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INTRODUCTION GENERALE



INTRODUCTION

Le bois est un matériau renouvelable et biodégradable par excellence qui nécessite selon son

usage et les caractéristiques liées a4 son essence un traitement chimique ou physique
permettant de lutter contre les attaques biologiques qu'il subit lors de son emploi.

Ces dégradations biologiques pouvant altérer I'état du bois sont essentiellement provoquées
par des microorganismes (bactéries ou champignons ) ainsi que par des insectes xylophages
et des térébrants marins.

Le fonction principale des traitements chimiques est de prévenir, réduire ou stopper ces
détériorations biologiques : le bois convenablement traité pourra alors conserver ses propriétés
mécaniques et esthétiques sur une longue période de son utilisation.

La notion d'efficacité du traitement est primordiale et dépend du risque lié aux différentes
situations du bois en service.

Une autre notion, tout aussi importante, est en développement depuis quelques années : la
stireté du traitement par rapport a l'environnement et a la santé humaine.

Idéalement, une matiére active (fongicide ou insecticide) devrait &tre biodisponible
exclusivement pour les espéces attaquant le bois, c'est a4 dire en majorité pour les
champignons lignivores et les insectes xylophages. Pour cela, sa rétention dans le bois devrait

étre maximale et son relargage dans les différents compartiments de I'environnement nul.

En réalité, une situation de ce type n'existe pas et le passage de ces biocides du bois vers les
compartiments de l'environnement, air, eau et sol se produit & différents degrés.

Les trois voies principales de contaminations de 1'environnement 2 partir de bois traités sont:

- l'entrainement du pesticide dans le compartiment aérien par le phénomeéne
d'évaporation.
Il en résulte une contamination possible de I'air intérieur de locaux d'habitation ainsi que de
l'air extérieur.

- I'entrainement du pesticide dans le compartiment aquatique par le phénoméne de
lixiviation.
La formation de lixiviats provient essentiellement d'eaux de pluies, qui, lors de leur
ruissellement sur les bois traités peuvent entrainer des matiéres actives vers le compartlment
aquatique (eaux superficielles ou eaux souterraines).

- l'entrainement du pesticide dans le compartiment sol par des phénoménes de
migration par contact ou par lixiviation.

Les travaux présentés dans cette étude contribuent essentiellement a I'évaluation de l'impact
du bois trait¢é par des matieres actives fongicides sur les deux compartiments de
I'environnement "air et eau".
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Trois fongicides utilisés en préservation du bois ont été étudiés : le choix du
pentachlorophénol, matiére active utilisée majoritairement dans les années 70 a 80, s'est
imposé pour son importante utilisation durant ces deux décennies dans le domaine de la
préservation du bois. Les expérimentations ont par la suite concemné le chlorothalonil car son
utilisation actuelle en fait une matiére active potentiellement susceptible de remplacer le
pentachlorophénol. Enfin, la propiconazole, fongicide dont 'usage dans le traitement des bois
est relativement récent, a terminé cette étude.

La premiére partie de cette étude est bibliographique : le premier chapitre fait un bref rappel
sur la structure du bois avec ses aspects ultrastructuraux ainsi que sa composition chimique.
Dans le second chapitre, les risques biologiques du bois en service sont décrits ainsi que les
traitements spécifiques des bois en fonction des classes de risque tant en matiére active quant
types de traitement.

Le troisiéme chapitre présente les différentes méthodes d'évaluation de l'impact d'un
xénobiotique sur les trois compartiments de 1'environnement : 1'eau, le sol et l'air.

La bibliographie se termine par le quatriéme chapitre traitant de la toxicité environnementale
des trois fongicides étudiés dans la partie expérimentale.

La deuxiéme partie est expérimentale : elle commence par le chapitre 5 décrivant le matériel
et les méthodes employés dans cette étude.

Le chapitre 6 traite de 1'impact de la toxicité naturelle des lixiviats de bois non traités, de la
toxicité intrinséque des fongicides et du comportement de ces matiéres actives a partir de bois
traités, dans le compartiment eau.

Le chapitre 7 concerne le compartiment air et décrit la mise au point d'un modéle d'enceinte
permettant de quantifier les émanations de pesticide a partir de bois traités dans le but de
simuler des situations que I'on peut trouver dans des locaux d'habitation.

Les deux formes du pentachlorophénol, le PCP et le PCPNa ainsi que le chlorothalonil et la
propiconazole ont été étudiés pour leur comportement dans l'air 4 partir de bois traités.

Avant de conclure nous discuterons dans la troisiéme partie des différents résultats obtenus
pour les matiéres actives étudiées dans les compartiments eau et air ainsi que de la
méthodologie du modéle d'enceinte utilisé.

N.B : la stratégie mise en place pour l'évaluation de 1'écotoxicité des différents fongicides
dans le compartiment aquatique a consisté a utiliser une batterie de tests incluant les trois
taxons bactérie/animaux/végétaux.

Les organismes utilisés dans ces tests d'écotoxicité aquatique ont été pour la toxicité aigué,
la bactérie luminescente Vibrio fischeri (inhibition de la luminescence) ainsi que le crustacé
cladocére Daphnia magna (inhibition de la mobilité).

Pour la toxicité chronique, l'algue verte unicellulaire Chlorella vulgaris (inhibition de la
croissance) et le crustacé cladocere Daphnia magna (effets sur la reproduction) ont été les
organismes test.
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CHAPITRE 1 : RAPPELS SUR LA STRUCTURE DU BOIS

1. Généralités et rappels sur la structure du bois (ou xyléme)

Le bois est un matériau composite naturel dont la composition chimique est formée par ordre
d'importance de cellulose, lignine, hémicellulose et composés extractibles.

Pour une meilleure compréhension des chapitres suivants, nous parlerons de bois pour tout
ce qui concerne le xyléme formé par division cellulaire centripéte de l'assise libéro-ligneuse
des gymnospermes (bois tendre) et des angiospermes (bois durs).
En effet, c'est cette assise qui va donner naissance

- par des divisions cellulaires centripétes, aux cellules du xyléme ou bois

- par des divisions cellulaires centrifuges, aux cellules du liber
cecl permettant la croissance en diamétre de l'arbre. .

epiderme

assise geénératrice péridermique

liber

moelle

rayons
duramen
aubier

Figure 1. Schéma d'une coupe transversale d'un tronc d'arbre.
2. Ultrastructure
2.1. Aspect macroscopique

L'ultrastructure du bois concerne l'organisation spatiale des cellules les unes par rapport aux
autres. Pour chaque type de bois, 1'apparence macroscopique différe en fonction du plan de

coupe selon lequel le bois est examiné. Il peut étre défini par trois directions : longitudinale,
radiale et tangentielle.
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On distingue ainsi (figure 2) trois plans d'organisations désignant I'arrangement relatif des
cellules, encore appelés plans ligneux : longitudinal-radial (LR), longitudinal-tangentiel (L),
radial-tangentiel (RT).

Le plan longitudinal est paralléle a l'axe de l'arbre, le plan radial passe par un rayon
perpendiculaire aux cernes d'accroissement ; le plan tangentiel est celui qui est tangent aux
cernes d'accroissement & une distance variable de I'axe.

2.2. Aspect microscopique : les plans ligneux

L'architecture des tissus cellulaires d'une ceme d'accroissement est spécifique de chaque
espéce, elle constitue ce que l'on appelle le plan ligneux : les essences des feuillus et les
essences des résineux se distinguent nettement par la structure de leur plan ligneux.

La structure la plus simple est celle des bois résineux (figure 3) : celui-ci est constitué
essentiellement par deux types de cellules:

- les trachéides (90% du volume du bois ) qui sont des cellules allongées orientées selon 'axe
longitudinal du tronc et aux extrémités fermées mais qui communiquent entre elles par des
ponctuations aréolées.

- les cellules parenchymateuses orientées dans le sens radial et qui forment les rayons ligneux
(associés quelquefois selon les essences a des trachéides transversales).

Les trachéides "verticales" jouent a la fois le r6le d'éléments conducteurs, de soutien et de
réserve.

Les plans ligneux des bois feuillus sont plus complexes, cela résulte de la disposition trés
variable des cellules initiales qui constituent I'assise cambiale et dont la division assure la
croissance de l'arbre en diamétre. Le plan ligneux des feuillus est ainsi composé de vaisseaux,
de trachéides verticales, de fibres ligneuses, de parenchyme axial et de rayons ligneux.

3._Composition chimique

Les constituants majeurs du bois sont la cellulose, I'hémicellulose et la lignine. D'autres
constituants polymériques sont présents en quantité moins importante comme l'amidon , les
pectines...

Le pourcentage de cellulose ne varie pas ou trés peu entre les bois feuillus et les bois
résineux. Cela n'est pas le cas de la lignine qui est généralement comprise entre 18 et 25 %
pour les bois feuillus et 25 4 35 % pour les bois résineux.

Le taux d'hémicelluloses varie entre ces deux groupes aussi bien en quantité qu'en qualité. Les
hémicelluloses prédominantes chez les feuillus sont partiellement acétylées : glucuronoxylane
(O-acetyl-4-0-methylglucuronoxylane ) présent entre 20 et 35 % chez les feuillus tandis que
les résineux contiennent de la glucuronoarabinoxylane (arabino-4-O-methylglucuronoxylane)
aux alentours de 10% .



Résineux Feuillus

Cellulose en % 42 =2 v 45+ 2 "

" Hémicellulose en % 27+2 30+ 5 "
|| Lignine en % 28 =3 20+ 4
| Extractibles en % 3+2 5 3

Tableau 1. Répartition moyenne des composés chimiques dans les feuillus et les résineux

3.1. La cellulose

La cellulose est le constituant majeur du bois. Elle représente 40 % a 50 % de son poids sec.
C'est également le composé organique le plus abondant sur terre.

C'est un homopolymeére glucidique a haut poids moléculaire, constitué 4 98 % de la répétition
du motif cellobiose (déshydratation de deux wunités P-O glucopyrannose:
anhydroglucopyrannose ).

Ces unités B-O-glucopyrannose sont reliées entre elles par des liaisons 14 (figure 4)
Des sucres du type galactose ou xylose représentent le faible pourcentage restant.

La haison glycosidique C,-O-C, n'est pas plane et des liaisons hydrogénes intramoléculaires
sont ainsi favorisées. Ceci confére a la cellulose une linéarité et une rigidité exceptionnelle.

Les groupements hydroxyles présents sur la chaine permettent la formation de liaisons
hydrogénes intermoléculaires et ainsi une organisation des chaines en domaine cristallin. En
effet, les chaines se regroupent pour former la fibrille élémentaire dont le diamétre est de 3.5
nm; l'association de 16 fibrilles élémentaires forme une microfibrille de 25 nm. Le caractére
trés structuré des microfibrilles, qui jouent dans le bois un réle de maintien, explique la
grande résistance aux attaques chimiques et la grande stabilité de la cellulose (figure 5).
Dans certaines régions, les fibrilles sont ordonnées et forment une structure présentant une
certaine cristallinité; d'autres zones plus faiblement représentées sont moins ordonnées et
présentent un caractére amorphe les rendant moins accessibles aux liquides.

3.2. Les hémicelluloses

Ce sont les composés organiques les plus répandus sur terre aprés la cellulose. Les
hémicelluloses se convertissent facilement en produits primaires comme le xylose, le xylitol,
le furfural, les hydroxymethylfurfural...

Sont englobés sous le nom d’hémicelluloses tous les polysaccharides autres que la cellulose
et les substances pectiques présentes dans la membrane cellulaire: ces polysaccharides sont
a base de pentosanes (polyméres de sucres a 5 carbones) et d'hexosane (polyméres de sucre
a 6 carbones ).

Les hémicelluloses s'organisent en chaines plus courtes que celles de la cellulose, ces chaines
sont ramifiées. Elles se présentent sous forme amorphe et s'organisent autour des microfibrilles
de cellulose. Par la présence de nombreux groupements hydroxyles tout comme dans la
cellulose, elles donnent au bois son caractére hygroscopique.



3.3. La lignine

C'est également un polymére essentiel du bois constituant 10 % a 30 % de sa composition.
Les lignines sont des polymeéres non répétitifs formant un réseau tri-dimensionnel amorphe,
thermoplastique obtenu par polymérisation oxydative de trois alcools phénylpropénoiques :
les alcools coumaryliques, les alcools conifériques et les alcools sinapyliques (figure 6).
Les investigations concernant la détermination de sa structure ne sont pas encore terminées.
La présence de nombreuses liaisons complexes carbone-carbone entre les différentes unités
font que sa dégradation en produits de bas poids moléculaires est difficile (Freudenberg ef al,
1968).

Nous ne décrirons pas de fagon précise la structure chimique de la lignine du fait de sa
complexité et de la grande variabilité qui existe au niveau des essences de bois.

Il est intéressant de noter que des techniques telles que la microdensitométrie dans 1'UV ont
permis de confirmer la présence de lignine du type guaiacyl-propane dans les parois
secondaires des vaisseaux, de la lamelle moyenne et des coins de cellules des angiospermes
alors que les fibres contiennent de la lignine du type syringyl-propane.

3.4. Les composés extractibles

Le bois contient en plus des trois polymeéres cités précédemment des composés solubles dans
I'eau et dans les solvants organiques appelés composés extractibles.

La concentration des composés extractibles dans le bois est basse (habituellement inférieure
a 5 %) : ces composés se situent essentiellement dans les lumens des cellules, les rayons
parenchymateux et les canaux résiniféres. Ils ne se combinent pas avec les composés des
membranes cellulaires du bois. Leur composition est trés variable selon les essences : ils
contribuent a certaines caractéristiques du bois comme la couleur, 1'odeur, la durabilité... Ils
peuvent également influencer le collage, le séchage et le blanchiment de la péte a papier.
IIs se divisent en trois groupes: les composés aliphatiques, les terpénes et les composés
phénoliques:

* les composés aliphatiques

Les acides gras insaturés linoléique, linolénique et oléique sont les principaux représentants
de cette classe.

* polyphénols et composés voisins

Ceux-ci sont accumulés abondamment dans 1'aubier de plusieurs espéces.
Les lignans sont des polyphénols formés par la synthése de deux molécules de phényl-
propanoide via la voie de formation des acides shikimiques.

Les flavanoides sont des polyphénols formés dans les voies de synthése des acétates-
malonates et des acides shikimiques : ces composés ont une structure a base de C,-C,-C, et
sont présents chez les angiospermes , les gymnospermes ainsi que chez d'autres plantes sans



xyléme.

Les tanins sont des polyphénols ayant des poids moléculaires compris entre 500 et 3000, ils
sont classés en deux groupes: les tanins condensés non hydrolysables et les tanins
hydrolysables.

Ils ont la propriété de former des précipités insolubles dans 1'eau avec les protéines ou les
alcaloides. On distingue :

- les tanins condensés non hydrolysables uniquement présent chez les feuillus, donnent
aprés hydrolyse a chaud a l'aide de solutions acides, des fractions glucidiques et
polyphénoliques

- les tanins hydrolysables sont des esters de sucre ayant un ou plusieurs acides
polyphénoliques et sont présents chez toutes les essences. La fonction ester est facilement
hydrolysée par l'action d'acides, de bases ou d'enzymes comme les tanases.

* terpenes et composés voisins

Ce sont des composés résultant de la condensation de une ou plusieurs unités isoprénes via
la voie de synthése des mévalonates : ils sont classés comme monoterpénes, sesquiterpénes,
diterpénes, triterpénes et tétraterpénes en fonction du nombre d'isoterpénes.



CHAPITRE 2 : PRINCIPE ET TYPE DE TRAITEMENT DES BOIS

1. Risques majeurs concernant le matériau bois en service.

1.1. Dégradations biologiques

Les attaques biologiques qui altérent I'état du bois sont essentiellement provoquées par des
microorganismes (bactéries ou champignons) ainsi que par des insectes xylophages ou
nidifiant dans le bois et des térébrants marins (mollusques marins). La sévérité des attaques
dépend des caractéristiques liées a l'espéce de bois et notamment & sa composition
biochimique mais aussi a des facteurs externes tel que le climat et les conditions de service
du bois qui facilitent ou inhibent la dégradation provoquée par ces agents biologiques.

Les champignons dégradant le bois sont classés selon le type de dégits qu'ils occasionnent
et selon le type de polyméres qu'ils sont capables de dégrader (lignine, hémicellulose ou
cellulose).

Ainsi, on distingue essentiellement trois catégories de champignons xylophages : les
champignons de pourriture brune qui décomposent essentiellement la cellulose et
I'némicellulose (ce sont surtout des basidiomycétes), les champignons de pourriture blanche
décomposant la cellulose, les hémicelluloses mais aussi la lignine (surtout basidiomycétes :
. le champignon Phanerochaete chrysosporium, en fait partie) et les champignons de pourriture
molle qui dégradent la cellulose et 'hémicellulose (Ascomycétes et Fungi imperfecti).
Concernant les bactéries, il a été prouvé que certaines d'entre-elles sont capables de dégrader
la lignine : les actinomycétes en font partie. Le mécanisme de ces dégradations a été
largement étudié surtout depuis les découvertes des enzymes responsables des dégradations
biologiques.

Deux catégories d'insectes dégradent le bois : les insectes sociaux (termites) assimilant la
cellulose griace aux zooflagelés situés dans leur intestin et les insectes a larves xylophages se
nourrissant soit de cellulose (Hylotropus bajulus capricorne des maisons), soit d'amidon (les
lychus).

Nous parlerons dans les pages suivantes essentiellement des attaques provoquées par les
microorganismes, notamment les champignons, puisque cette étude s'intéresse au devenir des
fongicides dans l'environnement & partir de bois traités.

1.2. Dégradation de la lignine.

Il est important de noter que la lignine est en général dégradée plus rapidement au début de
l'attaque que la cellulose et les hémicelluloses, mais cette situation s'inverse lorsque la perte
de masse atteint 50% (Savory et Pinion, 1958).

Les champignons de pourriture blanche possédent un enzyme ou plusieurs enzymes capables
de dégrader la lignine: ceux-ci sont groupés sous le terme de ligninase. Plusieurs équipes ont
réussi a isoler ces enzymes qui sont des hémoprotéines (Tien et Kirk, 1984). Les interactions
au niveau moléculaire entre le champignon et le bois sont complexes ; les mécanismes
d'action permettant a 1'hémoprotéine de dégrader la lignine ne sont pas encore totalement
élucidés, de nombreuses hypothéses sont émises et des modéles de dégradation utilisant des
hémoenzymes permettent de progresser dans la connaissance de ces mécanismes en mimant
les réactions biologiques (Shimada ef al, 1987).

Les ligninases que I'on trouve chez certains microorganismes, correspondent aux cytochromes
P450 que I'on trouve dans les foies des mammiféres (Ullrich et al, 1977).
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Des applications importantes de ces dégradations peuvent également étre envisagées dans le
futur pour la délignification de la péte & papier. Le catalyseur biomimétique étant plus petit
que la protéine ligninase, il pourrait rentrer plus facilement dans la macromolécule pour la
dégrader in situ. L'oxéne, composé majeur formé lors de la dégradation, permet également de
dégrader des xénobiotiques rémanents et peu biodégradables comme les dérivés halogénés
(pentachlorophénol par exemple) et d'autres composés carcinogénes ou mutagénes qui sont
employés dans la préservation du bois (Liang et McFarland, 1994 ).

1.3.Dégradation de la cellulose

Depuis la découverte de l'activité des cellulases, les enzymes impliqués dans la dégradation
de la cellulose ont été trouvés dans de nombreux organismes dont notamment des
microorganismes, des insectes sociaux comme les termites, des térébrants marins, des
crustacés, des escargots, des oursins pour n'en citer que quelques uns.

L'activité cellulolitique de certains champignons a lieu lorsque ceux-ci sont en présence de
matériel cellulosique dans leur milieu. Cependant si un excés de glucose est également présent
les enzymes ne sont pas produits, ceci par un mécanisme de répression catabolique (Eriksson
et Wood, 1985 ). Aujourd'hui, les mécanismes de I'hydrolyse enzymatique de la cellulose sont
connus : ils correspondent aux actions séquentielles de trois types d'enzymes, les endo-
cellulases, les exo-cellulases et les B-glucosidases. Des effets de synergie entre ces différents
enzymes interviennent lors de la dégradation du polymére (Wood, 1982). Enfin, des enzymes
synthétiques et/ou des catalyseurs biomimétiques peuvent étre intéressants dans le futur pour
des applications industrielles de dégradation de la cellulose.

2. Traitement du bois

Afin d'éviter les dégradations biologiques précédemment évoquées, il est nécessaire de traiter
le bois pour qu'il conserve ses propriétés mécaniques et esthétiques pendant sa durée de vie
en service ; cependant, le traitement n'est pas systématique et dépend de plusieurs facteurs
comme la durabilité naturelle ou les conditions d'emploi (classes de risque) que nous
étudierons ultérieurement.

La forme de traitement majoritaire des bois est le traitement par des produits chimiques ; deux
autres types de traitement existent mais sont encore trés minoritaires dans la préservation du
bois : le traitement physique et le traitement biologique.

2.1.Traitement physique ou biologique du bois

Le traitement physique concerne essentiellement la pyrolyse ménagée du bois : les procédés
utilisés mettent en jeu un traitement thermique du bois a une température comprise entre 180
et 280 °C et sous atmosphére inerte. Des modifications physico-chimiques du bois ont comme
effet de le rendre moins hygroscopique donc plus stable dimensionnellement et imputrescible,
sans trop affaiblir ses propriétés mécaniques. Le bois des résineux commence a se dégrader
vers 188°C tandis que celui des feuillus seulement vers 200 °C (Avat, 1993). Les
modifications chimiques comme la modification de la structure cristalline de la cellulose
peuvent expliquer la baisse d'hygroscopie du bois et ainsi donner de nouvelles propriétés a
ce matériau.

Cependant ces types de traitements sont peu utilisés actuellement et leurs procédés sont encore
en cours d'évaluation au niveau industriel : leur avenir dans la préservation du bois ne doit
pas étre sous-estimé.

Le traitement biologique consiste & pratiquer un traitement des bois a base de composés
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extractibles de bois de coeur de certaines essences (chataigner par exemple) réputées pour leur
propriétés de résistances par rapport aux attaques de microrganismes. Des études actuellement
en cours portent sur le traitement biologique des bois par des tanins ainsi que l'utilisation de
ces substances comme agents fixateurs de cuivre et de chrome (C.T.B.A., contrat "forest" ).

2.2. Traitement chimique du bois
2.2.1. Quantité de produits chimiques utilisés et réglementation

Chaque année, 30 millions de m’ de bois sont traités, les deux tiers aux Etats-Unis (PNUE
1994 ). Les produits de préservation en ventes mondiales représentent 550 000 tonnes par an:
ils permettent d'accroitre la durée de service du bois de l'ordre de 5 4 15 fois, selon le type
de produit et 1'environnement dans 1'emploi final (classes de risques).

En général, les produits de préservation du bois proviennent de l'industrie phytosanitaire et
sont employés depuis de nombreuses années dans ces industries avant d'étre utilisés dans le
bois.

Il est important de noter que la préservation chimique d'un bois n'a aucun caractére
obligatoire. Les seules contraintes existantes sont des conditions spécifiques d'étiquettage
concernant les formulations ainsi que des contraintes de restrictions de mise sur le marché
pour certains produits actifs réservés aux professionnels (c'est le cas du pentachlorophénol ).

2.3. Rdle et principes de la préservation du bois
a) Classes de risque

Les risques d'attaques biologiques du bois sont définis dans les classes de risques (tableau 2).

Selon son utilisation finale (bois de charpente ou bois d'intérieur par exemple), le bois doit
subir un traitement adapté tant en variété de produits chimiques de traitement utilisés qu'en
type de traitement (par trempage court, par autoclave sous vide.. ).

Pour ces raisons, la norme européenne EN 335-1 (octobre 1992) permet de définir des classes
de risque correspondant aux différentes situations auxquelles peuvent étre exposés les bois et
les produits a base de bois. Ces classes permettent d'aider & la détermination du risque
d'attaque biologique.

b) Durabilité

Il est aussi important de définir le critére de durabilité naturelle du bois et de ses matériaux
dérivés ; en effet, la durabilité du bois c'est a dire la résistance intrinséque du bois aux
attaques d'organismes destructeurs, définie dans la norme européenne EN 350-1 (1994), est
différente selon 1'essence de bois utilisée et selon ses conditions d'emploi, donc selon les
classes de risque du bois utilisé.

