pour les organismes des eaux marines. Les valeurs de CL50
déterminées pour les organismes dulgaquicoles sont difficilement extrapolables aux
organismes marins car la présence de concentrations plus importantes de Ca2?* et Mg?*
modifie nettement les concentrations de LAS en solution par précipitation (Petersen et Kusk,
2000).

Daphnia magna est I'espece d’invertébré la plus utilisée pour réaliser les tests de toxicité
sur les organismes aquatiques car elle est considérée comme un des organismes les plus
sensibles. Cependant la toxicité des LAS varie de maniére trés importante selon Pespéce
considérée, avec par exemple une gamme de variation de 1,7 & 200 mg.L-' pour différents
invertébrés d’eau douce (Thoumelin, 1995).

D’une maniére générale, la toxicité des LAS est beaucoup plus élevée vis-a-vis des ceufs
et des larves, ou des organismes juvéniles, que vis-a-vis des adultes, quelle que soit 'espéce
étudiée. A titre d’exemple, la CL50 des LAS vis-a-vis des larves de moule Mytilus edulis a été
estimée a 3,8 mg.L' (Hansen et al., 1997), alors qu'elle est de plus de 100 mg.L! pour le
bivalve adulte (Thoumelin 1995).

Le mode de vie des organismes a une influence nette sur I'effet toxique des LAS, en
particulier parce qu’il influence Pexposition des organismes aux molécules toxiques. Par
exemple, les poissons qui ont une activité de nage intense et qui vivent en surface sont plus

sensibles que les poissons vivants dans les fonds marins.
6.2.3. Paramétres environnementaux influencant Ila toxicité des LAS

D’un point de vue expérimental, la plupart des études de toxicité sont menées en laboratoire.
Elles ne fournissent ainsi qu’une approximation des concentrations toxiques aigué et
chronique du produit étudié. Elles ne tiennent généralement pas compte des processus ayant
lieu dans les milieux environnementaux. Différents parameétres sont susceptibles de modifier

de maniére importante les concentrations toxiques observées, comme la température, le
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raisonnement en concentrations nominales (ajoutées) plutét gu’en concentrations réelles
(mesurées) dans le milieu étudié, des phénomenes d’adsorption sur des particules (sédiment
ou matiéres en suspension) ou sur le contenant (aquarium), la formation de complexes qui
précipitent (avec les ions Ca?* en particulier), et la biodégradation des molécules toxiques par
les micro-organismes autochtones en composés moins toxiques. D’aprés I'analyse de 58
articles datant de 1952 a 1991, les effets de la dureté de 'eau, de la température et de
ajout de LAS en mélange avec d'autres toxiques sont difficilement généralisables car ils
dépendent de I'espéce étudiée et de I'ajout de LAS sous forme de mélange commercial ou
d’'un seul homologue (Lewis, 1992). D’une maniére trés globale, la toxicité des surfactants
augmente avec la température, la dureté de Peau et la diminution de 'oxygéne dissous.

Les valeurs de CL50 et de CE50 répertoriées dans la littérature sont, dans la majorité des
cas, déterminées a partir des concentrations initiales en LAS ajoutées, conduisant a une
surestimation de ces concentrations. Seules les études les plus récentes prennent en compte
les phénomenes d’adsorption des surfactants, en particulier suite au développement de
nouvelles techniques analytiques adaptées aux milieux environnementaux complexes. Ainsi la
CE50 des LAS pour l'activité des bactéries méthanogénes a été estimée a 14 mg.L', valeur
qui correspond a une concentration nominale de 127 mg.L' (M&sche et Meyer, 2002).

Les effets toxiques des LAS vis-a-vis des organismes aquatiques sont clairement liés a la
concentration des molécules libres dans I'eau et la présence de carbone organique dissous ou
de substances humiques en solution diminue nettement leur toxicité. En effet, I'adsorption
des LAS sur les matiéres en suspension dans la phase aqueuse conduit a une sous-estimation
de la CL50 (Hyalella azteca) d’'un facteur 3 (Cano et al, 1996) et du facteur de
bioconcentration (Pimephales promelas) de 2,5 (Tolls et al.,, 2003). De la méme maniére, la
CL50 des LAS pour Pimephales promelas est multipliée par un facteur de 1,3 a 1,8 en
présence de 5 a 55 mg.L! d'acides humiques (Traina et al., 1996).

La biodégradation des LAS par les micro-organismes autochtones réduit considérablement
leur toxicité vis-a-vis des organismes aquatiques. Ainsi, la biodégradation de 80 a 85 % des
LAS réduit la CL50 (Daphnia magna ) de 30-40 mg.L' a 2 mg.L" (Kimerle et Swisher, 1977).
De plus, les métabolites des LAS sont significativement moins toxiques que la molécule
parent. En effet, la CL560 du C11-SPC est de 200 mg.L' pour les invertébrés (Daphnia
magna) et de 75 mg.L-' pour les poissons (Pimephales promelas) et la CL50 pour le
sulpophényl butyrate est comprise entre de 5000 et 10000 mg.L-' (Kimerle et Swisher,
1977) alors que la CL50 du Cy;-Las est comprise entre 0,5 et 50 mg.L".