Ainsi une essence de bois particuliére peut étre durable pour la classe 2 et non durable pour
la classe 3 : si on veut l'utiliser pour la classe 3 il faudra la traiter en conséquence avec un
produit acceptable pour cette classe et un type de traitement bien défini.

Donc, si le traitement est nécessaire, celui-ci sera possible ou non en fonction des critéres
d'imprégnabilité propre a chaque essence ; si le traitement est possible, sa finalité sera
d'atteindre une profondeur d'imprégnation suffisante pour protéger le bois en fonction des
risques d'attaques. La rétention du produit dans le bois devra également tre suffisante afin
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d'atteindre les critéres d'efficacité, notamment la valeur critique. Cette valeur, exprimée en
kg/m® (autoclave) ou en g/m? (badigeonnage) est le seuil d'efficacité de la formulation définie
par des tests biologiques au dessus duquel le produit est efficace contre une attaque biologique
particuliére (par exemple contre une attaque mycologique spécifique). .

3. Types de traitement

Plusieurs types de traitement sont utilisés en préservation du bois, cependant on distingue
essentiellement deux types de procédés permettant I'imprégnation de produit de préservation
dans le bois selon qu'ils font appel ou non a la pression.

3.1. Procédés ne faisant pas appel a la pression

Le badigeonnage est une méthode souvent employée par le simple amateur : il faut que le
produit soit de faible viscosité et le traitement périodique pour qu'il soit efficace.
L'arrosage est un traitement mécanisé qui consiste le plus souvent a faire passer lentement le
bois a travers un tunnel court : le produit de préservation est soutiré a la base et réinjecté dans
le circuit.

Le trempage ou I'i'mmersion fait également partie des ces procédés : le bois est immergé dans
un bac contenant la formulation de préservation et la durée de l'immersion peut ainsi étre
adaptée a la norme de traitement. C'est le procédé d'imprégnation que nous avons utilisé
majoritairement dans cette étude.

3.2. Procédés faisant intervenir la pression

L'imprégnation se pratique ici dans des autoclaves ; en fonction du procédé utilisé, le bois
peut étre soumis & un vide préliminaire afin de soustraire un maximum d'eau contenu dans
ses cellules. Le cylindre autoclave est ensuite rempli par la solution de traitement et une
pression lui est appliquée, la valeur et la durée de pression requises dépendent de I'espéce de
bois et de 1'exigence de pénétration (PNUE, 1994). En général, un vide final est aussi appliqué
afin de récupérer l'excédent de produit qui aura tendance i suinter aprés le traitement.
Plusieurs procédés ayant chacun leurs cycles de pression et de vide existent et sont utilisés
en fonction de la rétention et de la pénétration de produit que 1'on veut obtenir. 3.3. Types
de formulations et principes actifs utilisés

* les formulations

Le choix de la formulation dépend du caractére du bois, du service demandé et des propriétés
de la formulation. Plusieurs critéres doivent étre remplis par le produit/formulation,
notamment son efficacité contre les organismes destructeurs du bois, son aptitude a pénétrer
le bois, sa stabilité chimique dans le bois, I'abscence d'effets sur les propriétés structurelles
du bois, son prix et enfin son faible impact au niveau de l'environnement.

Trois types de formulations sont utilisés en préservation du bois:
* les formulations aqueuses
* les formulations organiques
* les huiles de goudron ou créosote
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Les formulations aqueuses comportent en général un ou plusieurs produits actifs ainsi que
plusieurs adjuvants (tensioactif,...) permettant d'obtenir une bonne stabilité de la formulation.
Ces formulations aqueuses se présentent sous une forme prét-a-I'emploi ou sous une forme
concentrée (liquide, pates et solides comme les poudres cristallines : elles seront alors diluées
dans de I'eau avant d'étre employées).

Les formulations organiques comportent également un ou plusieurs produits actifs dissous le
plus souvent dans des solvants pétroliers ( composés a base d'aldéhydes, alcools et esters par
exemple).

La nature de la formulation et sa composition permettent par exemple d'améliorer la rétention
des produits actifs dans le bois et/ou leur stabilité dans le temps.

Les formulations huiles de goudron ou créosotes, liquide huileux de couleur brun-noir
proviennent du goudron produit lors de la carbonisation du charbon bitumeux: les constituants
principaux de ces créosotes sont les hydrocarbures polyaromatiques (PAHs), les goudrons
acides (phénols, crésols et acide crésylique ) et les bases goudronneuses (pyridines, quinolines
et acridines ). Ces composés sont souvent légérement chauffés avant d'étre utilisés afin de
dissoudre les dépdts présents.

Les créosotes sont des composés utilisés depuis plus de 150 ans : leur efficacité est trés
satisfaisante cependant leur toxicité vis-a-vis de l'environnement (de par la présence de
nombreux PAHs) peuvent poser de sérieux problémes. Actuellement, la teneur en
benzo(a)pyréne est limitée 4 500 ppm dans les créosotes (J.O.C.E. L 365/1, 1994c).

* les produits actifs ou pesticides utilisés

En plus des produits a base d'huile de créosote, nous pouvons distinguer cinq grands types
de pesticides utilisés en préservation du bois:

- les organochlorés : dinitrophénol, chlorothalonil, pentachlorophénol utilisés comme
fongicides, endosulfan utilisés comme insecticides.

- les ammoniums quaternaires: chlorure de benzalkonium

- les pyréthrinoides: cyperméthrine, perméthrine, deltaméthrine utilisés comme insecticides.
- les carbamates: IPBC

- les azoles: propiconazole, azaconazole, tebuconazole, bromuconazole utilisés comme
fongicides.
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CHAPITRE 3 : METHODES D'EVALUATION DE LIMPACT D'UN_XENOBIOTIQUE
SUR LES COMPARTIMENTS DE L'ENVIRONNEMENT

1. Généralités

Du fait de I'utilisation de plus en plus importante de pesticides dans les domaines agricoles
ou phytosanitaires, de nombreuses études ont porté ces derniéres années sur l'évaluation de
leur impact sur le compartiment aquatique, terrestre et aérien.

En effet, si les pesticides ne contribuent que pour un faible pourcentage a la totalité des
polluants que 1'on retrouve dans les eaux, les sols et l'air, il ne faut pas sous-estimer leur
impact dans ces différents compartiments de l'environnement qu'il s'agisse d'herbicides,
d'insecticides ou de fongicides. Leur role est avant tout d'étre des biocides ; si les pesticides
ont pour but de tuer des "espéces nuisibles" qualifiées également d'espéces cibles, leurs effets
sur les espéces non cibles ne sont pas toujours négligeables. En effet, les espéces non cibles
sont souvent affectées par l'action des pesticides car les composés utilisés ne sont pas
spécifiques a une espéce donnée, méme si leur spectre d'action est étroit.

L'exemple des carbamates ou des organophosphorés le prouve : ces pesticides ont comme
mode d'action l'inhibition de l'activité des cholinestérases : cependant ces enzymes sont
présents chez un grand nombre d'espéces et cela peut ainsi provoquer des effets sur des
espéces non cibles comme les populations aviaires (Hill et Fleming, 1982).

Le devenir des pesticides utilisés en préservation du bois dans les différents compartiments
de l'environnement, dépend de nombreux facteurs externes ou inhérents aux molécules
utilisées.

Le mode d'application du pesticide (badigeonnage, pulvérisation, imprégnation sous vide...)
peut étre une source d'émission du pesticide dans l'environnement plus ou moins importante.
La délavabilité du pesticide a partir du bois traité ou bien encore son évaporation sont
également des voies de contaminations possibles lors de la mise en service du bois.
D'autres caractéristiques comme ses propriétés physico-chimiques (solubilité dans l'eau,
tension de vapeur .), sa durabilit¢é dans le temps (demi-vie), sa biodisponibilité, sa
biodégradabilité naturelle, les impuretés qu'il contient ou bien encore les métabolites qu'il peut
engendrer sont autant de facteurs qui peuvent influencer sa toxicité par rapport a
'environnement.

Nous étudierons dans les chapitres suivants les méthodes d'évaluation de l'impact

environnemental d'un xénobiotique dans les compartiments aquatique, terrestre et
atmosphérique par des expériences de laboratoire ou de terrain.

2. Compartiment aquatique

2.1 Modélisation du comportement d'un pesticide dans 1'eau

Des études de laboratoire permettent d'étudier le comportement d'un pesticide dans l'eau et
son relargage a partir d'une source d'émission connue (qui dans notre cas sera du bois traits).
Le relargage d'un pesticide dans I'eau peut étre déterminé par des méthodes approprides
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comme la détection U.V en spectrophotométrie ou bien encore 1'analyse en chromatographie
liquide. Aprés avoir déterminé la cinétique de relargage d'une substance 4 partir de bois traité,
une modélisation peut étre mise au point ; les résultats "théoriques" estimés pourront alors étre
comparés aux résultats expérimentaux et cela permettra de juger de 1'adéquation du modeéle
proposé (Halow er al., 1995 ).

2.2. Effets des pesticides sur les organismes aquatiques : tests monospécifiques.

Pour évaluer 1'impact d'un pesticide sur le compartiment aquatique, plusieurs méthodologies
sont possibles. La premiére consiste a évaluer les effets d'une molécule sur des organismes
aquatiques non cibles représentant une fraction des chaines trophiques des eaux de surface.
Ainsi depuis plusieurs années, certaines espéces aquatiques ont été sélectionnées selon des
critéres de sensibilité et de représentativité pour leur utilisation dans des tests monospécifiques
d'écotoxicité aquatique.

Ces bioessais sont réalisés sur des substances chimiques connues, sur des effluents industriels
ou bien encore sur des eaux naturelles pour évaluer leur toxicité potentielle. Certaines études
pratiquent des bioessais sur des concentrations de pesticides équivalentes a celles trouvées sur
le terrain afin de faire le lien entre les concentrations trouvées dans l'environnement aquatique
et leurs effets sur les écosystémes ou sur I'homme (Peterson et al, 1994 ).

2.2.1. Bactéries luminescentes Photobacterium phosphoreum : selon norme AFNOR NF T 90-
320 (1991)

Photobacterium phosphoreum, appelée également Vibrio fischeri, est une bactérie marine
utilisée pour I'évaluation de la qualité des eaux, I'écotoxicité de substances chimiques et de
produits d'activités anthropiques, de lixiviats de déchets dangereux... C'est un biotest simple
dont le principe est basé sur l'inhibition de luminescence de la bactérie provoquée par
I'échantillon. L'action toxique (baisse de la luminescence proportionnelle i 1a charge polluante
du milieu) résulte d'une altération du couple enzymatique luciférine-luciférase (Bulich et al,
1995) ; la baisse de luminescence est mesurée dans une chambre noire.

La rapidité du test (5 ou 15 minutes) en font un de ses principaux avantages ainsi que sa
bonne corrélation avec le test daphnie (Vasseur er al, 1984) pour l'évaluation de la toxicité
algué ou court terme.

2.2.2. Algues vertes unicellulaires: Chlorella vulgaris ou Raphidocelis subcapitata

Les tests de toxicité algale sont des outils importants pour I'étude de la qualité des eaux de
surface et des eaux souterraines ; leur premiére utilisation a été faite pour des études
physiologiques ainsi que la mise en évidence de situations d'eutrophisation. Puis, des
applications a I'évaluation de la toxicité d'effluents industriels ont été développées (Walsh et
Merrill, 1984 ).

Depuis ces premiéres études, les applications des tests "algues” se sont étendus a 'évaluation
de la toxicité de produits chimiques purs (Adams et al., 1985) ainsi qu'a celle de la toxicité
de produits chimiques en mélange complexes (Aoyama ef al., 1987).
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La recherche de la contamination des eaux naturelles fait partie des applications de ce test en
~ routine (Kusk et Nyholm, 1991). Ainsi depuis 1989, I'E.P.A. (Environmental Protection
Agency) a adopté ce test pour sa réglementation dans le domaine de 'environnement.
D'autres normes ou lignes directrices utilisent comme matériel biologique les micro-algues:
ligne directrice OCDE (1984), norme européenne NF EN 28692- ISO 8692 (1993).
Plusieurs travaux se sont intéressés aux effets de facteurs expérimentaux sur la toxicité de
substances de référence (Smith et al, 1987) ou bien encore a la corrélation entre la structure
de la substance testée et son activité toxique (Shigeoka ef al, 1988).

Des études sur la biodégradation (Klekner et Kosaric, 1992), la biotransformation (Maeda et
al, 1992) et la bioconcentration (Glooschenko ef al, 1979) de substances toxiques ont permis
d'élargir les connaissances des mécanismes d'action de détoxification de ces microorganismes.
Les méthodologies employées pour réaliser les tests de phytotoxicité des eaux ou des
substances chimiques se sont diversifiées: on utilise la méthode "batch" (dans des récipients
contenant plusieurs dizaines de millilitres) et depuis peu les essais se pratiquent également
sur des microplaques (Lukavsky, 1992).

2.2.3. Microcrustacés cladocéres : Daphnia magna

Daphnia magna (figure 8) est un crustacé cladocére de l'ordre des branchiopodes que I'on
retrouve dans nos lacs et nos riviéres. Les raisons de sa large utilisation en écotoxicologie
sont diverses :

* Daphnia magna est maillon des chaines alimentaires aquatiques situé entre les producteurs
primaires ainsi que les bactéries saprophytes et les consommateurs secondaires que sont les
poissons (Muller, 1980).

* de par leur "maintenance" aisée en laboratoire, dans des conditions bien définies de
composition du milieu et d'apports en nourriture, les microcrustacés sont disponibles tout au
long de l'année. Cependant, des variations de la qualité des élevages existent et montrent
souvent l'influence de la composition du milieu de culture sur la bonne santé de 1'élevage
(Cowgill et al, 1986) ainsi que sur les résultats obtenus en toxicité ( Elendt, 1990a).

* la reproduction par parthénogénése permet d'obtenir des microcrustacés de composition
génétique trés similaire: les clones utilisés et leur importance sur les performances des tests
de toxicité ont été étudiés (Soares ef al , 1992 ).

Les parameétres de toxicité utilisés sont variés : taux de protéines, RNA, DNA, glycogéne et
lipides (McKee et Knowles, 1987), glutathion-S-transférase (Leblanc et Cochrane, 1987) pour
citer quelques paramétres biochimiques employés en recherche pour 1'étude des daphnies.
Pour les tests d'écotoxicologie de routine, l'inhibition de mobilité 4 24 ou 48 heures pour la
toxicité aigué et I'inhibition de la reproduction pour la toxicité chromque sont les paramétres
les plus fréquemment utilisés.
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2.3. Effets des pesticides sur des chaines alimentaires ou sur des écosystémes aquatiques
reconstitués : microcosmes et mésocosmes

L'impact des pesticides sur le compartiment aquatique peut &tre évalué dans une premiére
approche par des tests monospécifiques, avec les avantages et les inconvénients que
comportent de telles évaluations (Cairns, 1983). En effet, les tests monospécifiques sont d'un
usage courant et d'une réalisation relativement simple ; méme si leur réalisation est
méticuleuse, il ne peuvent prédire une réponse & un niveau supérieur d'organisation ou
plusieurs espéces peuvent interagir entre elles.

L'étape suivante consiste a simuler le mieux possible les conditions environnementales dans
lesquelles évoluera la molécule lors de son relargage dans l'environnement : pour cela des
reconstitutions d'écosystémes aquatiques sont crées en laboratoire ou sur le terrain.

Les microcosmes sont des reconstitutions d'écosystéme aquatique ol seulement quelques
éléments de la chaine trophique sont représentés ; les sédiments sont généralement présents
pour I'étude de I'adsorption des pesticides (Warwick, 1990).

Les mésocosmes, sont des installations d'un volume plus important (de 20 4 40 m®) que les
microcosmes ; ils contiennent également plusieurs éléments de la chaine trophique aquatique
(phytoplancton-Daphnies-Poissons).

2.4. Etudes de terrain

Les études de terrain s'intéressent a l'impact d'un pesticide sur l'environnement aquatique.
L'étude est réalisée par des mesures de la concentration du pesticide dans des échantillons
d'eaux et/ou dans des organismes aquatiques représentatifs de 'écosystéme étudié. Les
organismes selectionnés sont habituellement choisis pour leur capacité de bioaccumulation des
produits chimiques étudiés (la filtration importante des eaux par les moules d'eaux douces en
font des bioaccumulateurs potentiels pour les métaux lourds par exemple). Ces échantillons
sont prélevés dans des zones proches de sites "historiques" de pollutions comme des stations
de traitement du bois (Gifford et al, 1995) afin de déterminer I'impact de ces produits sur la
faune aquatique. Il est effectivement important de repérer les sources de pollutions probables
pour un pesticide donné : dans le cas de la préservation du bois, les stations de traitement du
bois ont été plusieurs fois responsables de la pollution accidentelle d'eaux de surface par des
pesticides (Wong et Crosby, 1981).

Des organismes indicateurs de pollution peuvent aussi étre utilisés dans des études de terrain
pour suivre la pollution accidentelle ou chronique de certaines riviéres ; ces organismes sont
également choisis en fonction de leur propriété d'accumulation du toxique étudié et permettent
de détecter des pollutions accidentelles méme si celles-ci ont eu lieu plusieurs jours
auparavant (Mouvet ef al, 1992).
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3. Compartiment terrestre

L'étude de l''mpact d'un produit chimique sur le compartiment terrestre est un domaine
relativement récent. Les études concernant 1'évaluation de la pollution des sols mettent en jeu
des essais biologiques réalisés sur des microorganismes du sol, sur des micro et
macroinvertébrés comme les vers oligochétes et sur des plantes supérieures. L'impact des
polluants sur des fractions de chaines alimentaires_terrestres sont également a 1'étude.

3.1. Effets d'un pesticide sur les microorganismes du sol.

L'activité meétabolique d'un sol se mesure & sa capacité a minéraliser des substances
organiques ; la mesure du CO, dégagé est donc un paramétre sensible permettant d'évaluer
l'activité de sa microflore : tout impact d'un polluant sur celle-ci peut étre ainsi détecté par
des méthodes de marquage de substrat par exemple (Van Beelen et Fleuren-Kemild, 1993).
Des recherches récentes s'intéressent également a la mesure de l'activité enzymatique de la
microflore du sol, activité de la déhydrogénase, comme paramétre de qualité d'un sol (von
Mersi et Schinner, 1991).

3.2. Effets d'un xénobiotique sur les organismes du sol : tests monospécifiques
3.2.1. Impact sur la faune : invertébrés

Les premiers tests concernant I'impact sur la faune du sol ont été réalisés sur les vers de terre;
les critéres de toxicité pris en compte sont essentiellement la 1étalité (ligne directrice OCDE
207, 1984) et la reproduction (ISO 11268, partie 2).

3.2.2. Impact sur la flore : plantes supérieures

Comme les microalgues pour le compartiment aquatique, les plantes supérieures représentent
les producteurs primaires du compartiment terrestre utilisés pour le contréle des polluants
environnementaux depuis le début du siécle : des applications récentes dans le controle et
I'évaluation de la toxicité des sols contaminés ont été développées.

Les paramétres de toxicité les plus fréquemment utilisés dans les tests normalisés sont
I'inhibition de la croissance des racines (AFNOR X 31-203, 1993) ou l'inhibition de la
germination de semences (AFNOR X 31-202, 1986).

D'autres paramétres de toxicité plus fondamentaux ont été développés dans des études
récentes: altérations ultrastructurales des chloroplastes, baisse de l'activité photosynthétique
par la mesure de la chlorophylle (Rascio e al, 1993) ou bien altérations du matériel génétique
(McMurphy et Rayburn, 1993).
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3.3. Effets d'un xénobiotique sur la chaine alimentaire terrestre

Ces études sont peu nombreuses en comparaison de celles réalisées dans le compartiment
aquatique. Les microcosmes terrestres n'ont pas encore été standardisés ; les mésocosmes
terrestres et les études de terrain sont encore rares (Wang et Freemark, 1995).

Un exemple de chaine alimentaire terrestre peut comprendre le sol / les lombricidés (vers de
terre Lumbricus rubellus) / les micromammiféres (la musaraigne Crocidura russula) (Hendriks
et al., 1995).

La biomagnification d'un pesticide est souvent un des objectifs recherché par ces études de
chaines alimentaires terrestres : ainsi, lorsque l'on détecte la présence de pesticide dans de la
viande de bétail, les voies de biomagnification et de transfert possible peuvent étre le sol / le
paturage / le bétail (Cullen et Connell, 1994).

Des comparaisons entre certains facteurs de bioconcentrations (BCF) que 1'on trouve dans des
chaines alimentaires aquatiques et des chaines alimentaires terrestres montrent que les résultats
divergent souvent entre ces deux compartiments (Romijn ef al, 1994 ).

4. Compartiment aérien

La reconnaissance par la communauté scientifique des problémes de qualité de !'air intérieur
et de son impact probable (E.C.A., 1989) sur la santé humaine a été l'objet de nombreuses
recherches durant ces derniéres années.

Ces pollutions sont de natures diverses :

- physiques : particules et fibres.

- chimiques : fumée de cigarette, formaldehyde, composés organiques volatils,
substances gazeuses (CO,, CO, NO,, O,, SO,..), odeurs, biocides... '

- biologiques : larves d'insectes...

Ainsi, les sources d'émissions de polluants atmosphériques dans l'air intérieur ont été
recherchées (Sanchez et al, 1987), notamment les pollutions d'origines chimiques provenant
de matériaux de construction comme le bois traité ; diverses méthodologies dont des études
de modélisation en laboratoire et des études de "terrain" permettent une approche des taux
réels d'émission qui peuvent exister dans les locaux d'habitation.

L'etude des taux d'émission de ces substances potentiellement toxiques dans l'air est d'un
intérét fondamental puisqu'elle permettra d'établir une prévention de la contamination et pourra
aussi aider les architectes ou les ingénieurs du batiment dans leur choix de matériaux sans
risques pour la santé humaine (Colombo et al, 1990). ‘

Cependant, les connaissances concernant les émanations de pesticides & partir de bois traités
dans l'air intérieur sont encore peu développées tout comme le sont les effets des
concentrations aériennes de pesticides sur la santé humaine (Shenk et al, 1993).
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4.1. Simulation du comportement d'un pesticide dans l'air intérieur par un modéle d'enceintes

La modélisation du comportement d'un pesticide dans l'air ambiant permet d'évaluer les
concentrations du pesticide dans 1'air que 1'on est susceptible de trouver dans des conditions
réelles.

Les avantages d'une modélisation sont essentiellement les suivants :

- elle permet de contrdler de maniére précise les paramétres environnementaux (hygrométrie,
température, renouvellement de l'air..) afin d'étudier leur influence sur les émanations de
substances volatiles dans 1'air ambiant.

- elle permet d'étre appliquée pour des études prospectives afin d'évaluer les risques eventuels
que pourront poser de nouveaux matériaux.

Il ne serait pas objectif de ne pas citer les désavantages de la simulation :

- elle ne peut reproduire complétement les caractéristiques d'un local d'habitation qui
comprend souvent des matériaux non inertes qui peuvent adsorber de maniére significative
les pesticides (moquette, tissus, crépis...).

- elle ne peut tenir compte des changements climatiques (mémes si ceux-ci sont faibles) qui
peuvent avoir lieu dans des locaux d'habitation en fonction des saisons.

Plusieurs types d'enceintes sont employées pour simuler les émanations de pesticides ou de
composés organiques volatils (COV) dans 'air de locaux d'habitation ou de greniers :

* des enceintes en général en verre borosilicaté de petite dimension, inférieure a 10
litres (Van Leenput et al, 1987 ; Prueger et Pfeiffer, 1994 ; Jayjock et al., 1995)

* des enceintes d'une dimension moyenne d'environ 1 m> ( Hon et Marutzky, 1993)

* des enceintes d'une dimension proche de la réalité voir des piéces d'habitation tests
de plusieurs dizaines de m’ spécialement traitées (Shenk ef al, 1993).

4.2. Détection de pesticide dans 1'air ambiant de locaux habités

Les méthodes de "terrain", c'est a dire les méthodes dont le but est de déterminer les
concentrations de pesticides trouvées dans l'air intérieur de locaux d'habitations sont, tout
comme les études de laboratoire, rares. Les problémes de santé (maux de tétes, nausées...) de
personnes vivant dans des habitations construites en bois ont suscité de telles études.