L’assimilation des LAS au niveau des branchies des poissons augmente avec la dureté de
Peau (Tolls ef al, 2000a). En effet, la diminution des interactions électrostatiques a
Pinterface LAS/branchie rend les interactions hydrophobes déterminantes et augmente par

conséquent leur adsorption et leur assimilation.

69



6.3. TOXICITE AIGUE DES LAS

6.3.1. Toxicité des LAS pour cellules eucaryotes

La CL50 vis-a-vis des cellules eucaryotes est de 'ordre de 100 umol.L' (Tableau 6.1).

Tableau 6.1.Toxicité aigué des LAS vis-a-vis des cellules eucaryotes.

celiules CL 50 (pmol.L?) effet Références
Epithélium de rein de grenouille 100 Augmentation [Ca?*]; | Bjerregaard et al, 2001
Hépatocytes de truite 37,5 a 150 cytotoxicité Navas et al., 1999

[Ca2+], concentration de Calcium intracellulaire

Les études de toxicité des LAS sur les cellules eucaryotes sont réalisées principalement
dans I'objectif de déterminer les mécanismes de l'effet toxique. En plus de I'effet toxique
commun a tous les détergents sur les membranes biologiques, par intercalation dans la
membrane lipidique entrainant sa solubilisation, I'effet physiologique des LAS pourrait étre
spécifique, avec une activation des canaux calciques de la membrane (Bjerregaard et al,
2001). L’entrée de calcium provoquant la sortie de chlorure et par conséquent un
changement d’homéostasie des cellules. Cette interaction spécifique des LAS avec les canaux
calciques de nature protéique pourrait s’expliquer par la charge anionique des LAS, favorisant
des interactions de nature électrostatique avec les protéines.

Aucun effet cestrogénique n’a été démoniré pour les LAS ni leurs produits de
biodégradation (SPC) contrairement a d’autres surfactants non-ioniques comme les

alkylphénols (Routledge et Sumpter, 1995; Navas et al.,, 1999).
6.3.2. Toxicité aigué des LAS vis-a-vis des organismes aquatiques

Les gammes de variation des CL50 ou CE50 des LAS, aprés 48 ou 96 h d’exposition, vis-
a-vis des organismes d’eaux douces sont comprises entre 0,9 et 500 mg.L' pour les algues,
0,6 et 30 mg.L? pour les daphnies, et 1,3 et 400 mg.L' pour les autres invertébrés et 0,7
et 18 mg.L-! pour les poissons qui seraient les organismes les plus sensibles.(Tableau 6.2).

Peu de valeurs sont disponibles pour les organismes marins. Quelques études ont été
menées sur les micro-algues marines (Utsunomiya et al, 1997; Petersen et Kusk, 2000;
Hampel et al., 2001; Moreno-Garrido et al, 2001), qui n’apparaissent a priori pas plus
sensibles que les algues d’eau douce, la différence de sensibilité étant plutdt liée a 'espéce

qu'au milieu.
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Tableau 6.2. Toxicité aigué des LAS vis-a-vis de différents organismes aquatiques et

d’insectes.
Micro-algues d’eau douce CL50 (mg.L?Y) Références
Selenastrum capricornutum 50 & 100
Nitzschia fonticola 20 4 50 Yamane et al., 1984
Microcystis aeruginosa 10 a 20
CL50 (mg.L ") CE50 (mg.L7)
Micro-algues marines Homologues Activité estérase Références
Rhodomonas salina C11 4,43 + 0,25 |72 h Hampel et al.,. 2001
Ci13 0,36 = 0,02 0,96 + 0,02
Isochrysis aff. galbana C11 7,70 £ 0,45 |72 h
C13 0,54 + 0,03 1,00 + 0,003
Tetraselmis suecica C1t 13,37 £ 0,19(72 h
C13 1,23 + 0,06 3,48 + 0,29
Nannochloropsis gaditana | C11 1,38 + 0,10 (72 h 3,97 + 0,16
C13 0,18 = 0,01 0,92 = 0,14
Photosynthése
Rhodomonas salina 3 72 h 1a27 3a6h
Skeletonema costatum 3,4 1a23 Petersen et Kusk,
2000
Chaetoceros gracilis 0,30 + 0,01 Moreno-Garrido et al.,
Heterocapsa sp. 0,4 +,2 2001
Pleurochrysis carterae >2
Rhodomonas salina 0,9 = 0,07
Production de
glycerol
Dunalellia sp 24h 3,5 mg.L! Utsunomiya et al.,
1997
Mollusque/poisson/invertébré Homologues CL 50 (mg.L") Références
Larve de moule Mytilus edulis 3,8 96 h | Hansen et al., 1997
Embryons de dorade royale Sparus | C13 a C14 0,1 a 0,25 (CL100) Hampel et Blasco, 2002
aurata
Embryons de dorade royale Sparus | C10 a C12 >5 Hampel et Blasco, 2002
aurata :
Truite Oncorhynchus mykiss 8,1 24 h | Buhl et Hamilton, 2000
5 96 h
Téte de boule Pimephales promelas | C12 1 96 h | Traina et al., 1996
+S8H5a30 mgl? 1,3
+ SH 55 mg.L? 1,8
Daphnie Daphnia magna 30-40 Kimerle et Swisher, 1977
Daphnie Daphnia magna c12 8 48 h { Verge et al,, 2001
C14 1,2
Daphnie Daphnia magna C9acCi4 5a18 24 h [ Martinez et al.,. 1989
Daphnie Daphnia galeata Cct2 4,6 48 h | Tanaka et Nakanishi, 2001
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Insectes CL50 (mg.L") Références
Amphipode Hyalella azteca 57 48 h Cano etal.,, 1996
Collembole Folsomia fimetaria | C10 a C13 > 800 Jensen et Sverdrup, 2002
Moucheron Chironomus riparius | C12 222 a 270 (246) |4 ] Hwang et al.,, 2003
27 4 143 (61) 10
31 a4 560 (61) 30 j
51 a 133 (72)

L'importante échelle de variations de ces concentrations s’explique logiquement par
Putilisation selon les auteurs de différents homologues pour réaliser les tests de toxicité, par
Putilisation de ditférentes espéces d’organismes, de différentes conditions d’expérimentation
(temps, température), voire de différents tests utilisés. A titre d’exemple, les CE50 des C,,-
LAS et C;4,-LAS sont respectivement de 8 et 1,2 mg.L" pour Daphnia magna (Verge et al.,
2001). De méme, les CE50 des C,;-LAS et C,3-LAS sont respectivement comprises entre 1,4
et 13,4 mg.L"et 0,18 et 1,23 mg.L-! pour les micro-algues marines (Hampel et al, 2001).
L'inhibition du taux de croissance des micro-algues marines est deux a cinqg fois plus sensible
que celle de l'activité enzymatique estérase (Hampel ef al. 2001). Cependant I'étude de
inhibition par les LAS des autres activités biologiques est complémentaire de celle de
inhibition du taux de croissance, puisqu’elle donne une idée du mécanisme d’action du
toxique. Ainsi, les LAS auraient une action toxique vis-a-vis des micro-algues marines
(Dunalellia sp.) via I'inhibition de la photosynthése (Utsunomiya ef al., 1997).

Des concentrations en LAS globalement inférieures a la CL50 vis-a-vis des organismes
aquatiques (environ 1 mg.L-"), mais susceptibles d’'étre retrouvées dans les milieux
environnementaux, ont montré un effet de synergie pour la toxicité d’autres composés. Ainsi,
la présence de LAS augmente d’un facteur 2 la toxicité des insecticides comme le parathion
vis-a-vis des poissons, avec une CL50 qui passe de 1,41 a 0,72 mg.L-' en présence de LAS

(Solon et al., 1969).
6.3.3. Toxicité aigué des LAS vis-a-vis des bactéries

La gamme de variations des CE50 des LAS vis-a-vis des bactéries est comprise entre 8 et
>488 mg.kg' MS pour les bactéries des sols, entre 0,5 & 38 mg.L"" pour les bactéries des
milieux aquatiques (Tableau 6.3). Encore une fois, cette échelle relativement importante de
variations des concentrations est liée aux différentes origines des micro-organismes testés et

aux différents tests utilisés pour déterminer Pinhibition de I'activité microbienne.
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Tableau 6.3. Toxicité aigué des LAS vis-a-vis des bactéries.

Parametre suivi

CE50 (mg.L)

Références

Eaux usées traitées

Nitrospira europea | Oxidation NH,* 8 a38 Brandt et al.,, 2001
N. mobilis Fixation QO, 7 a28
N. multiformis croissance 3a9
Nitrospira sp AV Formation microcolonie 32414
Bactéries marines Incorporation thymidine 0,5 a 1,66 Martinez et al., 1989
CE50 (mg.kg")
Nitrosomonas Bioluminescence 22 a75 Brandt et a/ 2002
europaea ATCC | Oxydation NH4+ 63 a 149
19718 pHLUX20 | oyydation NO2- 113 & 155
Heterotrophic activity > 750
sol Réduction Fer Sable/argile 24 3 41 et 35 2 87 | Broberg Kritiansen et
Sable 9ald4et8al4 al.,. 2003
Bactéries sol Réduction Fer (5 j) LAS / eau 17 Elsgaard et al.,. 2001

LAS / boues |30
LAS / eau 56
LAS / boues 230
LAS / eau 116
LAS / boues |> 448
LAS / eau 419
LAS / boues |> 488

Oxydation NH,* (7 j)

Déshydrogénase (7 j)

Arylsulfatase (28 j)

Croissance (7 j) LAS / eau 48
LAS / boues 487
levure CE50 (mg.L-Y)
S. cerevisiae croissance 0,2 Sirisattha et al., 2004