Les méthodes de prélévements de ces pesticides font appel & des pompes placées a des
emplacements spécifiques dans les locaux tant en hauteur (70 cm de hauteur pour les enfants,
160 cm pour les adultes par exemple) qu'en localisation (cuisine, chambre). Elle ont pour but
d'évaluer les concentrations atmosphériques réelles de pesticides dans 1'air ambiant auxquelles
sont exposées les populations aprés un traitement particulier, termicide par exemple (Asakawa
et al, 1994).

Les études de détection de pesticides dans 1'air intérieur et dans les poussiéres des maisons

ont mis en évidence d'importantes concentrations de pesticides adsorbés sur les poussiéres
(Roinestad et al, 1993).
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4.3. Paramétres externes influencant le relarguage d'un pesticide dans I'air

Les parametres externes influengant les émanations de pesticides dans I'air ambiant peuvent
étre classés en parameétres inhérents aux propriétés physico-chimiques de la molécule ou en
parameétres climatiques externes comme la température, I'hygrométrie ou bien encore le
renouvellement de 1'air ambiant.

Les parametres inhérent a la molécule et influengant son émission dans 1'air sont sa tension
de vapeur (Dobbs et Grant, 1980), son coefficient de partage air/eau ou air/sol si 1'on
s'intéresse a la volatilisation de la molécule & partir du compartiment aquatique ou
atmosphérique (Watanabe, 1993). '

Les parametres climatiques qui jouent un réle important dans la volatilisation des pesticides
sont la température (Asakawa ef al, 1994), I'hygrométrie et la ventilation ou le taux de
renouvellement de 1'air (Tichenor et Guo, 1991).

4.4. Evaluation du risque sur la santé humaine

Les conséquences de la présence de certaines concentrations de pesticides dans I'air sur la
santé humaine commencent a étre étudiées ; ainsi Krause ef al (1987) ont étudié la corrélation
entre la présence de pentachlorophénol dans 1'air intérieur et sa concentration dans les urines
des habitants concernés : des concentrations non négligeables de pesticide dans les urines ont
été trouvées. Cependant, ces études restent rares et la relation existant entre la présence du
pesticide dans I'air et les pathologies développées par les habitants sont souvent peu abordées.



21

CHAPITRE 4 : SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE DES FONGICIDES ETUDIES DANS

LA PARTIE EXPERIMENTALE

1. Le pentachlorophénol et le pentachlorophénate de sodium

1.1. Généralités et réglementation

Les deux formes du méme fongicide, la forme moléculaire pentachlorophénol (PCP) et la
forme dissociée pentachlorophénate (PCPNa) sont utilisées depuis de nombreuses années en
préservation du bois ; leur usage a été sévérement controlé ces derniéres années suite a de
nombreuses études démontrant la toxicité de ces molécules pour I'homme et I'environnement.
Ceci a entrainé une forte diminution des quantités de pentachlorophénol vendues dans le
monde et une restriction des domaines ot le fongicide est encore employé. Ainsi, les
applications trés larges de ce fongicide, utilisé auparavant comme algicide, bactéricide,
fongicide, herbicide, insecticide et mollusquicide, se sont considérablement réduites 'emploi
du pentachlorophénol étant actuellement essentiellement réservé en France 4 la préservation
des bois et a I'imprégnation des fibres et textiles lourds.

Les premiéres mesures de restriction de I'emploi du pentachlorophénol et de son sel de sodium
ont été prises aux Etats-Unis en 1987 ; 'EP.A. a interdit l'usage du PCP excepté pour la
préservation du bois.

En Europe, une directive européenne datant de Mars 1991 ( J.O.C.E. L 85, 1991) remplagant
toutes les réglementations nationales des états membres, prévoit des restrictions d'usages : "le
PCP, ses sels et ses esters ne sont pas admis en concentrations égales ou supérieures a 0.1%
masse dans les substances et préparations mises sur le marché". Toutefois par dérogation, cette
directive n'est pas applicable pour le traitement des bois, I'imprégnation de fibres lourdes ou
une utilisation comme agent de synthése. Il est également spécifié que le PCP ne doit pas
contenir plus de 4 ppm d'hexachlorodibenzoparadioxine (H,CDD). '

L'emplo1i du PCP est réservé aux professionnels. Les bois traités ne peuvent étre utilisés a
I'mtérieur des immeubles ainsi que pour la confection de matériaux 3 usage alimentaire.
Depuis 1985, I'Allemagne a interdit complétement 1'utilisation de ce pesticide en s'appuyant
sur l'article 100 A.4 lui permettant d'appliquer des dispositions nationales justifiées par des
exigences importantes relatives 4 la protection du milieu de travail ou de l'environnement.
Cette interdiction dans un pays de la C.E.E. a fait jurisprudence et a été acceptée par la
commission européenne le 10 juin 1992.

Une note de consultation du journal officiel des communautés européennes (J.O.C.E. L 315,
1994a), demande que l'on établisse un rapport sur le PCP afin de décider s'il est possible
d'interdire 1'emploi de cette substance dans toute I'union Européenne. Enfin, le journal officiel
de décembre 1994 ( J.O.C.E. L 316, 1994b) a inclut le PCP dans la liste 1 de la directive
76/464/CEE concernant la pollution causée par certaines substances dangereuses déversées
dans le milieu aquatique ; il justifie également la position allemande sur l'interdiction du PCP
en Allemagne.
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1.2. Identité et propriétés physico-chimiques
1.2.1. Les différentes formes moléculaires

Le pentachlorophénol existe sous deux formes moléculaires: la forme non dissociée appelée
pentachlorophénol et la forme dissociée pentachlorophénate, le plus souvent utilisée sous
forme de pentachlorophénate de sodium. Chacune de ces formes moléculaire posséde des
propriétés physico-chimiques particuliéres et ont par conséquent des références CAS
différentes. :

PENTACHLOROPHENOL CAS n° 87-86-5

Structure chimique OH

Cl Cl

Ct o
Ct

Forme moléculaire CHCl,O, masse moléculaire 266.34

Aspect du PCP pur: formé de cristaux.

Masse volumique réelle 2 20°C: 1.85 g/cm®

Point de cristallisation : PCP pur 191°C, PCP technique 160 a 181 °C
Point d'ébullition : 310°C & 754 mm Hg

Coefficient de partage N-octanol/eau : log P = 3.3 (WHO,1987)
Tension de vapeur : 4 20°C, 1.5 * 10° mm Hg

Tension de vapeur saturante a4 20°C : 220 pg/m’

pKa= 4.7

PENTACHLOROPHENATE DE SODIUM CAS n° 131-52-2

Structure chimique

O Na
Cl Cl

Cl Cl
Cl

Forme moléculaire : C,C1;ONa, masse moléculaire 288.3
Masse volumique réelle a 20°C : 2,0 g/cm®
Point de cristallisation : PCPNa cristallise avec 1 H,0
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1.2.2. Ionisation du PCP

Le pentachlorophénol posséde un pKa de 4.7 a 25°C; sa courbe d'ionisation est la suivante:
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Figure 8 : Courbe d'ionisation du PCP en fonction du pH

De pH 3 a pH 7, il y a une augmentation quasi-constante de la dissociation liée & l'alcalinité
ou a la polarité du solvant. A pH 6.5, en présence d'une quantité suffisante d’hydroxyde, la
majorité du PCP est sous forme ionisée.
Si I'on se référe a l'équation gouvernant la dissociation de la molécule dans l'eau :

% dissociation = (107</10P"+107%*)*100.
A pH 6.5, pH le plus faible obtenu dans les expérimentations de toxicité aquatique, la
proportion PCP ionique/PCP moléculaire calculée par cette 1'équation donne un rapport de
98.4/1.6 en faveur du pentachlorophénate.

1.2.3. Solubilité des deux formes du pesticide

La solubilité en fonction du pH et de la température peut étre calculée par 1'équation suivante:
Log S (g/1)= A (pH) + B. I est important de noter la différence importante d’hydrosolubilité
entre le PCP et le PCPNa :

C
30°C

Température en degrés Celsius °
5°C

0°C

50°C

I| PCP g/l 0.005 0.006 0.014 0.019 0.035

lI PCPNa g/l 190 260 300

Tableau 3 : solubilité du PCP et du PCPNa dans 1'eau en fonction de la température
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1.2.4. Les impuretés

Le PCP technique contient un nombre important d'impuretés dont la teneur dépend du
procédé de fabrication. Ces impuretés sont essentiellement d'autres chlorophénols et plusieurs
microcontaminants dont principalement des polychlorodibenzodioxines (PCDDs), des
polychlorodibenzofuranes (PCDFs), des polychlorodiphényls éthers, des
polychlorophénoxyphénols, de 1'hexachlorobenzéne et des polychlorobiphényles (PCBs).

La présence de la trés toxique 2,3,7,8-tétrachlorodibenzo-para-dioxine a été confirmée dans
des échantillons commerciaux de PCP lors d'une étude circulaire (IARC, 1987).

Les dioxines "fortement chlorées” sont plus caractéristiques des impuretés du
pentachlorophenol technique; les hexachlorodibenzo-para-dioxines (HXCDD) 1,2,3,6,7,8 et
1,2,3,7,8,9 prédominent dans des échantillons commerciaux de PCP et de PCPNa techniques
et 1'octachlorodibenzo-para-dioxine (OCDD) est présente dans des concentrations assez
élevées dans des produits techniques non purifiés (WHO, 1987). Ceci a été confirmé par
Grochowalski et Gorski (1990) qui ont trouvé des concentrations de dioxines dans les PCP
techniques utilisés en Pologne comprises entre 361 et 1723 ppm pour 1'octachlorodibenzo-
dioxine, entre 119 et 562 ppm pour 1'heptachlorodibenzo-dioxine (HPCDD) et entre 1 et 38.5
ppm pour les hexachlorodibenzo-dioxines (HXCDD).

La toxicité des dioxines dépend du nombre de chlore mais aussi de leur position sur le noyau
aromatique. Des facteurs d'équivalence de toxicité ont été fixés par 1'E.P.A. en prenant
comme référence la 2,3,7,8-tétrachlorodibenzodioxine (Toxicity Equivalent factor = 1).
Actuellement, la teneur en hexachlorodibenzoparadioxine dans le PCP technique est
réglementée et ne doit pas dépasser 4 ppm.
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Figure 9 : impuretés présentes dans le pentachlorophénol technique (Ozanne, 1987)

1.3. Mode d'action toxique

Le mode d'action du pentachlorophénol est connu ; il agit, comme tous les chlorophénols,
comme un découplant de la phosphorylation oxydative (Kozak et al., 1979).
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1.4. Voies de transport du pentachlorophénol dans l'environnement

~

Plusieurs paramétres peuvent influencer la distribution et la disﬁaﬁj'bilité du PCP dans les
différents compartiments de 1'environnement ; on peut considérer que les voies de transport
principales pour les trois compartiments eau/sol/air sont :

- la volatilisation du pesticide lors de sa fabrication, & partir de matériaux traités ou
a partir de sols ou d'eaux contaminés '

- le lessivage du pesticide lors du traitement des bois ou lors d'intempéries (pluies,
orages..)

- I'adsorption modulant 1a migration du pesticide dans les sols et les sédiments.

A. La volatilisation

La production de PCP se fait soit par chloration de phénols, soit par hydrolyse
d'hexachlorobenzéne (WHO, 1987). Les émissions de PCP dans l'air lors de la fabrication
de 2000 tonnes de PCP et 2000 tonnes de PCPNa ont été évaluées et sont reportées dans le
tableau suivant:

| PCP PCPNa
PCP 18 65
Autres chlorophénols 9 5
Hexachlorobenzéne / 105 ||
Autres chlorobenzénes 1 700 ||
OCDD 0.2 0.2

Tableau 4 : Valeurs d'émission dans l'air (en kg) de produits phénoliques et non phénoliques
lors de la fabrication de 2000 tonnes de PCP et PCPNa, d'aprés BUA. (1986).

Les émanations de PCP a partir de matériaux traités et notamment de bois font également
partie des sources possibles d'émission de PCP dans l'air et seront étudiées de maniére
approfondie dans la partie expérimentale. Il est important de noter que pour le compartiment
atmosphérique, les risques les plus importants pour la santé humaine sont ceux qui concernent
la qualité de 1'air intérieur.

Enfin, une troisiéme voie de transport du PCP vers le compartiment aérien peut étre la
volatilisation de la molécule a partir d'un sol contaminé ou d'une eau contaminée. Les études
sur ce sujet sont encore rares ; Klopffer ef al (1982) ont montré que la volatilisation a partir
de 1'eau dépend essentiellement de deux facteurs : le pH et la température.
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B. Le lessivage

La voie de contamination des eaux par le pentachlorophenol peut étre le lessivage de bois
traités par des eaux de pluies. Une autre voie minoritaire peut étre le passage du PCP
atmosphérique dans les eaux de surface. Dans la partie expérimentale, une étude de "délavage
forcé" en laboratoire a été menée afin d'évaluer cette source de contamination pour
'environnement.

Des études portant sur des écoulements d'eaux ayant lieu dans des scieries du Canada aprés
de violents orages montrent que 1'on trouve des quantités non négligeables de PCP dans les
eaux de lessivage (Krahn et Shrimpton, 1988).

Les usines de traitement des bois contribuent de maniére significative a la contamination des
eaux de surface par le pentachlorophénol ; les concentrations détectées dans les eaux de
surface peuvent aller jusqu'a 10.5 mg/l dans des ruisseaux pollués situés aux environ de sites
de traitement (Fountaine ef al, 1976), mais dans la plupart des cas, les échantillons d'eaux
analysés contiennent des concentrations inférieures a 10 pg/l et la majorité inférieure a 1 pg/l.

C. L'adsorption

Avant d'atteindre les eaux souterraines, le pesticide va migrer dans les sols : cette migration
dépend de la nature du sol et de divers facteurs comme 'adsorption sur les particules du sol,
la solubilité dans 1'eau, le pH, la percolation, les quantité de matiéres organiques.
L'adsorption d'un pesticide dans un sol joue un réle trés important car elle détermine la
biodisponibilité et donc l'activité du produit. En effet, une substance adsorbée sera en regle
générale, moins biodégradée et également moins active ; cependant un composé adsorbé
malgré une activité réduite, aura un effet prolongé (Choi et Aomine, 1972). L'adsorption du
PCP dans un sédiment par exemple dépend des propriétés de ce sédiment (force ionique,
teneur en carbone organique, pH de la phase aqueuse..) mais aussi des caractéristiques
physico-chimiques du pesticide. Ainsi, le comportement des deux formes du pesticide sera
différent ; I'adsorption de la forme dissociée est influencée par les forces électrostatiques ainsi
que par le pH de la phase aqueuse tandis que l'adsorption de la forme moléculaire PCP est
similaire 4 d'autres composés hydrophobes (Jafvert, 1990).

L'adsorption est un phénoméne qui intervient dans les eaux naturelles ; la présence de
matiéres en suspension et de sédiments permet une adsorption du pentachlorophénol et donc
une baisse de la biodisponibilité de celui-ci pour les espéces vivant dans la colonne d'eau.

Le principe de I'adsorption du PCP sur différents substrats comme la kaolinite ou la bentonite
SD-3 peut étre appliqué a la purification des eaux contenant ce pesticide (Fabre ez al, 1990).
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1.5. Effets du pentachlorophénol et du pentachlorophénate de sodium sur l'environnement
1.5.1. Effets sur le compartiment aquatique
A Tests monospécifiques

Le PCP était a l'origine employé pour ses propriétés algicides et mollusquicides ; le risque
que présente le PCP pour les organismes aquatiques est reconnu depuis longtemps et a été a
l'origine de nombreuses études écotoxicologiques dés les années 70 (Adema et Vinks, 1981).
De nombreux essais monospécifiques ont été réalisés sur le pentachlorophénol pur et le
pentachlorophénol technique ainsi que sur son sel de sodium. Cependant avant de présenter
ces résultats et pour des raisons de clarté, nous allons développer les valeurs classiquement
retenues dans les dossiers d'évaluations toxicologiques. Ces valeurs concement la toxicité du
pentachlorophénol sur les poissons, algues et crustacés (sans distinction de sa pureté et de sa
forme).

ALGUES

CE 50-96H Chlorella vulgaris =10.3 mg/l norme OCDE 201 (Shigeoka ef al., 1988)
CE 50-96H Selenastrum capricormutum Printz = 0.42 mg/l selon norme OCDE 201 (Shigeoka
et al., 1988)

MICROCRUSTACES

CE 50-24H Daphnia magna comprise entre 0.50 mg/l et 1.5 mg/l d'aprés la littérature et
quelque soit la norme utilisée (Stephenson ef al., 1991a)

CE 50-48H Daphnia magna comprise entre 0.25 mg/l et 0.8 mg/l d'aprés la littérature et
quelque soit la norme utilisée (Stephenson ef al., 1991a)

POISSONS

CL 50-96H poissons (truite Salmo gairdneri, vairon Pimephales promelas, bluegill Lepomis
macrochirus, guppy Poecilia reticulata, poisson zébre Brachydanio rerio) comprise entre 0.035
mg/1 et 1.05 mg/l selon la taille, I'espéce, et la norme sélectionnée (Vittozi et Angelis, 1991).

Pour les microalgues chlorophylliéennes, I'ensemble des résultats présente une assez forte
hétérogénéité : celle-ci s'explique par la variabilité des espéces utilisées et par les différences
existant entre les méthodes expérimentales. Des essais algues "inhibition de croissance" selon
la ligne directrice de 'OCDE donnent des résultats de toxicité croissant pour les chlorophénols
en fonction du degré de chloration du phénol vers le pentachlorophénol : on trouve ainsi des
valeurs de CE 50 pour le PCP de 0.42 mg/l pour Selenastrum capricomutum et 10.3 mg/l
pour Chlorella vulgaris (Shigeoka et al, 1988). De maniére générale, les résultats de toxicité
sont influencés par les facteurs expérimentaux comme le pH qui gouverne le rapport entre la
forme dissociée et la forme non dissociée ou bien encore la dureté du milieu (Smith ez al,
1987).

Pour les invertébrés aquatiques, la toxicité du PCP et du PCPNa varie selon les organismes
entre 0,068 mg/l et 10,39 mg/l (WHO,1987). D'une maniére générale les embryons et les
larves sont plus sensibles que les adultes.
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Les études de toxicité aquatique se sont essentiellement portées sur des annélides (vers
marins), des mollusques (huitres), des microcrustacés (Daphnies) et des rotiféres (Brachyonus).

- les annélides : Rubinstein (1978) a observé une baisse de la nutrition pour des
concentrations de 100 pg PCPNa/l.

- les mollusques marins, Shofer et Tjeerdema (1993) ont étudié la cinétique de
bioconcentration et de dépuration du PCP chez une huitre du pacifique Crassostrea gigas :
les facteurs de bioconcentration pour 5 heures d'intoxication vont de 25 & 44 pour des doses
inférieures 4 1 mg par litre .

- les crustacés branchiopodes : les études sont nombreuses et le PCP est souvent
utilisé comme toxique de référence ; Stephenson ef al. (1991a) a comparé la toxicité aigué
du PCP pur a celle du PCP technique sur trois espéces de daphnies. Les résultats de cette
étude sont étonnants : le PCP technique apparait comme moins toxique, ou tout aussi toxique,
que le PCP pur. Stephenson avance I'hypothése que les contaminants présents dans le produit
technique peuvent baisser la biodisponibilité du PCP. Les mémes auteurs ont également étudié
la toxicité chronique et les conclusions montrent ici que le pentachlorophénol pur a une
toxicité inférieure, 4 concentrations nominales équivalentes, a celle du PCP technique .
(Stephenson et al, 1991b).

- les rotiféres : Snell ef al. (1991) a décrit l'influence de paramétres comme 1'dge des
oeufs, l1a température et la salinité sur la sensibilité du rotifére Brachyonus calyciflorus ; le
PCPNa posséde ainsi une toxicité supérieure a 10 et 30°C par rapport aux résultats obtenus
4 20°C ; Liber et Solomon (1994) ont évalué la toxicité du PCP et du TCP (tétrachlorophénol)
sur des daphnies et des rotiféres : ils trouvent une toxicité plus importante pour le PCP
comparativement au TCP ainsi qu'une plus grande sensibilité des daphnies vis-a-vis de ces
pesticides. Ferrando ef al.(1993) ont montré également un effet significatif d'une exposition
court terme a des concentrations en PCPNa supérieures a 1 mg/l sur la filtration et le taux
d'ingestion du rotifére Brachionus calyciflorus.

Enfin, les études sur tests aquatiques monospécifiques ont concerné la toxicité du
pentachlorophénol sur les vertébrés aquatiques et notamment sur les poissons. Gupta et al.
(1982) a étudié la toxicité du phénol, du PCP et du PCPNa sur un téléostéen d'eau douce
Lebistes reticulatus : il trouve une toxicité plus faible pour le phénol (CE 50= 50 mg/l) et
quasiment égale pour les deux formes de pentachlorophénol (CES50 inférieurs a 1mg/1). Depuis
ces premiers travaux, le métabolisme du pentachlorophénol chez les poissons a été étudié
(Stehly et Hayton, 1989) : les voies d'élimination sont essentiellement la sulfoconjugaison et
dans une moindre mesure, la glucuroconjugatson.

B. Tests plurispécifiques et étude d'écosystémes reconstitués (microcosmes/mésocosmes)

Le comportement d'un pesticide dans l'environnement peut s'évaluer par des tests aquatiques
monospécifiques comme ceux cités précédemment ; ces tests nous renseignent sur la toxicité
de la molécule dans le compartiment aquatique, sur l'influence des critéres expérimentaux sur
la toxicité et sur le métabolisme du pesticide. Cependant ceux-ci sont assez restrictifs puisque
les conditions expérimentales selectionnées pour les essais ne sont pas toujours représentatives
des conditions du terrain ; pour ces raisons les essais d'écosystémes reconstitués permettent
de compléter 1'étude.
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Pour les microcosmes aquatiques, Fisher (1990) a étudié 1'adsorption du PCP sur deux types
de substrat : un sédiment "organique" (contenant 3% de carbone organique) et un sédiment
"inorganique" (0% de carbone organique) : le carbone organique influence fortement
I'adsorption du PCP et semble faciliter la dégradation de celui-ci sur les sédiments et dans
I'eau.

Blake et Merlin (1990) ont évalué I'impact du PCP dans un microcosme contenant des
végétaux , des bactéries et des sédiments ; ils ont constaté un développement de souches
bactériennes résistantes au PCP et une inhibition de l'activité photosynthétique des différents
groupes de végétaux. ,

Des études en milieu marin a plus grande échelle (mésocosme de 70 m* ; Yunker et al, 1990)
montrent que des concentrations nominales de PCP de 10 et 100 pg/l baissent de l'ordre de
30 % aprés 25 jours et ont comme effet principal une inhibition de la croissance du
phytoplancton.

1.5.2. Effets sur le compartiment terrestre
A. Tests monospécifiques

Van Gestel ef al. (1989) a trouvé que la maturation (production de cocons) des vers de terre
Eisena foetida andrei est inhibée par des doses de pentachlorophénol de 1'ordre de 30 mg/kg
de terre séche ; les valeurs dans les mémes conditions trouvées pour le cuivre et la 2.4-
dichloroaniline sont respectivement de 60 et 56 mg/kg de terre séche.

Kammenga et al. (1994) a exposé douze espéces de nématodes, appartenant & des taxons et
des groupes écologiques différents au pentachlorophenol et au cadmium : les espéces ont
présenté des différences de sensibilité importantes se traduisant par des CL 50 du PCP allant
de 0,13 ug/l a2 9,2 mg/l. Les nématodes étant en général plus tolérant au cadmium.

Bellin et O'Connor (1990) ont étudié l'absorbtion de “C-PCP par plusieurs espéces de
végétaux dont la fetuque Festuca arundinacca, la laitue Lactuca sativa et la carotte Daucus
carota ; des doses peu importantes de PCP ont été détectées dans ces végétaux : en fait une
biodégradation du PCP dans le sol a limité la biodisponibilité du pesticide pour les plantes.

B. Tests plurispécifiques et écosystémes reconstitués

Ces études sont encore rares ; Gruttke ez al. (1986) ont évalué la bioaccumulation du PCPNa
dans un modéele de chaine alimentaire commune des sols. Cette chaine comprend des levures
contaminées par du “C-PCPNa (0.87 ug “C-PCPNa/mg de poids sec) qui ont servi de
nourriture a des collemboles (Folsomia candida) accumulant jusqu'a 0.37 ug PCP/mg de poids
frais aprés 10 jours. Ces collemboles contaminés sont a leur tour ingérés par des scarabées
(Nebria brevicollis) qui présentent une concentration de 4.5 mg de PCP/kg de poids frais a
I'équilibre du jour 4 au jour 12. On constate ainsi une faible accumulation qui pourrait
engendrer des effets sur les prédateurs dans des cas de contaminations a long terme.

Schuytema ef al. (1993) a intoxiqué des grenouilles de 1'espéce africaine Xenopus laevis par
un apport de nourriture constitué de vers contaminés contenant des concentrations de PCP
comprises entre 0.065 et 2.6 mg PCP/g pendant 27 jours ; il n'y a pas eu de mortalité chez
les xénopes ni de bioaccumulation significative. Le seul effet observé a été 'arrét de prise de
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nourriture au bout de 3 semaines pour le groupe de grenouille nourries par 15 ug PCP/g
grenouille/jour : une concentration seuil de 800 pg PCP/l d'eau a pu étre estimée comme
pouvant donner des effets défavorables sur les xénopes.

1.6. Génotoxicité du pentachlorophénol
1.6.1. Mutagénécité

Chez les bactéries, le PCP donne des résultats équivoques dans les tests d'altération de ' ADN
et souvent des résultats négatifs pour l'induction de mutations.

Pour les levures, le PCP induit des mutations ainsi que des conversions de génes mitotiques.
Il n'induit pas d'aneuploidie ou de mutations récessives chez Drosophila melanogaster (1IARC,
1991).

Le PCP ne provoque pas de mutations sur le locus hprf dans les cellules de hamster chinois
V79 (Jansson et Jansson, 1991).

La tétrachlorohydroquinone, métabolite du PCP retrouvé dans des rats ou souris intoxiqués
par le pesticide, provoque in vitro une augmentation significative des cassures simple brin de
I'ADN dans les cellules de hamster chinois CHO (Ehrlich, 1990).

Il posséde également une faible activité mutagéne révélée par le spot test chez la souris
(Fahrig et al, 1978).

Des augmentations significatives de la présence de chromosomes dicentriques et de fragments
acentriques ont été signalées dans les lymphocytes de travailleurs exposés professionnellement
au PCP, ceci sans augmentation toutefois de la fréquence des échanges de chromatides soeurs
(Bauchinger et al,1982).

1.6.2. Cancérogénicité

Des études de cancérogénicité portant sur des rats exposés a des concentrations de 30 ug de
PCP technique/kg de poids corporel/jour durant 24 mois n'ont pas montré d'augmentation
significative de tumeurs en comparaison des témoins (Schwetz et al, 1974)

Des études plus récentes sur souris B6C3F1 ont été menées par le NTP (progamme
toxicologique national des Etats-Unis ; McConnell et al, 1989) ; elles ont consisté & nourrir
les souris par du pentachlorophénol technique a raison de 100 et 200 mg/kg de nourriture et
par une formulation technique de pentachlorophenol "dowicide EC-7" a raison de 100, 200
et 600 mg/kg de nourriture pendant deux ans. Cela correspond respectivement a des doses de
PCP ingérées par jour de 18 mg/kg et 35 mg/kg pour le pentachlorophenol technique et de
18, 35 et 116 mg/l pour le Dowicide E7.

Les animaux sont sacrifiés lorsqu'ils sont 4gés de 112 semaines ; la survie a été la méme dans
les groupes traités et les groupes témoins. Les effets sur le poids des anmimaux
comparativement aux témoins ont été négligeables la premiére année et seulement observables
la deuxiéme année chez les souris femelles dont le régime contenait la dose la plus élevée de
Dow E7 (600 ppm). Des néoplasmes ont été observés dans trois organes : le foie, la glande
surrénale et l'endothélium vasculaire. Les résultats de cette étude montrent que le PCP
technique et le Dowicide E7 sont cancérigénes chez la souris et qu'ils peuvent avoir des effets
néoplasiques sur différents tissus.
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En ce qui concerne les impuretés et notamment I'hexachlorodibenzo-para-dioxine, connue pour
étre un contaminant du PCP technique, une mixture de H,CDD a causé une augmentation
significative de cancers dans le foie de rats et souris femelles (McConnel ez al, 1989).
Des études épidémiologiques portant sur une cohorte d'ouvriers travaillant dans des scieries
en Finlande, 721 hommes et 502 femmes employés au minimum 1 an pendant la période
1945-1961, ont été menées (Jéppinen et al, 1989). Les incidences de cancer durant la période
1953-1980 ont été évaluées ; il y a eu 90 cas de cancer chez les hommes et 55 chez les
femmes. Certains types de cancer sont apparus en excés par rapport 4 la population non
exposée dont notamment des cancers de la peau, de la langue, de la bouche et du pharynx.
Les produits de traitement utilisés dans l'industrie du bois finlandaise étaient durant cette
période constitués principalement de 2,3,4,6-tétrachlorophénol et seulement de 10% en masse
de pentachlorophénol.

Le pentachlorophénol est classé par I'TARC comme carcinogéne ("sufficient evidence") pour
les expérimentations animales et non carcinogeéne ("inadequate evidence") pour I'homme : ceci
le classe dans le groupe 2B "possibly carcinogenic to humans" c'est a4 dire pouvant étre
cancérigéne pour I'homme.
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2. Le chlorothalonil

2.1. Généralités et réglementation

Le chlorothalonil est un pesticide utilisé en agriculture pour le traitement des fruits, des
légumes et des céréales, en horticulture pour le traitement des pelouses et des plantes
ornementales et en préservation du bois pour le traitement des bois contre les attaques
fongiques. Son utilisation dans le bois a contact alimentaire a été validé par le conseil
supérieur d'hygiéne (CSHPF) en juillet 1995 (B.O, 1995).

Son emploi a commencé en 1969 aux Etats-Unis : la production annuelle étant de 5000
tonnes. Le Japon est également producteur avec une production annuelle estimée a 3000
tonnes.

Les normes réglementaires concernant la teneur maximale en chlorothalonil dans les fruits et
légumes ont été fixées par un décret paru au Journal Officiel : la teneur maximale de
chlorothalonil dans les céréales est de 0.02 mg/kg (J.0., 1989), elle est de 0.2 mg/kg pour les
bananes et 1mg/kg pour les tomates, melons et cornichons (J.0.,1992).

Pour la qualité de I'ean, il n'existe pas encore de réglementation fixant les valeurs limites de
concentration du chlorothalonil : cependant, le Canada recommande des valeurs limites
provisoires de 0.18 ng/l de chlorothalonil dans les eaux douces et de 0.36 pg/l dans les eaux
de mer (Recommandations pour la qualité de I'eau au Canada, annexe 8, 1994).

2.2. Identité et propriétés physico-chimiques

CHLOROTHALONIL CAS n°1897-45-6 Structure chimique
CN
Cl Cl
Cl CN
Cl

Formule moléculaire : C,CI,N, , masse moléculaire 265.9
Aspect : cristaux non colorés

Masse volumique réelle a 25°C : 1.7

Point d'ébullition : 350°C

Point de cristallisation : 250°C

Coefficient de partage N-octanol/eau ( Log P) : 3.83
Tension de vapeur a 20°C: 6.1*10“ mm Hg

Solubilité dans 1'eau : faible 0.6 mg/l
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2.3. Mode d'action toxique

Le mode d'action du chlorothalonil est encore mal connu ; cependant on sait qu'il réagit avec
les composés sulfhydryles. Il a été retrouvé 1ié aux histones de cellules de veau et au noyau
de cellules de foie de rats sans qu'il paraisse 1ié & 'ADN in vitro (Rosanoff et Siegel, 1981).
Sa métabolisation impliquerait la formation de conjugués au glutathion qui seraient convertis

au niveau du rein en thiols sous l'action de I'enzyme b-lyase (Ministére de 'environnement,
1990).

2.4. Effets du chlorothalonil sur I'environnement aquatique, terrestre et aérien.
2.4.1. Compartiment aquatique

Le chlorothalonil se montre trés toxique pour les organismes aquatiques, notamment pour les
poissons.
Le dossier écotoxicologique donne les résultats suivants:

CE 50-24H Daphnia magna = 0.13 4 0.2 mg/l (Emst et al., 1991)
CL 50-96H truite arc-en-ciel Oncorlynchus mykiss = 0.14 mg/l (Davies, 1985)

Les mécanismes de toxicité chez les poissons ne semblent pas encore connus. La toxicité
aigué est fortement corrélée a l'activité de la glutathion S-transférase (GST), enzyme de
détoxification présent dans le foie (Davies, 1985; Gallagher et al., 1992).

Davies et al. (1994) ont obtenu des valeurs trés basses de toxicité aigué chez 4 invertébrés
aquatiques : les CE 50 4 et 7 jours variaient de 3.6 4 40 ug/l et étaient comparables 4 celles
obtenues avec les poissons.

Pour les algues, les études faites sur Selenastrum capricomutum 7 jours donnent une CE 50
de 8,5 mg/l pour le chlorothalonil technique (Emnst ez al., 1991).

Le chlorothalonil, contrairement aux dérivés organochlorés, est biodégradable lorsqu'il est
présent a de faibles concentrations ; il est également peu bioaccumulable chez les poissons
ou les voies oxydatives de biotransformation conduisent a la formation d'un dérivé hydroxylé
notamment en 4 (Davies, 1987). Ce dérivé hydroxylé (4-hydroxy-2,5,6-
trichloroisophthalonitrile) provient également de 1'hydrolyse du chlorothalonil dans les eaux
(Szalkowski et Stallard, 1977). Il faut noter que la toxicité aigué de ce métabolite hydroxylé
chez le rat est plus importante que celle du chlorothalonil (WHO, 1975).

2.4.2. Compartiment terrestre

Il existe peu d'études sur le devenir du chlorothalonil dans les sols. Takagi et al.(1991) ont
observé une biodégradation facile du chlorothalonil dans les sols survenant aprés une premiére
application de ce pesticide ; lors des applications suivantes et dans le cas d'applications
répétées, le pesticide est moins bien dégradé et des altérations des communautés de
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microorganismes du sol sont constatées. Les mémes auteurs ont observé des compositions en
mauvaises herbes nettement moins variées dans les parcelles traitées au chlorothalonil
(certainement due a une concentration plus faible en azote) ainsi que la présence de végétaux
résistants tel Cyperus amuricus.

2.4.3. Compartiment aérien

Le chlorothalonil est considéré comme un allergéne puissant pouvant occasionner des
dermatoses importantes (Bach et Pedersen, 1977). Pour ces raisons, Benmei et al.(1992) ont
évalué 1'exposition par voie aérienne aux vapeurs de chlorothalonil dans des laboratoires de
production du pesticide. Les concentrations de pesticide atteintes dans l'air ambiant étaient
relativement importantes et comprises entre 130 et 240 pg/m’. Les auteurs n'ont hélas pas
recherché de relations entre ces concentrations aériennes et des pathologies spécifiques
qu'auraient pu développer les employés exposés.

Brouwer et al. (1992) ont analysé le chlorothalonil dans l'air ambiant de serres horticoles et
plus spécialement lors de la coupe, du triage et de 1'empaquetage manuel d'oeillets. Plusieurs
modes d'application du pesticide sont utilisés notamment la vaporisation, la brumisation et
quelquefois le soupoudrage. L'exposition des employés a été évaluée et les auteurs estiment
que les voies majeures d'intoxication sont le systéme respiratoire et la peau. Pour le systéme
respiratoire, les concentrations aériennes détectées pendant la coupe des oeillets sont de 90
pg/m’ et baissent lors du triage pour atteindre la concentration de 10 pg/m®. Des valeurs
limites d'exposition (Indicative Limit Value : ILV) du chlorothalonil par voies aériennes ont
été calculées sur la base de la NOEL orale (dose sans effet sur le pancréas de rats et de souris
exposés oralement) avec un facteur de sécurité de 30. Cette valeur limite d'exposition est de
1 mg chlorothalonil /homme/jour ; elle a été comparée aux valeurs d'expositions calculées
dans cette étude : 0.2 mg/homme/jour pendant la coupe et 0.5 mg/homme/jour pendant le
triage/empaquetage. Le risque pour la santé des employés n'est donc pas a négliger puisque
les valeurs d'exposition journaliéres calculées sont proches de la valeur limite d'exposition.

Enfin, il est important de noter que la toxicité aigué du chlorothalonil chez le rat est faible
pour les voies orales et dermales mais se révéle importante par voies respiratoires : la DL50
orale rat est de 10000 mg/kg tandis que la DL50 par inhalation est de 4.7 mg/kg (WHO,
1975).

2.5. Génotoxicité du chlorothalonil
2.5.1. Mutagénécité

Le chlorothalonil n'induit pas de mutations réverses chez les souches TA98 et TA100 de
Salmonella typhimurium his” en présence et en absence d'activation métabolique (Kawachi ez
al., 1980).

Il ne s'est pas révélé mutagéne chez deux espéces de microorganismes eucaryotes
Saccharomyces cerevisiae et Aspergillus nidulans (De Bertoldi et al., 1980).

Le chlorothalonil s'est révélé capable d'induire la transformation cellulaire sur le modéle SHE
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(Syrian hamster embryocell) aprés traitement prolongé a des concentrations de 1'ordre de 0.5
ug/ml et de potentialiser les effets transformants du benzo(a)pyréne a la maniére des
promoteurs de tumeurs (Bessi et al., 1994).

2.5.2. Cancérogénécité

Plusieurs études in vivo ont concernées I'évaluation de la cancérogénécité du chlorothalonil;
une étude réalisée par le National Cancer Institute (1977) a montré l'induction d'adénomes et
d'adénocarcinomes de 1'épithélium tubulaire rénal aprés I'administration de chlorothalonil a des
rats méles et femelles durant 80 semaines, a4 des concentrations de 5063 ppm et 10126 ppm
en moyenne dans les aliments, soit 250 et 500 mg/kg/j p.c.

Enfin, les rapports de la commission d'évaluation du Ministére de l'environnement (Paris) sur
la toxicité du chlorothalonil (1990-1991) concluent que la substance serait cancérogéne chez
le rat et plus faiblement chez la souris, avec une spécifité d'organes : rein et pré-estomac. Les
hypothéses avancées pour expliquer les effets cancérogénes invoquent la formation de
métabolites toxiques et de conjugués au glutathion i l'origine de dérivés thiols. Ces
hypothéses restent a confirmer.

Le chlorothalonil est classé par 'EP.A. (Environmental Protection Agency) comme un
carcinogene probable pour I'homme (groupe B2).
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3. La propiconazole
3.1. Réglementation et généralités

Les azoles sont des fongicides connus depuis 25 ans déja ; ils sont essentiellement employés
dans le domaine de la protection des végétaux et également en préservation des bois. 1
n'existe pas pour le moment de valeurs seuils limitant les concentrations de ces matiéres
actives dans 1'environnement (Wiistenhofer ez al., 1993).

3.2. Identité et propriétés physico-chimiques

PROPICONAZOLE CAS 60207-90-1 cl cl

L,

CH3CH,CH,
N

0
1
Formule moléculaire : C;sH,,CI,N,0, Masse moléculaire : 342.2

Aspect de la propiconazole pure : liquide visqueux jaune.

Masse volumique réelle a 20°C : 1.27

Point d'ébullition : 180°C

Coefficient de partage N-octanol/eau Log P = 3.8

Tension de vapeur a 20°C : 0.98*10°mmHg

Tension de vapeur saturante a 20°C : 19 pg/m?

Solubilité dans 1'eau & 20°C : 110mg/I.

3.3. Mode d'action toxique

Le mode d'action des azoles et plus particulitrement de la propiconazole est basé sur
I'inhibition de la 14 a-déméthylase, enzyme impliqué dans la biosynthése des stérols (Kwok,
1993).

3.4. Effets de la propiconazole sur 1'environnement aquatique, terrestre et aérien.

3.4.1. Compartiment aquatique

La propiconazole se montre moyennement toxique pour les organismes aquatiques.
Le dossier écotoxicologique donne les résultats suivant :
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CL 50 96H truite = 20 mg/l et comprise entre 1 et 30mg/l pour Poecilia reticulata selon
OCDE 203 (Wiistenhofer et al., 1993)

CE 50 48H Daphnia magna = 4.8 mg/l (Ciba-Geigy, Bile)

CI 50 72H Selenastrum = 1.5 mg/l (Ciba-Geigy, Bile)

Selon Wiistenhofer et al.(1993), la toxicité aigué des triazoles vis-a-vis des organismes
aquatiques est comprise entre 1 et 30 mg/l de matiére active pure (Azaconazole,
propiconazole, tébuconazole) chez le poisson Poecilia reticulata selon la ligne directrice
OCDE 203 ; la CE 50 24H réalisée sur Daphnia magna est comprise entre 8.8 et 56 mg/l
(selon la norme DIN 38412, 1982) et la concentration entrainant un effet sur 1'algue verte
Scenedesmus quadricauda est comprise entre 12 et 32 ug/l. Ces tests de toxicité aigué
montrent une toxicité moyenne pour les organismes aquatiques crustacés et poissons et une
forte toxicité pour les microalgues.

Aanes et Baekken, 1994, ont étudié la toxicité subléthale de la propiconazole i 1'aide de
riviéres expérimentales en laboratoire & des concentrations que 1'on retrouve habituellement
dans les ruisseaux norvégiens, c'est a dire 5 ppb. Les changements de structure des groupes
de macroinvertébrés benthiques ont été faibles lorsque le pesticide était présent, cependant les
auteurs ont remarqué une inhibition importante des microalgues benthiques provoquée par la
propiconazole aussi bien quantitativement que qualitativement, ce qui confirme les effets
observés dans les tests monospécifiques.

3.4.2. Compartiment terrestre

11 existe peu d'études a notre connaissance sur le comportement de la propiconazole dans les
sols. Jamet et Eudeline (1992) ont étudié la migration de 16 triazoles dont la propiconazole
dans le sol de type "Versailles". Ils ont classé ces pesticides en deux classes : pesticides
immobiles ou pesticide peu mobiles. La propiconazole a été classée comme peu mobile.
D'autres triazoles comme le flusilazol ont été étudiés de maniére plus approfondie. Il apparait
que ce type de pesticide est persistant et peu mobile dans les sols car fortement adsorbé.

3.4.3. Compartiment aérien

Valke et Van Leenput (1989) ont estimé les concentrations en propiconazole que 1'on peut
obtenir a partir de bois traités et dans un modéle d'enceinte de 3 litres : les concentrations
estimées sont de 1'ordre de 0.7 pug/m® pour une formulation aqueuse et 0.1 ug/m* pour une
formulation organique. Le taux de charge utilisé étant de 0.4 m%/m?® et le renouvellement d'air
de 1 b ; les mémes auteurs ont trouvé une concentration aérienne de propiconazole de 7.8
pg/m’*lorsque la température de 1'enceinte est de 50°C (ce qui peut correspondre 3 un grenier
surchauffé en été). Cette concentration est largement inférieure i la concentration aérienne
acceptable (AAC : Acceptable Aerial Concentration, concentration pouvant étre acceptée par
I'homme sur de longue période, Dobbs et Williams, 1983) de 130 pg/m3 pour la
propiconazole. Les auteurs concluent que les concentrations estimées de propiconazole dans
I'air présentent une marge de sécurité importante par rapport a la concentration sans effet
de 191 mg/m*> (NOEL) obtenue dans une étude d'inhalation de rats pendant 3 mois ; ils
concluent que cela permet un emploi sans risque du fongicide dans les habitations traitées.



RESULTATS EXPERIMENTAUX

CHAPITRE 5 : MATERIELS ET METHODES

1. MATERIEL

1.1 Produits chimiques étudiés : matiéres actives et formulation
1.2. Essences et qualité du bois

1.3. Modes d'imprégnations

1.4. Matériels d'analyses chimiques

1.5. Matériels d'analyses biologiques

2. METHODES

2.1. Compartiment aquatique
2.2 Compartiment aérien

CHAPITRE 6 : TOXICITE AQUATIQUE ET COMPORTEMENT DES
FONGICIDES DANS LEAU

1. Toxicité naturelle d'extraits aqueux et organiques de bois non traités

2. Toxicité intrinséque du pentachlorophénol et du pentachlorophénate de sodium sur les
organismes aquatiques

3. Influence du pH sur la biodisponibilité et la toxicité du pentachlorophénol

4. Comportement des pesticides a partir de bois traités dans le compartiment aquatique

CHAPITRE 7 : COMPORTEMENT DES PESTICIDES DANS L'AIR A
PARTIR DE BOIS TRAITES '

1. Expériences prélimaires
2. Expériences définitives
3. Applications du modéle a d'autres fongicides



38
CHAPITRE 5 : MATERIELS ET METHODES

1. MATERIELS

1.1. Produits chimiques étudiés : matiére active et formulation.
1.1.1. Pentachlorophénol et pentachlorophénéte de sodium

a) Matiére active

- pentachlorophénol pur (pureté 99%, Carlo Erba) utilisé pour I'étalonnage du
chromatographe en phase gazeuse détection ECD (Varian 3400) et du chromatographe en
phase liquide détection UV (Varian 5000).

- pentachlorophénol technique (pureté 86%, Janssen Chemical).

Ces deux produits ont été utilisés dans les tests de toxicité aquatique aigué et chronique
réalisés sur Daphnia magna.

- pentachlorophénol technique (pureté 82 %, KMG-Bernuth)

- pentachlorophénate de sodium technique (pureté 75 %, KMG-Bernuth)
Ces deux produits techniques ont été utilisés dans les tests sur microalgues et pour les
imprégnations de blochets de pin.

Le tétrachlorophénol a été identifié comme impureté dans les produits techniques ainsi que
dans le produit pur. Nous avons employé du 2,3,4,6-tétrachlorophénol (pureté 99 %, Riedel-
de Haén) pour 1'étalonnage du GC-ECD.

Dans certains cas, I'hexachlorobenzéne a également pu étre identifié par la méthode HPLC
(Hexachlorobenzéne, 99%, Aldrich Chemical).

Les autres impuretés n'ont pas été recherchées.

b) Formulations

- Formulation organique concentrée commerciale Dura-Treet 40 Wood Preserver (KMG-
Bernuth)
contenant - en tant que matiére active, du pentachlorophénol & 38-42 % m/m
- autres chlorophénols et composés apparentés a 1-2 % m/m
- esters aliphatiques et aldéhydes a 57-61 % m/m dont
2-éthyl-2-hexanal 2-5 %
2-éthylhexanol < 1 %
Hydrocarbones C12 4 C20 (surtout aldéhydes et esters) 94-97 %

Cette formulation commerciale est diluée dans du xyléne (98 %, R.P. Normapur Analytical
Reagent, Prolabo) afin d'obtenir une concentration finale en pentachlorophénol de 5 + 0.3 %



)
I

39

- Formulation aqueuse commerciale préparée a partir de PCPNa technique (pureté 75 %,
KMG-Bemnuth) dilué¢ dans de 1'eau ultrapure (avec un apport de 10 ml/l de NaOH pour une
meilleure dissolution ; Normapur en solution aqueuse 30 %, Prolabo) afin d'obtenir une
concentration finale en pentachlorophénol de 5 + 0.3 % m/m (pH final de cette solution :
9.2).

1.1.2. Chlorothalonil

a) Matiére active

Chlorothalonil technique Daconil 2787 (97 % pureté, ISK Biotech Corporation)
b) Formulation

Formulation organique de chlorothalonil : dilution de la matiére active technique Daconil 2787
dans du xyléne (98 %, R.P. Normapur Analytical Reagent, Prolabo) afin d'obtenir une
concentration finale en chlorothalonil de 5 % et 1 % m/m.

Formulation concentrée aqueuse commerciale de chlorothalonil & 41.7 % de chlorothalonil,
dilué dans de l'eau ultrapure afin d'obtenir une concentration finale en chlorothalonil de 5 %
et 1% m/m.

1.1.3. Propiconazole
a) Matiére active

Matiére active (27 % isomere trans, 73 % isomeére cis) de qualité analytique Pestanal (99 %,
Riedel-de-Haén) utilisée pour les étalonnages en chromatographie gazeuse.

b) Formulations

- Formulation concentrée aqueuse commerciale xylophéne EX 2000 contenant 4.6 % m/m de
propiconazole et 0.6 % m/m de cyperméthrine.