Lorsque la concentration de surfactant adsorbée dans les sols ou les boues excéde 100
mg.g’’', le rapport lipides/surfactant est de l'ordre de 1, si on estime que les lipides
membranaires comptent pour environ 10 % de la masse séche des micro-organismes. Dans
ces conditions, des atteintes sévéres des fonctions membranaires sont attendues. La toxicité
des LAS pour les levures a montré non seulement une altération des membranes, mais aussi
une altération du métabolisme du carbone et I'induction de génes de détoxification, comme
ceux de la thioredoxine et de la glutathion-réductase (Sirisattha et al,, 2004). La croissance
bactérienne est inhibée par les LAS ainsi que différentes activités microbiennes, comme des
activités métaboliques, lincorporation de thymidine, des activités enzymatiques ou la
formation de micro-colonies (Martinez et al., 1989; Brandt et al, 2001; Elsgaard et al,
2001; Brandt et al.,, 2002; Brandt et al., 2004). La réduction du fer est d’autant plus inhibée
dans les sols que la concentration en LAS adsorbés est importante (Broberg Kritiansen et al.,
2003). La grande capacité d’adsorption des oxydes de fer, 10 a 100 fois supérieure & celle
des sols, suggére que le mécanisme d’inhibition de la respiration du fer par les LAS est lié¢ ala
limitation du transfert d'électrons des micro-organismes vers les oxydes. L’inhibition de
Pactivité bactérienne semble pouvoir perdurer a long terme, au moins 8 semaines, pour les

bactéries d’'un sol ayant été amendé en boues contenant des LAS (Elsgaard et al., 2001).
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Cette persistance s’explique en partie par I'adsorption des LAS sur les boues, qui diminue leur
biodisponibilité pour les micro-organismes et par conséquent leur biodégradation en
molécules moins toxiques. La CE50 des LAS apportés sous forme de solution est de 2 410
fois moins élevée, selon les activités testées, par rapport a la CE50 déterminée pour les LAS
apportés par 'ajout de boues (Elsgaard et al., 2001).

Cependant, I'étude de la toxicité basée sur I'observation des activités des communautés
microbiennes des milieux environnementaux ne permet pas de mettre clairement en évidence
les effets toxiques des LAS en raison de la redondance fonctionnelle de ces communautés.
Les bactéries tolérantes venant remplacer les bactéries sensibles sans affecter les fonctions
globales de la communauté. Siles LAS semblent avoir un effet toxique relativement limité sur
les communautés microbiennes, leur diversité génétique est affectée dés 1 mg.L? (Brandt et

al, 2004).

Dans les stations d’épuration biologiques, les surfactants induisent la formation de mousse
et réduisent la capacité de sédimentation des boues, en particulier lorsqu’elles regoivent des
eaux usées industrielles, qui contiennent parfois plus de 500 mg.L"' (Nagel et al., 1999). Des
augmentations ponctuelles de la concentration en LAS dans les eaux usées sont
dommageables pour les traitements anaérobie, comme la stabilisation des boues, avec pour
principale conséquence l'inhibition de la dégradation d’autres polluants. La gamme de
variations des CE50 des LAS vis-a-vis des bactéries méthanogénes est comprise entre 6,3 et
822 mg.L " pour les digesteurs de boues anaérobies (Madsen et Rasmussen, 1996;
Shcherbakova et al., 1999; Mdsche et Meyer, 2002) (Tableau 6.4).

Tableau 6.4. Toxicité aigué des LAS vis-a-vis des bactéries méthanogénes.

Paramétre suivi CE50 (mg.L") Références
Dégradation acétate 14 Md&sche et Meyer, 2002

Dégradation propionate 27 Mosche et Meyer, 2002
Production de CH, 40 a 150 Ferrer et Berna, 1999 cité par Mdsche et Meyer, 2002
Production de CH, 6,3 Garcia-Morales et al., 2001 cité par Mdsche et Meyer, 2002
Production de CH, 20 a 50 Khalil et al., 1988 cité par Mdsche et Meyer, 2002
Production de CH, 59 Madsen et Rasmussen 1996
Production de CH, 822 Shcherbakova et al. 1999

L’addition de surfactant provogue une inhibition immédiate de I'activité bactérienne
méthanogéne, démontrée par la diminution de la production de méthane (Madsen et
Rasmussen 1996} ou la diminution de la vitesse de dégradation de l'acétate et du propionate
(Gavala and Ahring 2002; Mdsche et Meyer, 2002). Cette inhibition est proportionnelle a la
concentration en surfactant avec une vitesse de dégradation diminuée d’'un facteur 10 pour
chaque ajout de surfactant de 12 mg.L'. L’effet toxique est immédiat, augmente avec le

temps d’exposition jusqu’a un effet irréversible et la mort cellulaire en 10 a 14 jours.
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Certaines études ont cependant montré que les bactéries anaérobies méthanogénes
étaient tolérantes a des concentrations relativement élevées en surfactant (Shcherbakova et
al, 1999), mais cette tolérance pourrait s’expliquer par la prise en compte des
concentrations nominales pour déterminer les valeurs de la CE50. En effet, la concentration
de LAS maximale spécifique n’inhibant pas la digestion anaérobie a été estimée & 14 mg.g?’