Le produit n'est pas prét a 'emploi et une dilution de 10 % m/m dans de 1'eau ultrapure est
a réaliser. Cependant pour cette étude, la dilution dans 1'eau ultrapure a été de 6.54 fois m/m
de maniére 4 obtenir une concentration en matiére active de 0.71 % m/m pour la
propiconazole et 0.09 % m/m pour la cyperméthrine (afin que les concentrations en matiéres
actives soit équivalentes a celles du produit organique).

Autres substances présentes dans la formulation aqueuse : triéthylamine < 2.5 % et éther
monométhylique du propyléne-glycol entre 25 et 50 %.

- Formulation organique prét a 1'emploi commerciale SMX 2000 contenant 0.7 % m/m de
propiconazole et 0.06 % m/m de cyperméthrine. Produit contenant du white spirit lourd.
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1.2. Essences et qualité du bois
Les caractéristiques des blochets (parallélipéde de bois) utilisés sont les suivantes:

- essences : pin sylvestre Pinus sylvestris dans la majorité des études.

Les autres essences utilisées ont été : le pin maritime Pinus maritima, le sapin A bies alba,
I'épicea Picea excelsa, le hétre Fagus sylvatica et le chéne Quercus sp.

- taille : S0mm*25mm*15mm (type EN113)

- poids : les blochets sont pesés avant le début de 1'essai, tout blochet ayant une masse
s'écartant de 10 % par rapport i la moyenne du lot est éliminé. Pour le pin, utilisé
majoritairement dans cette étude, le poids de départ m, d'un blochet doit &tre impérativement
compris entre 9.5 et 11 g.

- les cemes annuelles forment un angle de 45£15 degré avec la coupe de la face
longitudinale.

- conditionnement : le bois utilisé est conditionné a une température de 20°C et une
hygrométrie de 65 % aprés sa découpe.

- lot : le numéro du lot ainsi que la date de la découpe sont notés. Dans cette étude
4 lots de pin sylvestre ont été utilisés, la date de découpe des blochets étant la suivante
Lot A: aout 93 Lot B: juin 94
Lot C: décembre 94 Lot C' ( hétre): décembre 94
Lot D: septembre 95

L'exploitation du bois (coupe de l'arbre et passage en scierie), est obligatoirement réalisée
dans une période de 1 an avant la découpe des blochets.

1.3. Mode d'imprégnation
1.3.1. Imprégnation par trempage

Les imprégnations des blochets de bois se font par trempage court sur une durée de 3
minutes: un cristallisoir d'une capacité de 2 litres en verre borosilicaté est utilisé. Une grille
en verre surmontée d'un couvercle permet le maintien des blochets dans la formulation
d'imprégnation sans risque que ceux-ci remontent a la surface.

Le poids de chaque blochet m, est noté avant l'imprégnation ainsi que le lot de bois.
Lorsque les blochets sont immergés dans la formulation, le chronomeétre est déclenché. Aprés
3 minutes la grille est retirée, les blochets sont récupérés et immédiatement essuyés par un
papier absorbant (Krantex).

Apres une période de séchage de 10 minutes environ, les blochets sont pesés & nouveau et
leur poids m, est noté. ‘

Le taux d'imprégnation en masse/masse peut ainsi étre calculé (m,- m;)/ m, donnant la teneur
en formulation en g/100g de bois 4 t,, connaissant le pourcentage en biocide dans le produit
formulé, la teneur en matiére active apportée pour 100 g de bois est calculée.

Aprés I''mprégnation, les blochets sont conditionnés pendant une durée de 3 semaines ou 11
semaines a 20+1°C et 65 % d'’humidité relative avant leur utilisation pour 1'étude du relargage
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des substances dans l'air et 11 semaines pour 1'étude du relargage dans l'eau.

1.3.2. Imprégnation sous vide

Les blochets avant d'étre imprégnés sont séchés pendant 18 heures a l'étuve 3 103°C afin de
réduire leur teneur en eau (il y a une baisse de poids en général de 10 %).

Ils sont ensuite placés sous une cloche dans laquelle sera établi un vide de - 5 mm Hg
pendant 20 minutes. La solution d'imprégnation, diluée au préalable dans de I'eau ultrapure
pour la formulation aqueuse ou dans du xyléne pour la formulation organique, sera additionée
directement dans le cristallisoir contenant les blochets (bloqués par des masselotes de verre)
par une ampoule a décanter. Lorsque les blochets sont complétement recouverts par la solution
d'imprégnation, la pression normale est lentement rétablie puis les blochets sont maintenus
dans la formulation d'imprégnation diluée pendant 2 heures.

Au bout de 2 heures, les blochets sont récupérés, rapidement essuyés par du papier Krantex
puis pesés & nouveau. La différence de poids AP est notée puis les blochets sont mis i sécher
a 20°C et 65 % d'humidité relative.

1.4. Matériel d'analyse chimique
1.4.1. Chromatographie en phase gazeuse

* Chromatographe en phase gazeuse Varian 3400 ; détection par capture d'électron (ECD :
Electron Capture Detection) équipé d'une source Ni ©,

Passeur automatique Varian 8200, injecteur SPI 8200 (Septum-Equipped Programmable
Injector)

Colonne capillaire DB-5 méthyl silicone 5% phényl (J&W Scientific) ; longueur 30m,
diamétre interne 0.32 mm, épaisseur de film 0.25 pm.

Gaz vecteur : Hélium 4 3ml/min Gaz make-up : Azote C 4 40 ml/min

Les pesticides étudiés dans la partie "air" pour leur comportement & partir de bois traités ont
tous été analysés par chromatographie gazeuse, détection ECD.
Les méthodes employées ont été les suivantes :

Pentachlorophénol : les échantillons sont dérivatisés avant passage en GC-ECD afin d'obtenir
une meilleure réponse analytique. Ainsi, les chlorophénols (PCP, TCP) présents dans les
échantillons de toluéne prélevés sont méthylés par une fraction aliquote de diazométhane afin
d'obtenir des anisoles (pentachloroanisole, tétrachloroanisole).

Un étalon interne (dieldrine 99%, Riedel-de-Hahn) est ajouté a chaque échantillon de fagon
a ce que sa concentration finale soit de 2*107 g/ml.

La méthode utilisée pour I'analyse du pentachlorophénol est la suivante :
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injecteur : témpérature initiale : 40°C-0.1min.
150°C/min—270°C-15.2min

colonne : température initiale : 60°C-2min.
30°C/min—220°C
8°C/min—250°C-2min
30°C/min—>270°C-3.1 min

détecteur : isotherme a 300°C ; Gamme de détection = 10, atténuation = 8
Limite de détection de la méthode : 1 ng/ml

Chlorothalonil : un étalon interne (dieldrine 99%, Riedel-de-Hahn) est ajouté a chaque
échantillon de fagon 4 ce que sa concentration finale soit de 2*107 g/ml.
La méthode utilisée pour l'analyse du chlorothalonil est la suivante :

injecteur : température initiale : 40°C-0.1min
150°C/min—260°C-15.4 min

colonne température initiale : 60°C-2 min
40°C/min—220°C
10°C/min—250°C-2 min
30°C/min—280°C-5 min

détecteur : 1sotherme a 300°C ; Gamme de détection = 10, atténuation = 8
Limite de détection de la méthode : 1 ng/ml

Propiconazole : un étalon interne (dieldrine 99%, Riedel-de-Hahn) est ajouté a chaque
échantillon de fagon a ce que sa concentration finale soit de 10° g/ml.

injecteur : température initiale : 40°C-0.1min
150°C/min—250°C-21.5 min

colonne : température initiale : 60°C-2 min
30°C/min—220°C
10°C/min—250°C-9.7 min
30°C/min—280°C-2 min

détecteur : isotherme a 300°C ; Gamme de détection = 1, atténuation = 8

Limite de détection de la méthode : 5 ng/ml

Pour les échantillons aqueux récupérés lors des essais de délavage de bois traités par des
formulations aqueuses et organiques contenant de la propiconazole, la méme méthode est

utilisée apres extraction de 10 ml d'eau de délavage par 100 ml de toluéne (trois extractions
successives de 25 ml, 25 ml et 50 ml de toluéne).
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43

* Chromatographe en phase gazeuse GC 8000 couplé a un spectrométre de masse MD 800
(Fisons instrument). Injecteur on-colonne.

Le chromatographe en phase gazeuse est équipé d'une colonne DB5S MS (J&W Scientific)
longueur 30 m, diamétre interne 0.32 mm, épaisseur de film 0.25 pm.

Le mode de détection du spectrometre de masse se fait par impact electronique (quadripdle);
i1l est calibré avant chaque série d'essais par un gaz de référence ayant 4 fragments
caractéristiques (m/z : 69-219-264-502).

Deux techniques d'analyse ont été comparées pour la détection du PCP dans les solvants

organiques récupérés apres le bullage de I'air : I'analyse par GC/MS et I'analyse par GC-ECD.

Les résultats d'une manipulation ont été analysés par ces deux techniques et sont représentés

dans la figure 10.

Il apparait de trés faibles différences de résultats entre ces deux techniques d'analyse ce qui

permet : - de confirmer la présence de pentachlorophénol par sa détection en GC/MS.
- de valider ces techniques d'analyse 1'une par rapport a l'autre

Pour les analyses suivantes, la détection par GC-ECD a été préférée, pour des raisons
essentiellement techniques. En effet, la détection du pentachlorophénol par GC-ECD est plus
sensible que celle par GC/MS ; elle permet de détecter des concentrations de PCP jusqu'a 1
ng/ml dans les solvants tandis que l'analyse par GC/MS en mode S.LR. (selective Ion
Recording) ne permet de détecter que des concentrations en PCP supérieures a 20 ng/ml.

1.4.2. Chromatographie en phase liquide

Chromatographe en phase liquide Varian 5000 équipé d'un passeur automatique (MSI 660
Kontron) et d'un détecteur d'absorbance UV variable (Spectroflow 757, Applied Biosystem).
La colonne utilisée est de type phase inversée C18 (greffage Si-C,;) d'une longueur de 150
mm et d'un diamétre interne de 3.9 mm (pbondapak, Waters). Le diamétre des particules de
la phase stationnaire est de 10 um.

La méthode d'analyse des eaux de délavage en chromatographie liquide pour leur teneur en
pentachlorophénol est la suivante :

Pentachlorophénol : Méthode directe par HPLC (5000, Varian) ; utilisation d'une colonne C18
(nbonda, Waters) avec une phase mobile isocratique de 65:35 v/v 0.1 % acide
acétique/acétonitrile et un flux de 1 ml/minute.

La détection se fait par absorbance UV a 210 nm (Applied Biosystems).

La limite de détection est de 0.2 mg/l pour le pentachorophénol.
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1.4.3. Spectrophotométre

Spectrophotométre UV-visible (Shimatzu, UV 150-02) i longueur d'onde variable que l'on
fixera 4 760 nm pour le dosage des phénols totaux par la méthode de Folin-Ciocalteu
(Scalbert, 1989).

1.5. Matériels d'analyse biologique
1.5.1. Compteur de particule

Compteur de particules (Z1, Coulter Counter) permettant le comptage de particules
biologiques de 1 & 120 um selon l'ouverture du tube & orifice selectionné. Nous avons choisi
un tube i orifice de 70 um pour le comptage des algues vertes Chlorella vulgaris et
Raphidocelis subcapitata.

La calibration de l'appareil est réalisée réguliérement a l'aide de microbilles de latex d'un
diametre de 5.24 pm (Calibration Standard, Coulter Counter).

1.5.2. Appareil de lecture de la luminescence

Appareil Microtox M500 Toxicity Analyser System (Microbics Corporation) permettant la
mesure de la bioluminescence dans une chambre noire.

L'appareil est calibré sur la premiére lecture de luminescence réalisée sur le réactif bactérien
fraichement reconstitué.

1.5.3. Tests immuno-enzymatiques

Les tests immuno-enzymatiques (Enviroguard, Millipore) sont utilisés pour la détection rapide
du pentachlorophénol dans les eaux ; la lecture se fait par un spectrophotomeétre différentiel
(Millipore). Le principe du test est basé sur la spécificité des anticorps pour la mesure
selective de la concentration d'une molécule ou d'un ensemble de molécules de structure
voisines dans un mélange aqueux (test ELISA). Ce kit contient des tubes a essai dont la paroi
est tapissée par l'anticorps adapté aux pesticides recherchés et les réactifs nécessaires a la
réalisation du test. La haute sensibilité de ces tests permet de donner des réponses pour des
concentrations en PCP de 1'ordre de 5 ppb.

1.6. Réactifs biologiques
1.6.1. Bactérie luminescente Vibrio fischeri

Cette bactérie provient de la société Microbics Corporation ; elle est fournie sous forme
lyophilisée et est conservée au laboratoire a une température de -20°C.

Le réactif bactérien est reconstitué par une solution fournie par Microbics Corporation environ
un quart d'heure avant le début des essais biologiques et est conservé a 4°C pendant toute la
durée des essais ; les essais sont réalisés pendant une période de cinq heures suivant la
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reconstitution du réactif bactérien selon le protocole défini dans la norme frangaise AFNOR
NFT 90-320 (1991). La sensibilité du réactif bactérien est réguliérement contrdlée par des
substances de références telles que le phénol (pureté 99 %, Aldrich-Chemical).

1.6.2. Algues unicellulaires vertes Chlorella vulgaris et Raphidocelis subcapitata

Les algues vertes Chlorella vulgaris et Raphidocelis subcapitata ont été fournies par le Centre
des Sciences de I'Environnement de Metz : elles sont cultivées dans des Erlenmeyers de 250
ml & 23+2°C sous une agitation orbitale de 120 tours/minute (Innova 2100 model, New
Brunswick Scientific). La luminosité, produite par des tubes fluorescents (Gro-Lux, Sylvania),
est d'environ 4000 lux a la surface des Erlenmeyers.

La stérilité des milieux de culture est controlée lors de chaque repiquage liquide : liquide (un
par semaine) a l'aide d'un hématocymétre (cellule de Mallassez) ; la culture est rejetée si il
y a une trace de contamination.

Les souches sont conservées a 4°C sur milieu Lefevre Czarda/agar-agar 2 % pendant une
durée de 4 mois maximum : elles sont alors repiquées sur de nouveaux milieux solides. On
procede 1 fois par mois a des repiquages solide/liquide afin de posséder des cultures liquides
non contaminées. Les essais sur microalgues sont réalisés selon le protocole défini dans la
ligne directrice OCDE 201 (1984b).

1.6.3. Microcrustacés cladocéres

Un élevage de Daphnia magna est maintenu au laboratoire comme source continue
d'organismes pour les biotests. Cet élevage est maintenu dans une chambre climatique éclairée
et exempte de toutes poussiéres ou vapeurs organiques susceptibles d'affecter la santé de
I'élevage.

La nourniture des daphnies est composée d'un mélange de microalgues composé d'une
proportion de 3/4 Chlorella vulgaris et 1/4 Raphidocelis subcapitata.

Le milieu de culture est le milieu Lefevre-Czarda/Volvic a 20/80 ; le milieu d'essai est soit
de méme composition que le milieu de culture (milieu LC/Volvic ; pH 840.2, alcalinité
140+10 mg CaCO,/l1 et oxygeéne dissous supérieur & 90%) , soit du milieu "AFNOR"
reconstitué par 4 sels dans les concentrations spécifiées par la norme NFT 90-301 (pH 8+0.2,
alcalité 250+10 mg CaCO,/l et oxygéne dissous supérieur & 90%).

Les milieux d'élevage sont renouvelés a 50 % une fois par semaine et les daphnies sont
filtrées deux fois par semaine.

Des tests de toxicité sur substance de référence (Dichromate de potassium) sont effectués lors
de chaque essai dans le but de contrdler la sensibilité des organismes et 'adéquation de la
réponse dans la gamme spécifiée par la norme AFNOR NFT-90 301 (entre 0.9 et 1.5 mg/l).
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2. METHODES

2.1. Compartiment aquatique
2.1.1. Toxicité naturelle du bois
a) Essais écotoxicologiques

La toxicité des extraits de bois non traités (aqueux ou organiques) récupérés aprés l'agitation
de 5 blochets non traités a été évaluée sur la bactérie luminescente Vibrio fischeri et sur le
crustacé cladocére Daphnia magna. ]

Cinq blochets de bois non traités sont placés dans un bécher contenant 500 ml d'eau ultrapure
ou de solvant organique (méthanol qualité RS 99.9%, Carlo Erba ; diméthylsulfoxide qualité
analytique 99.5%, Carlo Erba).

Les blochets sont complétement immergés et supportés par des portoirs en verre borosilicaté
permettant un contact maximal entre le liquide et le bois.

Le liquide est mis sous agitation pendant 64 heures a l'aide d'un barreau magnétique et des
prélevement de 5 ml sont réalisés au bout de 16, 24, 40, 48 et 64 heures. Les béchers sont
pendant toute la durée de 1'essai placés a 20+1°C et a I'obscurité.

Les essais de toxicité sur la bactérie luminescente Vibrio fischeri et sur le crustacé cladocére
Daphnia magna sont réalisés dans les 48 heures suivant le prélévement.

Les échantillons aqueux sont testés sur Vibrio fischeri selon la norme NFT 90-320 et les
échantillons de solvant organique selon la procédure décrite dans le manuel technique de
Microbics corporation (Microtox Manual, vol.3, Microbics Corporation ; méthode consistant
a utiliser un solvant dont la concentration ne dépasse pas 1% du milieu d'essai).

Pour Daphnia magna, les essais sont réalisées selon la norme NFT 90-301.

b) Dosage des tanins (phénols totaux)

Les tanins sont dosés par la méthode de Folin-Ciocalteu dont le protocole est le suivant ;
prélévement de 0.5 ml d'eau a analyser , ajout de 2.5 ml de réactif de Folin-Ciocalteu (Merck)
dilué au dixiéme par de 1'eau ultrapure. Ajout de 2 ml de Na,CO, & 75 g/l, 1 minute aprés le
réactif de Folin. Les tubes sont vortexés et placés 5 minutes a 50 °C puis refroidis.

Les absorbances sont lues a4 760 nm et les résultats sont exprimés en mg/l d'acide gallique
(Aldrich chemical) a partir d'une courbe d'étalonnage de 10 2 60 mg/1 : la loi de Beer-Lambert
est conservée pour des absorbances inférieures a 0.5.

La réaction qui a lieu consiste & la réduction du mélange d'acide phosphotungstique et
phosphomolybdique (réactif de Folin-Ciocalteu) en oxydes bleu de tungsténe et de molybdéne
par les phénols en milieu alcalin.

¢) Dosage des terpénes

Les monoterpenes sont dosés dans les eaux de délavage de bois non traités aprés extraction
de 200 ml d'eau par 50 ml de dichlorométhane (Merck). Trois extractions successives sont
réalisées (20+20+10 ml) ; on préléve la phase organique seulement aprés la régression de la
phase intermédiaire de couleur laiteuse.
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Les échantillons sont ensuite analysés en GC-MS en détection "scan" ; les chromatogrammes
sont réintegrés par détection selon le fragment caractéristique de masse 136 (masse proche de
l'ion moléculaire des monoterpénes recherchés : alpha-pinéne, béta-pinéne et 3-caréne).

2.1.2. Toxicité intrinséque des produits de préservation et influence du pH
2.1.2.1. Toxicité aigué et moyen-terme.

La toxicité aigué du pentachlorophénol pur et du pentachlorophénol technique a été évaluée
sur Daphnia magna et sur Vibrio fischeri respectivement selon 1a norme AFNOR NFT 90-301
(excepté le milieu d'essai qui est le méme que celui utilisé pour 1'élevage des daphnies :
LC/Volvic a 20/80 v/v) et la norme NFT 90-320.

Les solutions meres de pentachlorophénol pur (Carlo Erba) et pentacholorophénol technique
(Janssen) a 1 g/l sont préparées dans de l'acétone ( pureté 99.8 %, qualité RS, Carlo Erba);
les dilutions successives permettent d'obtenir des solutions de 100 mg/l de PCP a 10 %
d'acétone v/v et de 10 mg/l PCP a 1% d'acétone v/v. En aucun cas, la teneur en solvant dans
les solutions d'essais n'a dépassé les concentrations donnant un effet sur les organismes
d'essai.

Des tests moyen-terme 72 h et 120 h "d'inhibition de croissance" sur microalgues ont été
effectués selon la ligne directrice OCDE 202 (1984). Les erlenmeyers d'une capacité de 250
ml (Pyrex) sont remplis par 99 ml de milieu OCDE ajusté au pH désiré ; le col de chaque
erlenmeyer est bouché par du coton hydrophile (Sofabel) puis ces récipients sont ensuite
autoclavés pendant 20 minutes a 121 °C (Lequeux) ; les pH sont a nouveau mesurés 24 et
48 heures apreés la stérilisation en autoclave. Lorsque le pH est stabilisé, le milieu est utilisé
pour les essais.

L'moculum provient d'une culture de microalgues en phase exponentielle de croissance ; la
culture dont est issue l'inoculum est agée de 2 jours et la concentration de départ des
chlorelles est de 10* cellules /ml ou de 4*10* cellules/ml. L'apport de l'inoculum de
microalgues et du pesticide dans le milieu d'essai sont effectués en conditions stériles sous
hotte a flux laminaire (MSC II 48, LaminAir).

Les cotons sont alors retirés et remplacés par des bouchons siliconés spongieux (Poly Labo)
dans lesquels est piquée une aiguille stérile (Vacutainer, Becton Dickinson). Les prélévements
de 2 ml sont réalisés par aspiration sous vide (Vacutainer, Becton Dickinson) sans la nécessité
de pratiquer cette opération sous hotte a flux laminaire. Les prélévement sont ensuite dilués
dans une solution électrolyte (Isoton, Coulter Counter) et comptés au compteur de particules.
En fin de manipulation, les cultures sont observées au microscope sous grossissement 600 fois
afin de vérifier toute absence de contamination ; le pH est également mesuré.

Les pH des milieux d'essais ont été ajustés par une solution d'acide sulfurique (0.1 N, Merck)
ou d'acide chlorydrique (1N, Merk) ainsi que par une solution de soude (0.1 N, Merk).
Les milieux d'essais ajustés ont été laissés au repos pendant 48 heures minimum a I'obscurité
et a 20°C avant d'étre utilisés dans les tests afin que le pH se soit stabilisé.



Jour ot ot Lot C Lot D |
0 10’ Cv 0.85*%107 Cv 10’ Cv 0.85*¥10" Cv
0.15*10" Rs | 0.15%10" Rs
1 10’ Cv 0.85*%10" Cv
0.15*¥10" Rs
2 2*%10” Cv 1.7%10° Cv 2*10’ Cv 1.7%10” Cv
0.3*10" Rs 0.3*107
5 3*107 Cv 2.5%107 Cv 2*107 Cv 1.7*%10° Cv
' 0.5*10" Rs 0.3*10’Rs
6 10’ Cv 0.85*10’Cv
0.15*%107
7 3*10’ Cv 2.5%10" Cv 2*10’ Cv 0.85*10'Cv
0.5*10'Rs 0.15*10'Rs
8 2*10” Cv 1.7¥10'Cv
| 0.3*10'Rs
9 6*107 Cv 510" Cv 6*10’ Cv 5*10’Cv
1*10'Rs 1*10'Rs
12 4*10’ Cv 3.3*10" Cv 2*107 Cv 1.7%¥10” Cv
0.7*10'Rs 0.3*10’Rs
13 2*107 Cv 1.7*10 Cv
0.3*10'Rs
14 4*10’ Cv 3.3*10’ Cv 2*10” Cv 1.7%10° Cv
0.7*10'Rs 0.3*10'Rs
15 2*10" Cv 1.7*10’ Cv
0.3*10'Rs
16 6*107 Cv 5*10" Cv 6*10” Cv 5%¥10” Cv
1*10'Rs 1*10’Rs
19 4*10" Cv 3.3*10" Cv 4*10° Cv 3.3*10" Cv
0.7*10’Rs 0.7*10'Rs
20 10’ Cv 0.85*%107 Cv
0.15*10°Rs
21 4*10’ Cv 3.3*10" Cv 2*%107 Cv 1.7*10’ Cv
0.7*10'Rs 0.3*10'Rs
Nombre moyen de 40.5 (9.8) 39.3 (13.9) 32.9 (5.8) 62.6 (16)
CV =241 CVv=354 | CVv=177 CV =257

petits/daphnie mére |

Tableau S : fréquence, quantité et g
valeurs sont exprimées en nombre

b

ualité d’algues apportées par daphnie sur 21 jours. Les
algues apporté dans 100 ml de milieu.