MVS (Gavala et Ahring, 2002).

6.4. TOXICITE CHRONIQUE DES LAS
6.4.1. Toxicité chronique des LAS vis-a-vis des organismes aquatiques.

La toxicité chronique des LAS vis-a-vis des organismes aquatiques est déterminée
globalement pour une valeur > 0,1 mg.L", avec 80 % des CMEO ayant des valeurs > 0,1
mg.L" et 40 % des CENO ayant des valeurs > 1 mg.L' (Lewis, 1991). La revue de Lewis sur
ce sujet étant basée sur un nombre important de références, les valeurs les plus récentes

sont présentées a titre de complément dans le Tableau 6.5.

Tableau 6.5 . Concentration maximale & effet non observé (CENO) et concentration minimale

a effet observé (CMEQO) des LAS vis-a-vis des organismes aquatiques.

Organismes CENO CMEO Références
(mg.L") (mg.L'")

Algues d'eau douce 0,05 a1 Lewis, 1986 cité par Thoumelin,
1995

Daphnie Daphnia magna 0,005 a 10 Lewis, 1991

coquillages > 0,025 Lewis, 1991

Huitre Crassostrea virginica) 0,05 a1 Calabrese et Davis, 1967 cité par
Thoumelin, 1995

Moule Mytilus edulis 0,05a5 Granmo,1972 et Swedmark et al.,
1971 cité par Thoumelin,1995

téte de boule Pimephales promelas > 0,1 Lewis, 1991

Truite arc-en-ciel 0,2 Pittinger et Kimerle, 1990 cité par
Hofer et al., 1995

Concernant les daphnies, la plupart des valeurs de CMEO répertoriées dans la littérature
sont supérieures a 0,1 mg.L' (Lewis, 1991), les effets sur les autres invertébrés sont du
méme ordre de grandeur.

Relativement peu de valeurs de toxicité chronique sont disponibles pour les poissons. En
particulier, les effets sur la structure et les aspects fonctionnels de la communauté sont
inconnus. Quelques études seulement se sont intéressées aux réponses comportementales
comme la réaction de fuite. Cependant, aucune corrélation n'a été montrée entre cette

réaction de fuite et d’autres effets sublétaux.
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La durée des tests de toxicité chronique est trés variable. La majorité des études
effectuées sur les poissons sont réalisées en laboratoire et pour des temps d’exposition au
maximum de 21 jours (Lewis, 1991). Les effets sublétaux observés au cours de ces tests
sont trés divers et dépendent de 'organisme étudié. Concernant les larves de moules, une
diminution significative du nombre est observée aprés 2 jours d’exposition aux LAS a 0,08
mg.L' (Hansen et al, 1997). L'effet toxique se traduit non seulement par une mortalité
importante des larves, mais aussi par la diminution de la capacité d’implantation, une
métamorphose retardée et la diminution de la croissance de la coquille. Les poissons
pergoivent des concentrations de LAS inférieures a 0,001 mg.L" et leur olfaction est inhibée
a partir de 0,1 mg.L-". De plus, une réaction de fuite est observée a partir de 0,002 a 0,40
mg.L".

L’exposition chronique a la CENO déterminée sur un temps plus court révéle aussi une
toxicité des LAS. Ainsi, exposition des truites arc-en-ciel pendant 54 jours 0,2 mg.L' de
C,4-LAS et C;»-LAS a montré une hypertrophie des branchies et une capacité de nage réduite
(Hofer et al., 1995). De plus, ces effets toxiques sont considérablement augmentés par la
présence d’'un second composé toxique (NH; a 72 pg.L'), suggérant I'addition des effets des
deux composés toxiques. De plus, il apparait clairement que les surfactants facilitent le
transfert d’autres composés hydrophobes, comme les phénols et les pesticides, a travers les

branchies des poissons.
6.4.2. Toxicité chronique des LAS vis-a-vis des bactéries

Concernant les bactéries, peu d’études ont été réalisées pour déterminer la toxicité
chronique des LAS. Les valeurs de CENO et de CMEO sont comprises respectivement entre 3
a > 488 mg.kg' et 8 a > 488 mg.kg' pour les bactéries du sol (Elsgaard et al., 2001), entre
1a> 100 mg.L" et 10 a 100 mg.L~" pour les bactéries des milieux aquatiques (Brandt et al.,
2001; Brandt et al., 2004) (Tableau 6.6). La grande distribution des valeurs est due encore
une fois & la diversité des tests et des espéces utilisées. Le faible nombre d’études
effectuées s’explique en partie par le fait que les LAS sont considérés comme hautement
biodégradables par les micro-organismes. De plus, les capacités d’adaptation des
communautés microbiennes ne permettent pas de mettre en évidence des modifications
fonctionnelles. Néanmoins, les techniques de microbiologie moléculaire les plus récentes ont
permis de metire en évidence des modifications structurales de ces communautés a partir de
1 mg.L' (Brandt et al., 2004).