Ces algues proviennent de deux cultures de 10 jours resuspendues dans de I’eau ultrapure et
mises a 4°C pendant toute la durée du test. Ceci dans le but de réduire la variation de taille
des algues entre différents milieu de culture d’4ge différents. Les abréviations Cv et Rs
signifient Chlorella vulgaris et Raphidocelis subcapitata.




48

2.1.2.2. Toxicité chronique

Pour la toxicité chronique, la comparaison de la toxicité du pentachlorophénol pur (Carlo
Erba) et du pentachlorophénol technique (Janssen chemical) a été effectuée sur Daphnia
magna selon la ligne directrice OCDE 202 et sur une durée de 28 jours.

L'étape d'intoxication s'est déroulée selon un renouvellement semi-statique du milieu avec 3
changements du milieu par semaine ; le changement du milieu est total, chaque daphnie se
trouvant dans 100 ml de milieu. '

Le milieu d'essai a la méme composition que le milieu d'élevage, c'est a dire LC/volvic 20/80,
pH = 7+0.2 et oxygéne dissous supérieur & 90 % de saturation.

Pendant I'essai de toxicité, des flacons ont été pris au hasard pour l'analyse de leur
concentration en PCP : ces concentrations, aprés extraction du PCP par le toluéne et passage
en GC/MS ont toujours été supérieures a 80 % de la concentration nominale du PCP dans
l'eau.

Avant de réaliser le test chronique, un test "en blanc" a été effectué afin de vérifier la
conformité du réactif biologique : quatre régimes alimentaires ont été testés (qualitativement
et quantitativement) sur différents lots de 10 daphnies pendant 21 jours (tableau 5). Le régime
optimal satisfaisant les critéres d'acceptabilité de la norme se compose d'un mélange de 2
especes d'algues vertes Chlorella vulgaris et Raphidocelis subcapitata. La composition en
algues du milieu ainsi que la fréquence de l'apport en nourriture durant le test est reportée
dans le tableau 5.

Comme nous l'indique ce tableau, seul le lot D a répondu aux critéres d'acceptabilité de la
ligne directrice OCDE 202 qui sont :

- mortalité des daphnies méres ne dépassant pas 10 % chez les témoins.

- nombre moyen de jeunes daphnies nées durant le test supérieur ou égal a 60.

- coefficient de variation du nombre de jeunes daphnies nées durant le test inférieur ou égal
a5 %.

2.1.3. Cinétique de délavage du produit actif a partir de bois traité

Les blochets de pin Pinus sylvestris sont traités par trempage court 3 minutes suivant le
protocole décrit dans le paragraphe 1.3 "Mode d'imprégnation”. Puis ils sont mis a
conditionner pendant une période de 10 a 11 semaines suivant l'imprégnation dans une
chambre climatique a 20+1°C et 65 % d'hygrométrie.

Le délavage de blochets de bois traités par différentes formulations a été réalisé selon la
norme frangaise NF X 41-565 (1988). Ces échantillons de bois ont été placés dans un
erlenmeyer contenant 500 ml d'eau ultrapure et mis sous agitation a l'aide d'un barreau
magnétique. _

Les lixiviats sont collectés apres des périodes d'agitation de 1h, 2h, 4h, suivies d'une période
intermédiaire de séchage de 16 heures ; ils sont ensuite immergés pendant 8h, 16h et 48h.
Aprés chaque période d'agitation, les S00m! d'eau sont récupérés et remplacés par la méme
quantité d'eau. _

Les eaux prélevées sont soit testées immédiatement sur Vibrio fischeri, soit mises a 4°C
pendant une période inférieure 4 48 heures avant leur évaluation écotoxicologique.
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Figure 1la : Schéma de l'enceinte (chambre d'essai) utilisée pour le comportement des
pesticides dans I'air ; disposition "en ligne" des blochets.
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Figure 11b - enceinte d'essai contenant 4 blochets selon la disposition "en barillet"
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Dans les mémes temps, les lixiviats sont analysés pour leur teneur en matiére active soit par
une méthode directe en HPLC, soit aprés extraction au toluéne puis passage en GC-ECD.

2.2 Compartiment aérien

2.2.1. Modele de chambre d'essai

Les chambres d'essais utilisées dans cette étude possédent les caractéristiques suivantes :
- volume de I'enceinte : 3.5 litres

- cylindre en verre borosilicaté de 40 cm de longueur et de 10 cm de diamétre
intérieur

- 2 couvercles en verre borosilicatés placés a chaque extrémité du cylindre et percés
de deux orifices rodés 19/23 mm sur le couvercle d'entré d'air et d'un orifice rodé
19/23 mm sur le couvercle de sortie d'air.

- des joints en téflon d'un diameétre de 11.5 cm permettant I'obtention d'une bonne
étanchéité entre les cylindres et les couvercles.

- des serres-joints métalliques permettant l'ajustement hermétique entre les couvercles
et le cylindre de I'enceinte.

- deux types de portoirs permettant de maintenir les blochets dans 1'enceinte °

* un portoir constitué de tige de verre borosilicaté (figure 11a) l'installation de
1 a 16 blochets : les blochets sont disposés "en ligne" sur le portoir et reposent
verticalement sur leur section 5 * 1.5 c¢m ; ils sont espacés entre eux de 1 a
2 cm.

* un portoir constitué d'une cage cylindrique en verre borosilicaté (figure 11b)
pour l'installation spatiale de 4 blochets "en barillet".

- un ventilateur (12 volts-25W, Micronel) placé perpendiculairement a I'axe du cylindre
et relié a un potentiométre afin de faire varier la vitesse de 1'air.

Ces chambres d'essais sont placées dans une enceinte climatique 1 m* (série SB, Weiss
Technik) permettant le réglage de la température et de I'hygrométrie.
Le renouvellement de l'air dans l'enceinte de 1 m® est régulé 4 1 m® par heure.

L'intérét majeur de placer les chambres d'essais dans une enceinte climatique est d'obtenir la
méme température sur la face interne et sur la face externe : ceci permet d'éviter des points
froids sur la paroi interne des chambres d'essais pouvant favoriser la condensation des
pesticides présents dans l'air de la chambre.
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Figure 12 : Schéma d’une enceinte d’essai de 3.5 litres et du dispositif permettant le piégage
du pesticide dans I’air de I’enceinte.
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2.2.2. Principe général de l'installation

L'installation se situe dans la "zone propre" des laboratoires : c'est une zone en surpression
par rapport aux autres piéces. L'accés a cette zone se fait par deux sas situés i chaque
extrémité de la zone. L'air de la zone est climatisé et filtré sur préfiltre média (90% ashrae)
et filtre cellulose (100 % ashrae). La piéce ou se situe l'enceinte climatique de 1 m® est donc
isolée de toute pollution extérieure pouvant provenir des manipulations se déroulant dans les
autres parties du laboratoire.

L'air pénétrant dans l'enceinte climatique 1 m® est filtré sur charbon actif ; le volume de
renouvellement d'air étant de 1m® par heure.

Dans cette enceinte climatique, les chambres d'essais de 3.5 litres sont placées
horizontalement sur des portoirs (figure 12).

Ainsi l'air pénétrant dans chaque chambre d'essai est propre et non contaminé par des traces
de pesticide : si une contamination se produit (saturation du filtre a charbon actif par exemple)
celle ci sera détectée obligatoirement par des valeurs de blanc non nulles pour le pesticide
recherché dans la chambre d'essai témoin.

L'extrémité de chaque chambre (orifice de sortie d'air rodé de 19/23 mm) est reliée par un
tube en téflon transparent (Supelco) d'une longueur de 180 cm, & un ensemble comprenant un
barboteur plongeant dans une ampoule pyriforme de volume variable (10, 25 et S0 ml). Cette
ampoule est surmontée par un réfrigérant sur la partie haute duquel l'air est aspiré par
I'intermédiaire d'une pompe péristaltique (Cole-Palmer Instrument).

Cette pompe permet d'obtenir des débits d'air compris entre 1.3 et 10 litres/heure
correspondant a un renouvellement d'air de chaque chambre d'essai de 3.5 litres de 0.37 h?!
42.86 h™. La pompe est équipée par des tuyaux souples en viton (Bioblock Scientific) et son
débit est normalement régulé a 3.5 litres/heure c'est a dire a 1 renouvellement par heure.

L'air propre et non contaminé de l'enceinte climatique 1 m® passe dans la chambre d'essai
contenant les blochets traités ou les blochets témoins non traités, puis est aspiré par la pompe
péristaltique et traverse de ce fait par bullage le solvant contenu dans I'ampoule pyriforme;
les pesticides récupérés dans le solvant organique sont ensuite analysés par chromatographie
en phase gazeuse (GC-ECD).

Une attention particuliére est portée au nettoyage des enceintes et de la verrerie utilisées dans
cette manipulation, ceci afin d'éviter toute contamination pouvant fausser les résultats
d'analyse.

Pour cela, les enceintes, les barboteurs, sont nettoyés aprés chaque manipulation par de I'acide
sulfochromique (mélange sulfochromique, qualité RE, Carlo Erba), rincés abondamment avec
de I'eau du réseau puis a l'acétone (99.8 %, qualité RS, carlo Erba).

Les tubes en téflon sont rincés également abondamment a 1'acétone ainsi que les réfrigérants.
Afin de s'assurer d'une absence totale de contamination, une chambre témoin contenant du
bois non traité est utilisée lors de chaque manipulation. Par ailleurs, un "blanc 24 heures",
c'est a dire un essai de bullage réalisé pendant 24 heures sur des enceintes vides contenant
tout le matériel utilisé pendant la manipulation excepté les blochets, est pratiqué avant chaque
essal.

Les manipulations sont réalisées aprés avoir vérifié 'abscence de toute trace des pesticides
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étudiés dans l'air des enceintes.

2.2.3. Manipulation et prélévement

L'essence de bois utilisée est le pin Pinus sylvestris. Le mode d'imprégnation est celui défini
dans la partie "Matériel" paragraphe 1.3.

Dans la premiére partie de 1'étude (essais préliminaires), les blochets sont imprégnés, séchés
rapidement par du papier absorbant (Krantex) et introduits immédiatement dans les enceintes
d'essai. Il n'y a pas de conditionnement et par conséquent d'évaporation préalable du solvant.
Les blochets sont disposés en ligne a l'intérieur des enceintes.

Dans la deuxiéme partie de 1'étude, les blochets sont imprégnés, mis a conditionner pendant
une période de trois semaines avant leur utilisation. Ils seront disposés non plus "en ligne"
a l'intérieur des enceintes mais dans un méme plan perpendicuaire au flux d'air selon la
disposition "en barillet".

Les blochets de bois traités sont prélevés et placés sur leur portoir respectif ; celui-ci est
introduit rapidement dans la chambre qui lui est destinée. On procéde de la méme maniére
pour toutes les chambres mises en expérimentation, c'est 4 dire 1 chambre "témoin" et 4
chambres d'essais.

Le débit de la pompe péristaltique est régulé a 1 renouvellement par heure (3.5 1/h) et contrdlé
manuellement en sortie de chambre par un débitmétre a bulle (Varian). L'installation est
controlée sur toute la ligne de montage pour éviter les fuites : on contrdlera le débit d'air
fourni par la pompe tous les deux jours. Si celui-ci présente un écart méme léger par rapport
au débit demandé, les tubes viton de la pompe péristaltique sont changés et le débit 4 nouveau
controlé.

Les prélévements sont réalisés en général toutes les 24 heures ; la fréquence des prélévements
est plus élevée si l'on veut suivre plus précisement la cinétique d'émanation du pesticide a
partir du bois traité.

Les échantillons sont immédiatement dosés en GC-ECD ou sont placés a 4°C pendant une
durée maximale de 48 heures avant leur analyse.



CE 50-15 min Vibrio fischeri en % v:v
5 Blochets de Pin dans
500m! eau ultrapure
Référence du lot de bois D C
Date de la réalisation de 1'essai 1 semaine 10 mois
aprés la découpe des blochets
Prélevement réalisé 15.8 12.8 22.4
al6h

(14.6-17) (9.7-16.9) (19.6-25.7)

24 h 11.7 12.5 19.1
(11-12.4) (9.4-16.6) (17.2-21.2)

40 h 19.6 9.9 21.4
(17.8-21.6) (5.4-18) (16.6-27.4)

48 h 17.3 22.4 8.9
(14.3-20.8) (17.6-28.5) (4.9-16.2)

64 h 9.6 9.5 29
(5.2-17.5) (4.8-18.7) (24.3-34.6)

Tableau 6 : Toxicité des eaux de délavage prélevées aprés 16, 24, 40, 48 et 64 heures
d'agitation de 5 blochets de pin sylvestre non traités provenant de deux lots de bois différents
dans 500 ml ; les résultats CE 50-15 min Vibrio fischeri sont exprimés en % v/v de lixiviat.

CE 50-15 min Vibrio fischeri en % v:v

35 blochets dans 500 m! d'eau ultrapure

Essence pin hétre
Référence du lot de bois C C
Date de la réalisation de l'essai 9 mois
aprés découpe des blochets
Solvant eau méthanol DMSO méthanol
Prélévement réalisé 24.4 0.44 0.49 NT NT
A l6h (18.9-31.6) (0.19-1) (0.37-0.64)
24 h 21.1 0.37 0.48 NT NT
(16.7-26.8) | (0.28-0.50) | (0.29-0.79)
40 h 17.9 0.33 0.38 0.84 NT
(12.9-24.9) | (0.25-0.45) | (0.27-0.53) (0.53-1.31)
48 h 20.6 0.42 0.44 1.02 NT
(15.4-21.5) | (0.32-0.55) | (0.34-0.56) (0.66-1.57) )
64 h 17.4 0.47 0.71 1.78 NT
(13.5-22.5) | (0.35-0.63) | (0.39-1.3) (0.22-8.4)

Tableau 7 : Toxicité des extraits de solvants organiques prélevés aprés 16, 24, 40, 48 et 64
heures d'agitation de 5 blochets de pin sylvestre et de hétre non traités dans 500 ml de
solvant. Les résultats CE 50-15 min Vibrio fischeri sont exprimés en % v/v de lixiviat.
L'abréviation NT signifie non toxique dans les conditions expérimentales de 1'essai.
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RESULTATS EXPERIMENTAUX

CHAPITRE 6 : TOXICITE AQUATIQUE ET COMPORTEMENT DES FONGICIDES
DANS L'FAU

1. Toxicité naturelle d'extraits agueux et organiques de bois non traités

La toxicité d'extraits aqueux, organiques ou mixtes (50/50 organique/aqueux) a été évaluée
sur des blochets de bois non traités, selon le protocole défini dans la partie "Méthodes". Les
bioessais ont été effectués sur la bactérie luminescente Vibrio fischeri ainsi que sur le crustacé
cladocére Daphnia magna.

1.1. Toxicité aigué évaluée sur Vibrio fischeri
1.1.1. Extraits aqueux

L'expérience a concerné deux lots de bois non traités de l'essence Pinus sylvestris.

Chaque lot provient de planches de bois découpées en scieries puis débitées en échantillons
de bois type "EN 113" correspondant a des spécifications particuliéres décrites dans la partie
Matériel et Méthodes. '

Les CE 50-15 minutes obtenues reportées dans le tableau 6 sont exprimées en pourcentage
v/v de lixiviat.

Le premier délavage, comprenant des blochets du lot D, a été dupliqué afin d'évaluer la
variatton intra-lot. Ces résultats sont comparés aux eaux de délavage des blochets provenant
d'un deuxiéme lot ( C).

La date de réalisation de l'essai (aprés découpe des blochets), indiquée dans le tableau,
correspond au temps écoulé entre la découpe des blochets "EN113" et la lixiviation ; les
blochets sont mis & séchés (conditionnés) pendant cette période a 20+1°C et 65+5 %
d'hygrométrie.

Il apparait ainsi que les extraits aqueux, quelque soit leur lot d'appartenance, montrent une
toxicité non négligeable des bois non traités, se traduisant par des valeurs de CE 50 comprises
entre 10 et 20 %.

Les résultats obtenus pour le lot D montrent une variation intra-lot faible. :
Les lixiviats du lot C apparaissent moins toxiques que ceux du lot D, a l'exception des
résultats obtenus a 48 heures.

Les différences de toxicité obtenues entre les deux lots de bois pourraient s'expliquer par des
variations biologiques existant entre les lots (age de 1'arbre avant la coupe, niveau de la coupe
des planches par rapport au tronc de l'arbre...) mais aussi par le temps de séchage du bois qui
doit réduire l'extractibilité des constituants hydrosolubles .



CE 50-24 H Daphnia magna en % v/v
5 blochets dans 500 ml eau ultrapure

Pin sylvestre Hétre
lot de bois D C C
solvant Eau Eau Méthanol Méthanol
I Prélevement realzse a 64 H > 40 % > 40% >3% >3%

Tableau 8 : toxicité d’extraits aqueux et organiques de bois non traités selon NF T 90-301
sur Daphma magna a 24 heures. Les CE 50-24H sont exprimés en % v/v de lixiviat.
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‘doit réduire 1'extractibilité des constituants hydrosolubles .
1.1.2.Extraits organiques

Les mémes essais ont été réalisés avec des blochets de pin sylvestre Pinus sylvestris non
traités provenant du lot C et une essence de feuillu, le hétre Fagus sylvatica provenant du lot
C.

Les solvants organiques utilisés ont été le méthanol et le diméthylsulfoxyde (DMSO).

Les résultats, présentés dans le tableau 7, indiquent des valeurs de toxicité trés fortes pour les
extraits méthanoliques provenant des bois résineux alors que les extraits de feuillus sont
dépourvus de toxicité dans nos conditions expérimentales.

En effet, 1a concentration de I'extrait testé ne dépasse pas 1 % du milieu bactérien : au dela
de cette valeur, le méthanol est toxique pour la bactérie de sorte que nous n'avons pu tester
a des concentrations supérieures, les substances extractibles du hétre.

On note que l'extraction des "substances toxiques", pour le pin, est meilleure avec le
méthanol. En effet, les valeurs de toxicité des extraits dans le DMSO (c'est a dire situées aux
environs de 1%) ne sont décelables qu'a partir de 40 heures. Les valeurs de toxicité évaluées
a 40, 48 et 64 heures restent toujours inférieures a celles des extraits méthanoliques.

1.2. Toxicité aigué évaluée sur Daphnia magna

Ces essais ont été réalisés selon la norme AFNOR NFT 90-301 (1984) sur les extraits aqueux
et organiques obtenus dans les manipulations précédentes aprés 64 heures d'agitation. Les
extraits aqueux ayant été réalisés sur du pin sylvestre lot D et C et les extraits organiques
(méthanol) sur du pin sylvestre et du hétre respectivement des lots C et C'.

Les résultats sont reportés dans le tableau 8.

Les extraits aqueux paraissent moins toxiques sur Daphnia magna que sur Vibrio fischeri :
aucune mortalité n'a été obtenue avec 40 % d'extraits aqueux dans le milieu d'essai. Des
concentrations supérieures n'ont pas été étudiées.

Les extraits méthanoliques semblent confirmer cette toxicité plus faible sur les microcrustacés.
A 3 % v/v d'extraits méthanoliques dans le milieu, la mortalité est de 50 % alors qu'elle est
de 40 % avec le méthanol pur.

Nous n'avons pu tester de concentrations supérieures, compte tenu de la toxicité du méthanol.
( la CE 50-24h Daphnia magna méthanol = 3.7 % (3.3-3.9)).

Nous n'avons également pas pu éliminer le solvant, par évaporation sous vide par exemple,
car certaines molécules extractibles comme les terpénes possédent des tensions de vapeur
élevées et auraient été perdues par volatilisation.
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1.3. Cormélation entre la toxicité et la pmsence de substances extractibles par l'eau ou les
solvants.

Les résultats précédents nous permettent de constater que la toxicité des extraits aqueux ou
organiques provenant d'échantillons de bois non traités n'est pas la méme selon les organismes
testés. Elle est faible pour les crustacés cladocéres et élevée pour la bactérie luminescente
lorsqu'il s'agit d'extraits aqueux, voire trés élevée lorsque ces extraits sont des solvants
organiques, notamment du méthanol.

Ces composés extractibles possédent ainsi des propriétés bactéricides.

Selon Scalbert (1991) les tanins figureraient parmi les substances extractibles a propriétés anti-
microbienne. Ils constitueraient un procédé de défense des plantes contre des attaques
microbiennes. Konishi ef al. (1987) ont étudié la toxicité de mélanges complexes d'acides
taniques sur Vibrio fischeri ; ils ont montré qu'ils inhibent la chaine respiratoire de la bactérie,
notamment les enzymes NADH déhydrogénase et cytochrome b ainsi que la croissance de la
bactérie a des concentrations supérieures a 10 mg/l. Les composés responsables de la toxicité
n'ont pu étre identifiés.

Les tanins peuvent donc expliquer une partie de la toxicité des lixiviats sur Vibrio fischeri
mais d'autres composés extractibles présents chez de nombreuses essences de pin, comme les
terpénes, peuvent également étre impliqués.

1.3.1. Recherche des tanins et des terpénes dans les extraits aqueux

Cette recherche a été réalisée sur des bois de résineux et de feuillus non traités. Quatre
résineux, le pin sylvestre Pinus sylvestris, le pin maritime Pinus maritima, 'épicéa Picea
excelsa et le sapin Abies alba ainsi que deux feuillus, le hétre Fagus sylvatica et le chéne
Quercus sp.ont été étudiés.

1.3.1.1. Recherche des tanins dans les extraits aqueux

Le protocole choisi est le méme que précédemment.
Les eaux sont immédiatement analysées pour leur toxicité vis-a-vis de Vibrio fischeri
(inhibition de luminescence & 15 minutes) ainsi que pour leur teneur en tanins selon la
méthode d'analyse de Folin-Ciocalteu permettant le dosage des phénols totaux. La méthode
de dosage des tanins, décrite dans la partie Méthode, est quantitative et ne permet de doser
que les tanins hydrolysables (Scalbert et al., 1989).

Les extraits aqueux n'ont montré aucune toxicité sur le crustacé cladocere Daphnia magna a
la concentration de 40 %.

Les résultats sur Vibrio fischeri sont présentés dans la figure 13 : les valeurs de toxicité
"inhibition de la luminescence a 15 minutes" sont exprimées en % v/v et sont représentées
sous forme de courbe, les teneurs en phénols totaux sont sous forme d'histogramme et
exprimés en mg/l d'équivalent acide gallique (pour 500 ml d'eau et pour 5 blochets non traités)
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Le classement des lixiviats selon leur toxicité vis-a-vis de Vibrio fischeri, du plus toxique vers
le moins toxique, est le sutvant :

Pin sylvestre - Pin maritime > Chéne > Sapin > Epicéa > Hétre.

Les valeurs de CE 50-15 minutes baissent en fonction du temps pour les pins (sylvestre et
maritime), le chéne et le sapin, ce qui traduit une augmentation de la toxicité en fonction de
la durée d'extraction. Les extraits provenant de 1'épicea et du hétre montrent une faible toxicité
pour Vibrio fischeri.

Lorsque I'on observe les teneurs en phénols totaux (histogrammes de la figure 13), on constate
que les deux valeurs les plus importantes correspondent aux bois des feuillus chéne et hétre
avec comme concentrations finales a 64 heures respectivement 165 mg/l et 55 mg/l.

Pour les pins, la majorité des teneurs en phénols totaux reste faible avec des valeurs
inférieures a 15 mg/l ; 'épicéa et le sapin montrent des valeurs intermédiaires comprises entre
35 et 45 mg/l.

Il est intéressant de noter une augmentation des teneurs en tanins dans les lixiviats en fonction .
du nombre d'heures d'extraction.

Si l'on classe les teneurs en tanins dans les lixiviats récoltés selon les espéces de bois (dans
le sens des teneurs en tanins les plus fortes vers les plus faibles), on obtient : Chéne > Hétre
> Sapin > Epicéa > Pin maritime > Pin sylvestre. Le classement précédent, selon la toxicité,
n'est plus conservé.

Les tanins ne semblent pas étre les principaux composés responsables de la toxicité des
lixiviats.

Le meilleur exemple confirmant cette observation est celui des pins : ils donnent en effet des
lixiviats trés peu chargés en tanins et montrent malgré cela des toxicités importantes. Cette
constatation doit étre cependant nuancée par le fait que la méthode de dosage des tanins
employée est une méthode globale et non sélective des tanins hydrolysables. Il n'est pas a
exclure qu'une classe de tanins soit largement plus toxique qu'une autre, la méthode de dosage
des phénols totaux, trop générale, ne pourra alors pas la distinguer parmi les autres classes.

1.3.1.2. Recherche des terpénes dans les extraits aqueux

Labat (1995) a montré que les monoterpénes majoritairement trouvés dans l'air ou dans l'eau
en contact avec les essences de pin maritime, pin sylvestre, pin noir et pin laricio, ont été
essentiellement 1'alpha et le béta-pinéne ainsi que le 3-caréne.

La présence de ces trois monoterpénes a été recherchée dans les eaux de délavage récoltées
aprés 64 heures d'agitation.

L'extraction par un solvant organique ainsi que l'analyse chimique réalisée en GC/MS sont
décrits dans la partie "Méthode".
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Les résultats obtenus par I'analyse en spectrométrie de masse montrent uniquement la présence
d'alpha-pinéne dans les extraits aqueux provenant du pin maritime et de l'épicea avec des
teneurs respectives de I'ordre de 25 pg/l et <a 5 pg/l.
Ces concentrations ont été comparées aux valeurs de toxicité des substances pures évaluées
sur Vibrio fischeri présentées dans le tableau suivant :

alpha-pinéne béta-pinéne 3-caréne

CE 50-15 min Vibrio fischeri 0.3 0.4 0.163
exprimées en mg/l (0.24-0.38) (0.27-0.58) (0.140-0.190)

Tableau 9 : Toxicité de trois monoterpénes purs sur la bactérie luminescente Vibrio fischeri.

Il apparait ainsi que les teneurs en monoterpénes détectées dans les extraits aqueux sont
largement inférieures aux concentrations pour lesquelles une toxicité serait décelable sur la
bactérie, ceci dans le cas de substances pures.

Il n'est cependant pas 4 exclure un effet de synergie entre ces terpénes (mémes a des
concentrations trés basses) ou bien encore entre I'association de ces terpénes et une autre
classe d'extractibles du bois.

On peut toutefois conclure que les terpénes ne sont a priori pas responsables de la majeure
partie de la toxicité observée pour les extraits aqueux provenant des pins utilisés dans cette
étude.



PCP pur PCP technique PCP technique PCPNa technique
produits purs ou 99 % Carlo Erba 86 % Janssen 82 % KMG 75 % KMG
techniques
(1118 1.4 1.3 1.8
St (0.9-2.1) (1.1-1.6) (1.6-2.1)
CE 50-5min
1.1 1.0 1.1 1.4
CE 50-15min (0.9-1.4) 0.6-1.7) (0.9-1.5) (1.3-1.4)
CE 50-15min
. 1.1 0.9 0.9 0.9
exprimée en PCP (0.9-1.4) (0.5-1.5) 0.7-1.2) (0.9-1.0)
— %

Tableau 10 : Toxicité intrinséque du PCP pur et des différents PCP techniques sur Vibrio
Jischeri. Les CE 50-5 minutes et 15 minutes sont exprimées en mg/l de produit purs ou
techniques et en équivalent PCP. :

PCP PCP KMG PCPNa KMG
pur technique technique
sans acétone | avec acétone | sans acétone { avec acétone | sans acétone | avec acétone
CE 50-48H 3.5 3.4 1.04 1.27 1.48 1.99
produits testés (2.79-4.25) | (0.78-1.33) | (0.95-1.62) | (0.82-2.24)] ( 1.45-2.57)
CE 50 48H 3.5 3.4 0.85 1.04 1.02 1.37
exprimée en PCP (2.79-4.25) | (0.64-1.09) J(0.78-1.33) ](0.56-1.55) (1.01-1.78)

Tableau 11 : Toxicité intrinsé
techniques (KMG) sur Chlorel.

?ue des produits purs (PCP 99%, Carlo Erba) et des produits

a vulgaris. Les résultats sont ex

primés en CE 50-48H calculées

par une régression non linéaire de loi gamma et exprimées en résultats brutes ou en

équivalent PCP.
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2. Toxicité intrinséque du pentachlorophénol et du pentachlorophénate de sodium sur les
organismes aquatiques

En raison du pKa du pentachlorophénol de 4.7 et des pH utilisés dans les biotests aquatiques
compris généralement entre 6.5 et 9, les différentes formes de PCP dissoutes dans l'eau sont
dans une proportion majoritaire sous leur forme ionique (PCPNa majoritairement).

2.1.Toxicité aigué du pentachlorophénol et du pentachlorophénate sur Vibrio fischeri.

Les différentes formes de produit pur et technique ont été évaluées pour leur toxicité sur la
bactérie luminescente Vibrio fischeri selon le protocole décrit dans la partie Méthode. Les
résultats sont présentés dans le tableau 10.
Il apparait que : - les réponses ne sont pas significativement différentes lorsque I'on
exprime les résultats en PCP.
- une toxicité légérement plus faible est obtenue pour le produit pur par
rapport aux produits techniques.

2.2. Toxicité¢ moyen-terme sur l'algue verte Chlorella vulgaris.

Les CE 50-48h sont exprimées en mg/l de produit pur ou technique et en PCP selon les
différents degrés de pureté du PCP dans les produits techniques (tableau 11).
Les résultats montrent que :
- la toxicité des produits techniques est plus importante que celle du produit pur.
- les deux produits techniques donnent des réponses équivalentes : la différence
obtenue entre les résultats du PCP et ceux du PCPNa n'est pas significative.
- l'acétone, utilisé comme cosolvant & une concentration de 0.01% v/v a peu
d'influence sur la toxicité. Il semblerait méme qu'il ait tendance a faire baisser
légérement la toxicité.

Ces résultats indiquent une toxicité du pentachlorophénol pur légérement supérieure a celle
que l'on peut trouver dans la littérature. Shigeoka et al.(1988), ont trouvé des valeurs de CE
50 pour le pentachorophénol sur Chlorella vulgaris de 1'ordre de 10 mg/l (essai réalisé selon
la ligne directrice de I'OCDE avec un inoculum de 5*10° ¢/ml). Cependant, les modes de
calcul de la CE 50 sont différents (le calcul de la CE 50 se fait sur l'inhibition de 50 % du
taux de croissance p,,, par rapport au témoin) et la durée de l'expérimentation est de 96
heures.

La toxicité plus élevée des produits techniques résulte vraisemblablement des impuretés
présentes dans le PCP technique.
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2.3. Toxicité long-terme 28 jours sur le crustacé cladocére Daphnia magna : reproduction et
croissance

La toxicité chronique du pentachlorophénol pur (99%, Carlo Erba) a été comparée a celle du
pentachlorophénol technique (86%, janssen) sur une période de 28 jours.

Comme indiqué dans la partie Matériel, le test n'a été commencé qu'aprés avoir sélectionné
un régime alimentaire permettant aux crustacés un développement et une croissance normale
sur 28 jours (tableau 5, partie Méthodes).

Apres la sélection de ce régime alimentaire, trois concentrations par PCP pur ou technique
ont été choisies selon la bibliographie existante (Stephenson ef al, 1991b) ; 0.010 mg/l, 0.050
mg/l et 0.100 mg/l ainsi qu'un lot témoin.

Pour la reproduction, le critére retenu dans cette étude est "le nombre de petits par daphnie
mere sur 28 jours". Ces résultats sont exploités statistiquement en suivant le protocole décrit
dans la figure 14 pour le critére de toxicité sélectionné.

Ainsi, il n'apparait pas de différence significative de toxicité pour le paramétre "nombre de
petits/daphnie mére sur 28 jours" quelque soient les concentrations testées par rapport au
témoin et la qualité du produit (pur ou technique).

La figure 15 indique le nombre cumulé de petits par lot sur 28 jours : elle montre une légére
baisse des courbes correspondant aux lots PCP pur et PCP technique 0.100 mg/l a partir du
21*"jour. Cependant, ceci doit &tre pondéré par la mortalité importante (30%) survenue aprés
le 24°™ jour pour le lot PCP technique 0.100 mg/] (figure 16).

En ce qui concerne la fréquence des pontes, nous constatons un léger décalage des fréquences
de pontes de tous les lots excepté le lot PCP pur 0.010 mg/l par rapport au témoin (figure 17
et 18).

Pour la croissance des daphnies, le paramétre selectionné dans cette étude a été la taille
moyenne des daphnies pour chaque lot, mesurée en fin de test. Les résultats sont présentés
sous forme d'histogrammes dans la figure 19. L'analyse de variance ANOVA (p<0.05) montre
une différence significative entre la taille moyenne des daphnies du lot PCP technique 0.100
mg/] et celle du lot témoin. Pour les autres lots, aucune différence significative statistiquement
n'a été observée.

11 apparait donc dans cette étude, une toxicité chronique du pentachlorophénol différente selon
que le PCP testé est pur ou technique.

Seul le produit technique, a une concentration nominale de 0.100 mg/l, induit des différences
statistiquement significatives pour les paramétres de toxicité "taille moyenne des daphnies"
sur 28 jours par rapport au témoin.

Pour d'autres critéres comme la fréquence des pontes, critére généralement non étudié dans
les test de toxicité chroniques 21/28 jours Daphnia magna, seul le lot de PCP pur a 0.010

mg/l ne différe pas du témoin.
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Les concentrations minimales sans effet (ou NOEC, No Observable Effect Concentration) pour
les critéres de reproduction et de croissance sont 0.050 mg/l pour le PCP technique et
supérieure & 100 mg/l pour le PCP pur.

Pour le PCP technique, il existe peu de données de toxicité chronique sur Daphnia magna :
Stephenson et al. (1991b) ont comparé la toxicité du produit technique et du produit pur sur
toute la vie de Daphnia magna. lls ont trouvé une NOEC pour un PCP technique de 0.100
mg/l pour les critéres de reproduction sur 21 jours. Cette valeur est légérement plus élevée
que celle trouvée ici : l'explication réside certainement dans la qualité de I'eau employée dans
les expérimentations (la dureté de 1'eau naturelle employé par ces chercheurs était de 220 mg/l
en CaCO, alors que notre milieu d'essai a une dureté de 160 mg/l). D'autre facteurs non
normalisés comme la qualité et la quantité de nourriture pendant le test pourraient aussi
influencer les résultats.

3. Influence du pH sur la biodisponibilité et la toxicité du pcp

3.1. Toxicité vis-a-vis de Vibrio fischeri

La variation du pH et son influence sur la toxicité du PCP sur Vibrio fischeri (inhibition de
luminescence a 15 minutes) ont été étudiées ici. Les réponses toxiques en mg/l de PCP
mesuré sont reportées dans le tableau 12 ; elles indiquent une toxicité plus importante lorsque
le pH baisse (pH 6.2) pour tous les composés.

Cette toxicité plus élevée s'explique par une biodisponibilité plus élevée de la forme
moléculaire liposoluble. Il est en effet bien établi qu'une forme moléculaire non dissociée est
plus lipophile que la forme ionique correspondante ; cette forme non dissociée sera par
conséquent plus biodisponible car plus facilement absorbable par les menbranes biologiques.
Ceci a été observé pour plusieurs chlorophénols sur la bactérie Vibrio fischeri par Svenson
et Zhang (1995). Ces auteurs ont démontré que 5 des 6 chlorophénols étudiés, montrent une
toxicité essentiellement die a leur forme moléculaire (phénol).

3.2 Toxicité vis-a-vis de Daphnia magna-24 heures

Les CE 50-24 heures montrent (tableau 13) que la toxicité du PCP est directement
proportionnelle au pH de la solution du milieu d'essai et par conséquent a la fraction PCP
ionique / PCP moléculaire.

Lorsque l'on exprime les CE 50-24h pour les produits techniques en PCP, il apparait que la
réponse n'est pas significativement différente de celle du produit pur.

Les réponses obtenues en toxicité aigué sur Daphnia magna sont comparables a celles
trouvées dans la littérature. En effet, les valeurs de CE 50-48H sont comprises entre 0.3 et
1.5 mg/l pour le PCP pur (Stephenson ef al., 1991a).

D'apres Liber et Solomon (1994), les eaux considérées comme dures, c'est & dire ayant une
concentration en CaCO, supérieure a 250 mg/l, donnent sur Daphnia magna des valeurs de
CE 50 pour le pentachlorophénol plus élevées (supérieures 4 1 mg/l ) que des milieux de



CE 50-72H CE 50-120H
pH 1 2 3 4 1 2 3 4
début/fin
test
pH 6.8+0.1/ 36 38 1.7 23 3.2 1.6
pH 5+0.7 (2.9-44) 1 (3.145) | (1.2-2.2) ' (1.7-3.0) 1 2.5-3.9 | (13-1.9)
pH 7.40.1/ 8.3 9.3
pH 7.220.1 | (6.8-9.7) (8.3-10.2)
pH 7.8+£0.1/ 133 13.6 147 9
pH 7.6+0.1 (12.3 (12,5 (13.8-15.6)] (7.4-10.5)
pH 8.6+0.1/ NE 10.4 5.9 12.6
pH 7.9+0.1 (9.4-11.3) (5-7.3) (113

Tableau 14 : CE 50 "inhibition de croissance” 72 et 120 heures Chiorella vulgaris réalisé sur
du PCP pur (Carlo Erba) selon la ligne directrice OCDE 201. Les résultats sont calculés par
loi gamma et exprimés en mg/l de PCP, concentration nominale.
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faible dureté (CaCO, inférieure a 150 mg/l, CE 50-48H plus basses inférieures a 0.6 mg/1).
Ceci pourrait également expliquer les valeurs basses de CE 50-24H observées dans cette
expérimentation (ou la dureté du milieu utilisé est aux environ de 140 mg/l en CaCO,) par
rapport a la littérature.

3.3. Toxicité vis-a-vis de Chlorella vulgaris

Quatre essais dupliqués réalisés a deux pH différents ont été effectués (tableau 14).

Les résultats montrent de nettes différences entre les réponses obtenues pour les pH de départ
voisins de 7 et les pH de départ voisins de 9.

Les réponses obtenues pour les pH neutres montrent une toxicité largement plus forte que
celles obtenues pour les pH plus basiques ; la valeur de la CE 50 est environ quatre fois plus
basse pour une valeur de pH de 6.840.1 au départ par rapport 4 un pH de départ de 8.6+0.1.
Cette étude confirme une toxicité du pentachlorophénol sur les chlorelles étroitement liée au
pH du milieu utilisé dans les tests.

Ces résultats en accord avec ceux de Crossland et Wolff (1985) indiquent clairement que la
toxicité du PCP et du PCPNa technique est plus élevée lorsque le pH est plus bas.

Nous avons trouvé une relation directe entre le pH du milieu et le Log CE 50 : le coefficient
de corrélation a 72 heures entre la réponse toxique (en mg/l) et le pH est de 0.89 ce qui est
trés acceptable .

Les CE 50-120 heures sont, excepté au pH le plus bas (pH 6.8+0.1), plus élevées a 72 heures
qu'a 120 heures ; ceci est abondamment démontré dans la littérature pour les molécules du
type phénol. ( Aoyama ef al., 1987).

Cependant, cette affirmation n'est plus vérifié 2 un pH de 6.8+0.1 (départ) ou les CE 50
calculées a 120 heures montrent une toxicité plus importante que celle calculées a 72 heures
pour les trois essais effectués.

Nous avons constaté lors de la réalisation de ces essais un pH exceptionnellement bas mesuré
en fin de test pour les essais dont le pH de départ est inférieur a 7.

Cette constatation est également vrai pour des essais sans pesticide dont le pH de départ est
inférieur a 7 ; les pH obtenus & 120 heures montrent des valeurs trés basses inférieures ou
égales & 4. Lorsque 1'on observe les chlorelles au microscope (grossissement 600 fois), on
constate que les cellules sont grandes et peu nombreuses. Par contre, les milieux dont le pH
final est plus élevé montre des cellules plus petites et beaucoup plus nombreuses. Ii apparait
donc que la division des chlorelles est fortement inhibée par un pH de départ légérement
inférieur a 7. Leur état morphophysiologique (grosses cellules peu nombreuses avec vacuole
centrale importante) indique un ralentissement de la division cellulaire et donc de la
croissance des suspensions algales.



CE 50 5 et 15 minutes Vibrio fischeri

. Formulation aqueuse Formulation organique
Concentration en PCP de PCPNa technique de PCP technique
mesurce 344.3 % m/m 244.9 % m/m

CE 50-5 min 2.87*10° % 0.42*%10° %

CE 50-15 min 2.87%10° % 0.44*10° %

Tableau 15 : CE 50-5 minutes et 15 minutes Vibrio fischeri des deux formulations aqueuses
employées pour le traitement des blochets.
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4. Comportement des pesticides i partir de bois traités dans le compartiment aguatique

4.1. Bois traités au pentachlorophénol/pentachlorophénate de sodium

Le but de cette étude est de comparer la cinétique de relargage du PCP 3 partir de bois traités
par du pentachlorophénol dans une solution organique (formulation commerciale Duratreet
KMG liquide diluée dans du xyléne pour obtenir une concentration finale en PCP de 5%, voir
partie matériel) a celle du PCP provenant de bois traités par une solution aqueuse de
pentachlorophénol de sodium (PCPNa KMG solide dilué dans de I'eau ultrapure pour obtenir
une concentration finale de 5% en matiére active).

Le protocole de délavage est inspiré de la norme frangaise NF X 41-565 et de la norme
européenne X P ENV 1250-2, il a été défini dans la partie Matériel et Méthodes

Aprés trempage 3 minutes, l'apport de PCP est de 118+14 mg pour 100 g de bois dans le cas
de la formulation aqueuse (PCPNa) et 104+29 mg pour 100g de bois dans le cas de la
formulation organique : les blochets sont ensuite séchés, 2 65+5 % d'hygrométrie et 201 °C,
11 semaines avant leur utilisation.

La toxicité sur la bactérie luminescente, des formulations employées pour l'imprégnation des
blochets est présentée dans le tableau 15 : elle indique une trés forte toxicité de ces deux
formulations, notamment de la formulation organique.

Les différentes concentrations en pesticide obtenues dans les eaux de délavage sont présentées
dans le tableau 16 et les résultats de toxicité sur Vibrio fischeri (inhibition de luminescence
a 15 minutes) sont reportés dans le tableau 17.

Il est important de noter que les pH des lixiviats sont tous compris entre 6.3 et 6.5, sans
ajustement préalable ce qui correspond presque a la sensibilité maximale de la bactérie Vibrio
fischeri.

4.1.1. Cinétique du relargage du PCP dans I'eau

Le relargage du PCPNa dans les eaux de délavage de bois traités est plus important que celu
du PCP (tableau 16). Ainsi, des concentrations de pentachlorophénol de l'ordre de 35 mg/l
dans la premiére heure sont trouvées pour les bois traités PCPNa alors que seulement 2 mg/l
sont retrouves dans les eaux de délavage des bois traités par une formulation organique de
PCP. Cet écart est moins important dans les lixiviats suivants.

Ces concentrations en PCP correspondent i celles trouvées par Goodrich-Mahoney et al.
(1993) dans une étude de terrain s'intéressant au délavage du PCP i partir de poteaux
électriques. Ces auteurs ont en effet trouvé des concentrations en PCP inférieures 4 3 mg/l
pour 75 % de leur lixiviats provenant de poteaux imprégnés sous vide par une formulation
d'huile lourde a 5% m/m de PCP.



Concentration de PCP en mg/l dans les extraits aqueux
Durée de délavage provenant de blochets traités par
successives (en heures)
aprés renouvellement formulation formulation non
total des eaux de .aqueuse PCPNa organique PCP traités
délavage
1h 69 2 0
2h 34 1.3 0
4h 26 1.5
. Période de séchage intermédiaire de 16 heures L
8h 16 1.9 0
16h 14 1.9 0
48h 14 2.6 0

Tableau 16 : Concentrations en pentachlorophénol, mesurées par HPLC, obtenues dans les
lixiviats de bois traités au PCP, au PCPNa et de bois non traités. Les lixiviats sont récoltés
apres chaque période de délavage et renouvelés par 500 ml d'eau ultrapure.

CE 50-15min Vibrio fischeri
Traitement PCPNa PCP Témoin
Durée de délavage % viv CE 50 mg/1 % viv CE 50 mg/l % viv
PCP PCP
1h 1.5 1.04 19 0.38 35
2h 4 1.36 24 0.31 31
4h 3.7 0.96 23 0.35 33
Période de séchage intermédiaire de 16 heures
8h 4 0.64 16 0.30 18
16h 5.2 0.73 13.5 0.26 18
48h 5.2 0.73 10.5 0.27 14

Tableau 17 : Concentration en lixiviat (en %) induisant 50 % d'inhibition de la bactérie
luminescente Vibrio fischeri @ 15 minutes. Les CE 50-15 minutes correspondantes sont
exprimées en mg/l de PCP.
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4.1.2. Ecotoxicité des lixiviats

Pour les bois traités au PCPNa (tableau 17), les trois premiéres CE 50-15 min exprimées en
mg/l de PCP sont légérement supérieures a 1 mg/l .

La CE 50-15 minutes du PCP pour la bactérie luminescente a2 un pH de 6.2 et 7 est
respectivement de 0.75 et 1.0 mg/l de PCP (voir tableau 12). La toxicité est donc ici
essentiellement diie a la présence du pesticide dans les lixiviats.

Pour les trois derniers lixiviats (suivant la période intermédiaire de séchage), nous obtenons
des CE 50 exprimées en mg/l de PCP légérement inférieures a celle du PCP seul. Cette
toxicité légérement plus importante peut résulter de produits extraits du bois en méme temps
que le PCP.

Pour les bois traités au PCP (tableau 17), les CE 50-15 min en mg/l de PCP dans les trois
premuers lixiviats sont largement plus faibles que la CE 50-15 min du PCP seul (dilué dans
de I'eau ultrapure, voir tableau 12).

Cette toxicité des lixiviats plus importante que celle du PCP dans I'eau pourrait s'expliquer
par le délavage de certaines molécules présentes dans la formulation organique (esters
aliphatiques, aldéhydes, alcools....) encore présentes dans le bois malgré la période de séchage
des blochets (11 semaines).

Pour les trois demiers lixiviats, la toxicité augmente encore légérement par rapport aux trois
premiers échantillons : la méme observation que pour les bois traités PCPNa peut étre faite,
c'est a dire une présence de composés extractibles toxiques pour la bactérie.

En conclusion, on peut noter que la toxicité des lixiviats est, pour les trois essais, plus
importante apres la période de séchage intermédiaire de 16 heures. Ceci pourrait s'expliquer
soit par une oxydation de composés extractibles, soit par un processus physique de séchage
permettant d'accélerer la migration de ces composés et du pesticide vers la surface du bois.



CE 50 5 et 15 minutes Vibrio fischeri

cyperméthrine | propiconazole Formulation aqueuse Formulation organi-
pure pure contenant de la que contenant de la
propiconazole et de la | propiconazole et de la
cyperméthrine cyperméthrine
concen- quel que soit 20 mg/l 0.71 % m/m propico 0.71 % m/m propico
tration le protocole dans eau 0.09 % m/m cyper 0.06 % m/mcyper
nominale utilisé ultrapure diluée dans de l'eau diluée dans de
ultrapure I'éthanol
CE 50 6.4 mg/l 017 % 0.52*10° %
5 min NT (6.1-6.8) (0.13-0.22) (0.35*102-0.75*107)
CE 50 5.9 mg/l 0.16 % 0.63*10° %
15 min NT (5.7-6.1) (0.13-0.20) (0.4*10°-0.95*107?)

Tableaux 18 : CE 50-5 minutes et 15 minutes Vibrio fischeri de chaque matiére active pure
et des deux formulations aqueuse et organique, employées pour le traitement des blochets.
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4.2. Bois traités par une solution aqueuse ou une solution organique contenant de la
propiconazole et de la cyperméthrine

Apres imprégnation par trempage de blochets de pin, 1'apport de propiconazole est de 48+7
mg pour 100 g de bois dans le cas de la formulation aqueuse et 45.1+4 mg pour 100 g de
bois dans le cas de la formulation organique : les blochets sont ensuite mis a sécher 4 65+5
% d'hygrométrie et 20+1°C, 11 semaines avant leur utilisation.