L’exposition pendant 20 générations de bactéries autotrophes oxydant 'ammonium a une
concentration de LAS considérée comme sublétale (10 mg.L-") montre un effet toxique a
long terme (Brandt et al, 2001}, en particulier sur la capacité a former des microcolonies et

sur les activités métaboliques comme I'oxydation de 'ammonium.
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Tableau 6.6. Concentration maximale & effet non observé (CENO) et concentration minimale

a effet observé (CMEQ) des LAS vis-a-vis des micro-organismes.

Bactéries Paramétres CENO CMEO Références
(mgkg!) | (mg.kg")
sol Réduction du fer (5 j) LAS/eau 3 8 Elsgaard et al,
LAS/boues | <8 8 2001
Oxydation NH* (7 j) LAS/eau 22 62
LAS/boues {62 174
Déshydrogénase (7 j) LAS/eau 62 174
LAS/boues |62 174
Arylsulfatase (28 j) LAS/eau 174 488
LAS/boues |>488 >488
Croissance (7 j) LAS/eau 22 62
LAS/boues | ND ND
CENO CMEO
. {mg.L-") {(mg.L")
eau Nombre de cellules (3j) lac > 100 ND Brandt et al., 2004
Eaux usées |> 100 ND
Biodégradation lac 1/10 10/100
(délai/inhibition) Eaux usées | 1/10 10/100
Incorporation Leu (3j) lac 1 10
Eaux usées |1 10
Eaux usées traitées | croissance 1a5 2a6 Brandt et al.,, 2001
Nitrospira europea
N. mobilis
N. multiformis
Nitrospira sp AV

6.4.3. Bioconcentration des LAS dans les organismes aquatiques

Le degré d’accumulation des LAS dans les organismes par rapport au milieu aquatique
environnant a été déterminé pour quelques espéces de poissons. 1l s’exprime par le facteur
de bioconcentration (BCF). De maniere similaire aux autres grandeurs de toxicité, le BCF
augmente avec la longueur de la chaine carbonée des LAS (Tolls et al., 2000a). Le BCF et la
vitesse d’assimilation augmentent avec le coefficient de partage octanol/eau (K,,) de la
molécule (Tolls et al., 1997). Par contre, il n'y a pas de corrélation entre le pourcentage de
lipides du poisson et le BCF, les LAS ne s’accumulant pas dans les lipides comme d’autres
composés hydrophobes neutres, mais aux interfaces (Tolls et al., 2000a).

Le BCF est variable selon les espéces et la taille des organismes et les paramétres
environnementaux. Le BCF a été estimé a 6 a 987 L.kg' pour le téte de boule (Tolls et al,
1997) et a 1,4 a 372 L.kg" pour la truite arc-en-ciel (Tolls et al., 2000a). Le BCF estimé a
partir de poissons en aquarium est toujours inférieur a celui des poissons issus des milieux

environnementaux (Tolls et al., 2003), car les études ne prennent pas en compte la présence
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de matiére organique et de microorganismes, réduisant les concentrations de LAS en solution
par adsorption et biodégradation.

Le degré d’accumulation dépend de la vitesse d’assimilation et de la vitesse de
métabolisation du toxique. Les LAS sont assimilés via les branchies et métabolisés dans le
foie (Tolls et al., 2000b). Des métabolites polaires ayant été détectés dans la bile et les
urines des poissons, l'intervention des bactéries de Fintestin du poisson est a négliger dans la
métabolisation des LAS. L’oxydation initiale des LAS est une étape limitante de leur
métabolisme qui conduit a leur accumulation. La biotransformation des LAS en acides
sulfophénylcarboxylique (SPC) réduit 'accumulation des LAS d’environ 40 % (Tolls et al.
2000b). La seconde étape limitant le métabolisme est la fission du noyau benzéne qui
conduit a I'accumulation des SPC. Le principal produit accumulé dans les poissons exposés au
2-C,»,-LAS est le 3-C,-SPC, correspondant au produit de transformation de 70 a4 80 % du 2-
Ci,-LAS (Tolls et al., 2000b).

L’accumulation des LAS dans les organismes aquatiques se traduit par des concentrations de
0,85 a 76 umol.kg! pour les poissons (Tolls et al., 1997; Saez et al., 2000; Tolls et al,
2000a; Tolls et al, 2003), 2,38 umol.kg™" pour les moules (Saez et al. 2000) et 260
umol.kg~ pour les vers (Tubifex sp.) (Tolls et al. 2003) (Tableau 6.7)

Tableau 6.7. Accumulation des LAS dans les organismes.

organismes molécule pmol.kg! Références

Téte de boule Pimephales promelas 2-C12-LAS 11,0 + 2,6 Tolls et al. ,2000b
24,9 + 10,4

Téte de boule Pimephales promelas C13-LAS ' 0,85 + 0,55 Tolls et al., 2003

Téte de boule Pimephales promelas 2-C10, 2-C11, 2-C13 |76 = 26 Tolls et al, 1997

Ver Tubifex sp. C13-LAS 260 Tolls et al., 2003

LAS et métabolites 1000

Dorade royale Sparus aurata C11 1,29 Saez et al., 2000
Moule Ruditapes decussatus 2,38
Sar a téte noirDiplodus vulgaris) 2,98
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7. CONCLUSION

79



80



Les suifonates d'alkylbenzéne linéaires (LAS) sont des molécules largement utilisées dans les
détergents pour leurs propriétés tensio-actives. La concentration moyenne des LAS dans les

effluents urbains est de I'ordre de 1 a 10 mg.L".

L’élimination des LAS par les traitements d’épuration biologiques a boues activées est trés
efficace. L’abattement global atteint généralement plus de 99 9%. L'élimination des LAS
implique leur adsorption au sein des agrégats bactériens et leur biodégradation par les
micro-organismes en présence doxygéne. |l résulte de ces deux processus un fort
abattement de la concentration de LAS en solution, qui se traduit par une concentration en
LAS dans les effluents traités de Fordre de 0,01 a 1 mg.L'. Cependant, les LAS et leurs
métabolites sont concentrés dans les boues, a des concentrations variant entre 0,1 a 10
g.kg'. La valorisation agricole des boues produites en excés constitue de fait la voie majeure

de contamination des milieux environnementaux via épandage de ces boues sur les sols.

Différentes questions restent posées a ce jour concernant le devenir des LAS au travers
de la filiere d’épuration :

® L es LAS sont certainement confrontés de maniére transitoire a des zones anaérobies, du
fait de I'adsorption au sein des boues activées et lors du stockage des boues. En anaérobie,
la biodégradation étant beaucoup plus limitée, une partie des LAS pourrait s’accumuler dans
les boues sans qu’ils soient biodégradés.

¢ Une partie des agrégats bactériens s’échappe de la station d’épuration vers le milieu
récepteur lors du dysfonctionnement de la séparation des boues de I'eau épurée par
décantation de [a biomasse. La part de LAS associée a ces agrégats n’a jamais été
guantifiée. Elle constitue pourtant un apport non négligeable de polluants dans le milieu
aquatique, au sein duquel les LAS vont se redistribuer dans la phase aqueuse et dans la
phase solide (matiéres en suspension, sédiments) de ce milieu et dans les agrégats
autochtones. La désorption des LAS des agrégats vers le milieu extérieur dépendant des
conditions environnementales, les-agrégats bactériens pourraient jouer transitoirement le réle

de transporteurs de polluants au sein du milieu hydrique.

Les LAS sont présents de maniere ubiquitaire dans I'environnement, sous forme d’un
mélange complexe de différents homologues et d’intermédiaires de biodégradation. Les LAS
sont déterminés dans les milieux aquatiques, dans les eaux douces (de 0,01 a 1 mg.L") et
les eaux marines (moins de 0,1 mg.L"'). De par leur caractére hydrophobe, les LAS ont
tendance a s’accumuler dans les phases solides, a savoir les boues d’épuration (de 0,1 a 10
mg.g') et les sols et les sédiments (de 1 & 500 pg.g'). La distribution des différents

homologues dans ces difféerentes phases dépend de leur masse molaire. Les homologues de
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masse molaire élevée ont un caractére hydrophobe et une tendance a la précipitation plus
marques.

Le devenir des LAS dans le milieu aquatique fait intervenir la biodégradation microbienne,
Fadsorption sur les matiéres en suspension et les sédiments et la précipitation avec les ions
calcium. Le devenir des LAS dans ces milieux dépend ainsi clairement des conditions
environnementales. Au sein des phases solides, I'adsorption limite I'accessibilité des micro-
organismes aux LAS qui sont sous forme adsorbée ou sous forme de précipité. De plus, la
biodégradation est limitée par la présence de zones anaérobies. Ainsi, la demi-vie des LAS

dans les sols est nettement plus longue que dans les milieux aquatiques.

Si la teneur en LAS de différents milieux a fait I'objet de nombreuses études, plusieurs
guestions n’ont pas encore été résolues :

® Les échanges entre les différents compartiments des milieux environnementaux ne sont
pas quantifiés. En effet, la distribution des LAS évolue clairement en fonction des conditions
environnementales qui régissent les processus de biodégradation, de précipitation et
d’adsorption, mais aussi en fonction des caractéristiques propres a chague homologue et a
chagque métabolite. L’éventuelle fuite de ces molécules vers les nappes phréatiques n’a, par
exemple, jamais été recherchée.

* Le processus de biodégradation des LAS dans les sols est fe résultat d’un compromis
entre une biodégradation accrue par la longueur du temps de résidence des LAS, du fait de
leur rétention dans les sols par adsorption, et une biodégradation limitée par la faible
accessibilité des LAS aux micro-organismes des sols, du fait de leur adsorption sur les
particules solides. L'étendue de ces phénoménes et les conditions qui pourrait les favoriser

ne sont cependant pas décrites.

Les valeurs de toxicité aigué des LAS ont été déterminées pour différents organismes, en
particulier les organismes aquatiques. Ainsi, la CL50 des LAS est de Pordre de 0,9 a 500
mg.L pour les algues, de P'ordre de 0,6 a 30 mg.L" pour les daphnies, de Pordre de 1,3 a

400 mg.L pour les autres invertébrés et de l'ordre de 0,7 a 18 mg.L pour les poissons.

Se contenter du fait que les concentrations en LAS dans I'environnement soient dans la
plupart des cas inférieures aux concentrations déterminant des effets toxiques limite
considérablement la réflexion quant aux risques que présentent ces molécules :

¢ De nombreux parameétres influencant les effets toxiques des LAS ne sont pas pris en
compte dans les études de toxicité, comme la présence d’un mélange complexe

d’homologues et de métabolites, les interactions avec les phases solides par adsorption, le
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stade de développement et le mode de vie des organismes, la présence d’autres toxiques et
Péventuelle synergie des effets.

o L’exposition a long terme, déterminant la toxicité chronique, est trés peu documentée.
En particulier, des effets physiologiques et des effets sur le comportement des poissons ont
été evoqués mais ne sont pas quantifiés a ce jour.

Retranchée derriére les capacités d’adaptation des micro-organismes et de l'aspect
transitoire des effets déléteres, la toxicité des LAS vis-a-vis de la flore microbienne a fait
'objet de trés peu d’études. Cependant, des modifications structurales des communautés

microbiennes ont été mises en évidence récemment apres I'exposition aux LAS.

En conclusion, P'élimination des LAS, véhiculés par les effluents urbains, par les
traitements d’épuration a boues activées est trés efficace, lorsque le processus ne montre
pas de dysfonctionnement. Cependant, les LAS s’accumulent dans les boues et les boues
excédentaires utilisées pour 'amendement des sols agricoles constituent une source de
contamination majeure de 'environnement.

Les concentrations de LAS observées dans I'environnement ne semblent pas présenter de
risque. Cependant, considérant que la consommation de ces molécules est en pleine
expansion et que la valorisation agricole est la principale voie d’élimination des boues de
station d’épuration, la démarche d’évaluation du risque posé par la présence de LAS dans les
milieux environnementaux doit étre approfondie et intégrer a lavenir des données
concernant:

- la présence simultanée de différents homologues et de leur métabolites

- la dynamique des LAS dans les milieux environnementaux et les facteurs qui

influencent leur devenir, et par exemple le transport par les agrégats bactériens

- des organismes appartenant a différents milieux, le milieu marin par exemple est trés

peu étudie

- les effets toxiques vis-a-vis de différents niveaux trophiques.

Dans cette optique, des efforts sont nécessaire en matiére de :

- développement de méthodes analytiques spécifiques et applicables aux échantillons
environnementaux, en particulier aux phases solides

- caractérisation précise du milieu étudié et normalisation des méthodes utilisées afin de
permettre une comparaison des données

- mise au point de méthodologies permettant de relier le comportement et I’état

GUOT

physiologique des organismes & leur état de santé.
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Devenir des sulfonates d'alkylbenzéne linéaires (LAS) dans les milieux environnementaux.
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RESUME :

Les sulfonates d'alkylbenzéne linéaires (LAS) sont des tensio-actifs dont I'utilisation est largement
répandue dans les détergents car ils sont considérés comme hautement biodégradables. En effet,
les traitements d’épuration biologique a boues activées permettent une élimination de 99 % en
moyenne de LAS des effluents urbains (hors période de dysfonctionnement), résultant a la fois de
la biodégradation microbienne et de leur adsorption au sein des agrégats bactériens. De par leur
caractére hydrophobe, les LAS s'accumulent dans les phases solides, comme les boues d'épuration
(0,1 a 10 g.kg"), dont la destination ultime est la valorisation agricole.

Les LAS sont présents de maniére ubiquitaire dans I'environnement sous forme d'un mélange
complexe d’homologues et d'intermédiaires de biodégradation : dans les eaux douces (0,01 a 1
mg.L"), dans les eaux marines (< 0,1 mg.L") et dans les sols et les sédiments (1 a 500 pg.g').

Les valeurs de toxicité aigué des LAS ont été déterminées pour quelques organismes,
aquatiques principalement. La CL50 est de 0,9 a 500 mg.L"' pour les algues, de 0,6 a 30 mg.L"'
pour les daphnies et 0,7 a 18 mg.L" pour les poissons. La toxicité chronique de ces molécules est
trés peu documentée.

Le devenir des LAS dans les milieux environnementaux, et par conséquent leurs éventuels effets
toxiques, dépendent de nombreux paramétres :

- la présence d’'un mélange d’homologues et de métabolites ayant des propriétés d’adsorption

et de précipitation en présence de calcium différentes

- les échanges entre les différentes phases (agueuse et solide) et le transport par les

agrégats bactériens

- I'existence de zones anaérobies limitant considérablement la biodégradation

- la présence d'autres molécules toxiques et I'éventuelle synergie de leur action

Etant donné la consommation croissante de ces molécules, il semble nécessaire de tenir compte
de ces paramétres dans la démarche d'évaluation du risque did a la présence de LAS dans
I'environnement.
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