La toxicité de la propiconazole pure, de la cyperméthrine pure ainsi que des deux formulations
d''mprégnation sur Vibrio fischeri sont reportés dans le tableau 18.

Les résultats obtenus pour la cyperméthrine montrent une abscence de toxicité (NT) sur la
bactérie luminescente dans les conditions expérimentales de I'essai.

Plusieurs dilutions aqueuses de cyperméthrines a différents pH ainsi que plusieurs dilutions
de la matiére active dans des solvants organiques (méthanol, éthanol..) ont été analysées en
microtox. :

Le milieu osmotique (NaCl 2%) a également été remplacé par du NaHCO, a 5%.

Quel que soit le protocole utilisé, 1a CE 50 de la cyperméthrine n'a pu étre obtenue (abscence
de toxicité) sur la bactérie luminescente alors que les mémes solutions (cyperméthrine a 100
ug/l dans 10 % de méthanol) ont donné des réponses toxiques trés fortes sur Daphnia magna
(CE 50-24 h = 3 ug/).

Pour la propiconazole, la toxicité sur la bactérie luminescente est moyennement élevée (CE
50-15 min = 5.9 mg/l).
Enfin, les deux formulations utilisées pour le traitement des blochets ont été testées sur
microtox : on obtient une réponse forte pour la formulation aqueuse et trés forte pour la
formulation organique.

4.2.1. Cinétique de délavage de la propiconazole a partir du bois traité

Les cinétiques de délavage de la propiconazole selon la formulation utilisée pour le traitement
des blochets sont quasiment identiques (tableau 19). Cependant, les concentrations de
propiconazole dans les eaux de délavage sont légérement plus importantes dans les bois traités
par la formulation aqueuse par rapport aux bois traités par la formulation organique.

La faible différence de concentration de matiére active dans le bois selon le traitement (4817
mg pour 100g de bois pour la formulation aqueuse contre 45+4 mg pour 100 g de bois pour
la formulation organique) n'explique pas cette différence de relargage en faveur des bois
traités par la formulation aqueuse.

Les teneurs en cyperméthrine ont été analysées dans les lixiviats : les concentrations obtenues
sont tres faibles et en régle générale inférieures 4 10 ug/l pour les deux formulations utilisées.



Concentrations de propiconazole en mg/l dans les extraits aqueux
Durée de délavage provenant de blochets traités par
successives (en heure)
aprés renouvellement formulation aqueuse formulation organique non
total des eaux de de propiconazole de propiconazole traités
délavage
1h 6.6 3.7 0
2h 3.3 1.7 0
4h 2.3 1.3 0
' ' Période de séchage intermédisire de 16 heures
8h 2.6 1.5 0
16h 2 1.1 0
48h 2.2 1.4 0

Tableau 19 : Concentrations en propiconazole obtenues dans les lixiviats de bois traités par
une formulation aqueuse et une formulation organique (analyse par GC-ECD aprés
extraction). Les lixiviats sont récoltés aprés chaque période de délavage et renouvellés par 500

ml d'eau ultrapure.

CE 50-15min Vibrio fischeri
Traitement Formulation aqueuse Fopmulation organique J
Tégoin
Durée de délavage % vIv CE 50 mg/1 % vIv CE 50 mg/1 % viv
Propiconazole Propiconazole
1h 36.2 2.4 56 2.1 60
2h 44 1.5 62 1.1 58
4h 45 1.0 49 0.6 74
Période de séchage intermédiaire de 16 heures

8h 35.2 0.91 35.2 0.30 39.8
16h 34.8 0.70 32.2 0.26 40.2
48h 28.4 0.62 29.4 0.27 35.7

Tableau 20 : Concentration en lixiviat (en % v:v) induisant 50 % d'inhibition de la bactérie
luminescente Vibrio fischeri 2 15 minutes. Les CE 50-15 minutes correspondantes sont

exprimées en mg/l de propiconazole.
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Le rapport initial des deux matiéres actives dans la formulation n'est pas conservé dans les
lixiviats : ce rapport est d'environ 8/1 en faveur de la propiconazole dans la formulation
aqueuse et d'environ 12/1 dans la formulation organique. Dans les lixiviats, un rapport
d'environ 400/1 en faveur de la propiconazole est trouvé pour les deux formulations : ceci
peut s'expliquer par une meilleure retention de la cyperméthine dans le bois et également par
une trés faible solubilité de cette matiére active dans 1'eau (inférieure a 0.2 mg/l) par rapport
a la propiconazole (environ 100 mg/l).

4.2.2. Ecotoxicité des lixiviats

Dans les trois premieres fractions de délavage, on constate une faible différence de toxicité
entre les deux traitements (tableau 20).

Les lixiviats provenant des bois traités par la solution organique sont considérés comme non
toxiques (les CE 50-15 min obtenues sont supérieures & 45 %). Les lixiviats correspondant
aux mémes temps d'agitation pour les bois traités par la formulation aqueuse donnent des CE
50-15 min comprises entre 35 et 45 % indiquant une trés faible toxicité.

L'explication réside dans un délavage plus important de la propiconazole pour les bois traités
par la formulation aqueuse.

En tenant compte de la teneur en propiconazole des lixiviats, il apparait que l'inhibition de
luminescence de 50 % de la bactérie est obtenue pour des concentrations trés faibles de
propiconazole (5 a 6 fois plus faible qu'avec la propiconazole pure). La présence de
constituants naturels du bois extraits en méme temps que le fongicide pourrait expliquer cette
toxicité.

Apres la période de séchage intermédiaire des blochets de 16 heures, les extraits sont plus
toxiques que ceux précédant le séchage. Les produits naturels du bois seraient en cause
comme l'indique les résultats des témoins.

Plus généralement, les concentrations en propiconazole obtenues dans ces essais sont
supérieures aux valeurs de CL 50-96H obtenues sur des macroinvertébrés benthiques
comprises entre 0.9 mg/l et 1.3 mg/l (Aanes et Baekken, 1994). 1l apparait donc que de telles
concentrations en pesticides sont susceptibles de provoquer des risques non négligeables, en
toxicité aigué, sur certains macroinvertébrés présents dans nos riviéres dans le cas d'un
délavage important.
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CHAPITRE 7 : COMPORTEMENT DES PESTICIDES DANS L'AIR A PARTIR DE BO
TRAITES '

1. EXPERIENCES PRELIMINAIRES : MISE AU POINT DU MODELE
1.1. Récapitulatif des conditions des essais préliminaires

Les blochets ont été positionnés dans l'enceinte pour ces essais préliminaires, "en ligne" c'est
a dire dans l'axe de circulation de l'air avec un nombre de 8, 4 ou 2 blochets par enceinte
(figure 11, partie Matériels et Méthodes).

Le traitement des blochets a été réalisé par trempage court 3 minutes, l'installation des
échantillons dans la chambre d'essai a été effectuée 1 heure 30 aprés l'imprégnation (1l n'y
a donc pas eu de période de séchage du bois aprés 1'imprégnation).

Un ventilateur a été installé dans I'enceinte afin de pratiquer un brassage de l'air dans la
chambre d'essai.

Les parametres climatiques choisis comme conditions standards pour I'enceinte de 1 m® sont:

- température de 23°C - humidité relative de 45 %
- vitesse de l'air : 0.3 m/s - débit d'air : 3.5 litre/heure

1.2. Résultats préliminaires

La cinétique d'émanation du PCP a partir du bois traité a été étudiée pour plusieurs taux de
charge : 2.7 et 5.4 m*/m’. Le taux de charge (ou ratio m*m?) correspond au rapport de la
surface de bois traité (en m®) au volume de l'enceinte (en m®).

La cinétique d'émanation du pentachlorophénol dans l'air de l'enceinte est présentée dans la
figure 20.

Deux enceintes ont été utilisées dans cet essai ; une enceinte contenant 4 blochets et une
enceinte contenant 8 blochets placés selon la disposition "en ligne".

On constate que - les valeurs de concentration en PCP dans l'air ne sont pas supérieures
dans I'enceinte contenant 8 blochets par rapport a 'enceinte contenant
4 blochets.
- le tétrachlorophénol (contaminant du PCP technique) est également
détecté : les cinétiques d'émanations sont paralléles a celles du PCP tout
en étant plus faibles

Ces résultats traduisent un probléme de méthodologie dans la mesure ou la concentration du
pesticide dans 1'air n'est pas supérieure lorsque le nombre de blochets traités est plus élevé.

Ces résultats s'expliquent par un nombre trop important d'échantillons de bois traités dans
I'enceinte provoquant une saturation de 1'air par le PCP (cette saturation se produisant déja
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‘avec 4 blochets) ainsi qu'une géne du brassage de l'air avec redéposition du pesticide sur des
échantillons voisins ).

Il apparait clairement que le protocole choisi précédemment n'est pas adapté aux essais de
volatilisation des matiéres actives dans l'air.

Les problémes de saturation de pesticide dans l'air sont diis 4 un taux de charge trop élevé.
La non homogénéité des mouvements de l'air dans la chambre, accentuée par la présence des
ventilateurs, empéche toute compréhension et exploitation des résultats.

2. EXPERIENCES DEFINITIVES

Les blochets traités utilisés pour les manipulations ultérieures seront séchés au moins 3
semaines avant les essais (504 heures), ce qui selon le graphe de la figure 21 nous permet
d'étre certain de ne plus avoir d'évaporation de solvant aprés cette date.

En fonction des résultats obtenus dans les expériences préliminaires, les conditions d'essai
selectionnées pour ces expériences définitives seront définies comme suit -

- séchage des blochets durant 3 semaines minimum avant leur installation dans les chambres
d'essai

- positionnement des blochets selon la disposition "en barillet", c'est a dire dans un plan
perpendiculaire au flux d'air circulant.

- suppression du ventilateur dans les chambres d'essais

- réduction du taux de charge par remplacement des blochets non traités par des blochets en
verre borosilicaté afin d'obtenir le méme encombrement stérique tout en diminuant les
adsorptions "parasite”.

2.1. Cinétique d'emission du PCP 2 partir de bois traités PCP ou PCPNa
Les profils d'émission obtenus (figure 22) nous permettent de constater que :

- les comportement du PCP et du PCPNa différent dans le compartiment atmosphérique

- le relargage du PCP 4 partir de bois traités par une formulation organique contenant du PCP
est bien plus important que celui provenant de bois traités par une formulation aqueuse
contenant du PCPNa

- les concentrations augmentent jusqu'a 96 heures pour atteindre des valeurs stables (plateau:
nous avons estimé que la phase plateau est obtenue lorsque la concentration détectée ne varie
pas de + 10 % par rapport a la valeur précédente. Par ailleurs un minimum de trois
prélévements constants & + 10 % permet de dire que l'on a atteint cette phase plateau).

- les valeurs stables formant le plateau sont atteintes au méme moment quelque soit le
traitement (PCP ou PCPNa) ; ces valeurs définissent la concentration pseudo-stationnaire du
pesticide dans I'air pour un taux de charge et un temps de séchage particulier.

- les concentrations obtenues en phase plateau sont supérieures pour 4 blochets traités par
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rapport a 2 blochets traités + 2 blochets en verre borosilicaté.

Pour expliquer les profils de cinétique obtenus, on peut avancer I'hypothése d'une forte
adsorption du pesticide sur les parois des chambres d'essais, dans les tubes en téflon ainsi que
sur les blochets en verre borosilicaté (jusqu'a la valeur du plateau) puis d'une saturation des
sites d'adsorption du pesticide, les valeurs de plateau étant alors atteintes.

Ces hypothéses seront discutées ultérieurement de maniére plus approfondie dans la partie
adsorption des pesticides (paragraphe 2.5).

2.2. Influence du temps de séchage sur la volatilisation

La volatilisation du pesticide a partir du bois traités et séchés pendant 3 ou 11 semaines avant
utilisation a été étudiée sur 3 manipulations successives ; les valeurs obtenues sont exprimées
en ug PCP/m® d'air.

Ces valeurs sont reportées sous forme d'histogramme dans la figure 23 : chaque histogramme
représente la moyenne de 3 concentrations de PCP dans I'air (accompagnée de son écart-type)
obtenue pour 3 manipulations similaires. Chaque concentration correspond a la phase
"plateau” obtenue au dela de 96 heures.

La valeur de saturation du pesticide (dont le calcul est indiqué en annexe 1) est représenté
par une barre horizontale.

On constate que : - les valeurs de PCP dans I'air sont bien plus importantes lorsque le bois
est traité par une solution organique de PCP par rapport au traitement par une solution
aqueuse de PCPNa.

- pour les bois traités par la formulation organique de PCP, le séchage
a un impact non négligeable sur la concentration de PCP dans l'air. Les concentrations
détectées avec des blochets séchés 11 semaines baissent d'environ 35 % pour le taux de
charge de 5.4 m*m’ et de 34 % pour le taux de charge de 2.7 m%m’par rapport aux valeurs
détectées aprés 3 semaines de séchage.

' - pour les bois traités par la formulation aqueuse de PCPNa, les
concentrations de PCP dans 1'air ne sont pas affectées par le séchage du bois. On remarque
une stabilisation des concentrations de PCP obtenues dans l'air de 1'enceinte quelque soit le
taux de charge utilisé.

En fait, le PCPNa n'ayant pas de tension de vapeur et ne se volatilisant pas, ce que nous
détectons dans les solvants récupérés aprés bullage est du PCP. Cette constation a été
démontrée par I'analyse puisque les temps de rétention du PCP et du PCPNa en GC-ECD ne
sont pas les mémes.

Il est possible qu'une partie du PCPNa se transforme en forme moléculaire en raison de
I'acidité du bois de résineux (a titre indicatif, la mesure du pH d'échantillons de pin sylvestre
indique un pH de 5, cette valeur est proche du pKa de 4.7 du pesticide). C'est cette forme
moléculaire, PCP, qui sera détecté par bullage aprés volatilisation.



Protocole utilisé et types de résultats 4 blochets traités 2 blochets traités 4 blochets non
traités
Séchage du bois bt séchs 3 seohes séchés 11§ séchés 11 S
P ug de PCP piégé dans tolugne 105 185 62 24 v 1
C 4g de PCP adsorbé sur les parois 104 22 7 3 1
P pg de PCP adsorbé dans les tubes téflons 65 NE 2 1 <1
Total PCP volatilisé {piégage + adsorption) en ug 274 207 71 | 26 2

% PCP adsorbé/PCP volatilisé 62% NE 13% 14% 50%
P | ug de PCP piégé dans toludne 40 38
C ug de PCP adsorbé sur les parois 7 4
P g de PCP adsorbé dans les tubes téflons NE 1
N Total PCP volatilisé (piégage + adsorption) en ug NE 43
A % PCP adsorbé/PCP volatilisé NE 12%

Tableau 21 : PCP récupéré par piégage dans les ampoules a solvant (toluéne) et par adsorption
sur les parois des enceintes et dans les tubes téflon. Les résultats sont exprimés en yg de PCP
et également en % de PCP adsorbé par rapport a la totalité du pesticide volatilisé; NE signifie non étudié
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2.3.Variabilité et reproductibilité¢ des résultats obtenus

Les résultats bruts correspondant aux cinétiques d'émanations du PCP de ces trois essais sont
donnés en annexe 2.

La variabilité des résultats peut résulter des facteurs suivants :

- manipulations successives ne pouvant étre réalisées simultanément pour des raisons
d'encombrement de l'enceinte 1 m’ (seulement 5 chambres d'essais au maximum, 4 essais et
un témoin, peuvent étre disposées dans l'enceinte 1 m® ce qui correspond 4 une manipulation).

- imprégnations successives réalisées pour les différents temps de séchage de chaque
manipulation.

- échantillonnage des blochets dans chaque lot d'imprégnation (malgré le fait que celui-
ci sort effectué selon des critéres de sélection strictes).

Pour chaque manipulation, la différence des concentrations du PCP en fonction du taux de
charge est significative.

Cependant, lorsque 'on groupe les résultats des 3 essais, cette différence est moins nette
compte tenu des résultats de la manipulation 2 ou les concentrations de PCP dans I'air étaient
plus élevées que dans les deux autres, pour un méme taux de charge (annexe 2).

Les résultats obtenus montrent donc une variabilité non négligeable mais qui parait, vu les
facteurs de variabilité additionnels décrits ci-dessus, acceptable.

2.4. Adsorption du PCP sur les parois de l'enceinte et dans les tubes téflons

Nous avons évalué quantitativement l'adsorption du pesticide sur le verre borosilicaté de
I'enceinte expérimentale ainsi que dans les tubes en téflon au cours des essais préliminaires
et définitifs.

Tichenor (1987) et Jayjock ef al. (1995) montrent effectivement que 1'adsorption sur les parois
d'un modele de petites enceintes n'est pas un phénomeéne négligeable méme si le matériel
utilisé pour les parois de la chambre est inerte.

Les parois de l'enceinte et les tubes téflon ont été rincés a plusieurs reprises par de I'acétone
qui sera analysé en GC-ECD pour sa teneur en pesticide.

Les résultats des adsorptions sont présentés dans le tableau 21 : les émanations de pesticides
ont été mesurées toutes les 24 heures jusqu'a 310 heures. En fin de manipulation, le PCP
adsorbé sur les parois et dans les tubes en téflon a été quantifié selon le protocole
précédemment décrit.

Ces études d'adsorption ont également été réalisées lors des études préliminaires : elles
montrent une forte adsorption du PCP dans l'enceinte expérimentale notamment sur le
ventilateur.
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En plus de cette adsorption sur le ventilateur, la difficulté rencontrée pour mesurer la vitesse
de l'air dans l'enceinte nous a conduit & éliminer cet élément plus perturbateur qu'utile.
Ces résultats en présence de ventilateur sont donnés en annexe 3.

Les résultats présentés dans le tableau 21 nous permettent de constater que :

- I'adsorption du PCP est toujours plus importante sur les parois de l'enceinte que dans
les tubes en téflon.

- I'adsorption du pesticide est trés importante lorsque les blochets ne sont pas séchés
(environ 60 % des émanations)

- I'adsorption sur les parois des enceintes est significative et est de l'ordre de 10 & 20
% des émanations totales lorsque les bois sont séchés au moins 3 semaines avant l'essai.
Ces valeurs sont confirmées par Prueger et Pfeiffer (1994) qui ont trouvé des pourcentages
d'adsorption de 23+5 % du total des émanations sur les parois d'un modéle de 1.5 litre dans
le cadre d'une étude de volatilisation d'un pesticide (métolachlore) a partir du sol.

Il apparait que le phénomeéne d'adsorption n'est pas négligeable lorsque l'on étudie les
émanations d'un pesticide a partir de bois traités dans un modéle d'enceinte.

La grande différence d'adsorption existant entre les bois séchés et les bois non séchés peut
s'expliquer par la volatilisation des solvants qui favorise l'adsorption du pesticide sur les
parois de l'enceinte.

2.5. Influence du taux de charge

Le taux de charge ou ratio m*m’ correspond au rapport de la surface du matériel testé
susceptible d'émettre des composés dans le compartiment aérien sur le volume d'air de
I'enceinte (chambre d'habitation par exemple). D'aprés Schenk er al(1993), le ratio
communément trouvé dans les habitations ou l'on retrouve du bois traité est généralement
compris entre 0.2 et 1.2 m*m’.

Or, dans notre modéle d'enceinte, ce ratio est égal & 5.4 pour 4 blochets par enceinte et 2.7
pour 2 blochets par enceinte. Nous sommes par conséquent au dessus des valeurs que l'on
peut trouver en réalité ; nous avons donc baissé le ratio m*m? utilisé dans les études suivantes
afin d'étre plus proche des conditions réelles.

a) Concentrations détectées pour de faibles ratios

Pour obtenir des faibles ratio, nous avons diminué la valeur du taux de ‘charge selon deux
protocoles différents:

- en réduisant le nombre de blochets par enceinte jusqu'a la valeur de 1.36 m*m?
correspondant 4 1 blochet par enceinte (c'est a dire 47.5 cm?3500 cm® = 000475
m’/0.0035m°=1.36). Les blochets manquants sont remplacés par des blochets en verre ; ceci
dans le but de réduire le ratio m*/m’ sans affecter 'encombrement de la chambre (afin que les
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mouvements d'air dans la chambre ne soit pas affectés).

- en réduisant la surface de bois traitée sur le dernier blochet présent dans I'enceinte
pour obtenir des taux de charge de 0.67 m*m? et de 0.33 m*m’ correspondant a des valeurs
que I'on peut trouver dans des locaux habités. Une partie de la surface du blochet a été
imperméabilisée par une couche de colle polymérique (Tivosan) empéchant toute émanation
du pesticide au travers de la surface du bois
Ce colmatage est pratiqué proportionnellement aux trois coupes de bois existant sur le blochet
EN 113 (coupe radiale, coupe tangentielle et coupe longitudinale) : ceci dans le but de ne pas
favoriser une émanation préférentielle du pesticide par rapport a un type de coupe. Il est en
effet connu que le relargage des matiéres actives de bois traité dans I'air ou dans l'eau se
produit de maniére préférentielle a partir de la coupe transversale.

Ces blochets partiellement colmatés ont été utilisés pour étudier la corrélation entre le taux
de charge et les concentrations de PCP détectées dans l'air de l'enceinte pour de faibles
valeurs de ratio : les résultats sont représentés dans la figure 24 pour les bois traités par du
PCP et dans la figure 25 pour les bois traités par du PCPNa.

Quatre taux de charge ont été étudiés parallélement a un témoin sur des bois traités au PCP
ou au PCPNa : 0.33, 0.67, 1.36 et 2.7 dans le cas du PCP et 0.33, 0.67, 1.36 et 4.05 dans
le cas du PCPNa.

La courbe obtenue pour les bois traités PCP (figure 24) montre de fortes augmentations des
concentrations de PCP pour de faibles variations du taux de charge comprises entre 0 et 1.36
m’/m’ et de plus faibles augmentations pour des taux de charge dépassant 1.36 m*/m?>.

On peut cependant calculer les paramétres d'une proportionnalité directe (y = ax) entre les
concentrations de PCP dans l'air et le taux de charge pour les ratios utilisés dans cette
manipulation :

- les coefficients de corrélation r sont de 0.91 pour les courbes "concentrations PCP
dans l'air versus le taux de charge" pour des blochets utilisés aprés 3 et 11 semaines de
séchage. Ces valeurs du coefficient de corrélation r sont bonnes mais ne sont pas excellentes
pour démontrer une proportionnalité directe entre les émanations de pesticide et le taux de
charge.

- les concentrations détectées avec des blochets séchés 3 semaines sont supérieures a
celle correspondant aux essais réalisés avec des blochets séchés 11 semaines

Pour les concentrations en PCP obtenues a partir de bois traités PCPNa en fonction du taux
de charge (figure 25) nous constatons que :

- la proportionnalité directe (y = ax) calculée sur les 5 valeurs obtenues pour chaque
conditionnement des blochets présente des coefficients de corrélation r satisfaisants : r = 0.96
pour 3 semaines de conditionnement et r = 0.99 pour 11 semaines de conditionnement.

- les concentrations détectées 4 11 semaines sont supérieures a celle détectées a 3
semaines, a l'inverse de ce qui est obtenu avec les bois traités au PCP.
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Cela confirme les observations faites dans le paragraphe "influence du séchage"qui met en
évidence des concentrations en PCP dans 1'air i partir de bois traités PCPNa non influencées
par le séchage.

b) Modélisation de la courbe "concentration en fonction du taux de charge" pour tous les
ratios étudiés

L'ensemble des résultats obtenus avec les différents taux de charge (0.33 4 5.4 m¥m’ ; voir
figure 26) permet d'obtenir des profils de courbes PCP en fonction du ratio "asymptotique"
de type exponentielle (figure 26).

Ces courbes "concentration de PCP dans l'air versus le taux de charge" peuvent alors étre
modélisées par une simple régression linéaire C = a*(1-e™).

Ce type d'équation a déja été utilisé par des auteurs s'intéressant aux cinétiques d'émission de
produits chimiques 4 partir de matériaux émetteurs (Colombo e al,, 1990).

Les coefficients de corrélation r sont alors de 0.98 pour les deux temps de séchage 3 et 11
semaines (figure 26). Le type de fonction utilisée pour lisser la courbe nous permet de vérifier
que, lorsque la valeur du ratio R->«x

e 0

a(l-e™—>a

La valeur du paramétre a, définie par le lissage de la courbe, nous donnera l'asymptote de la
courbe.

Dans le cas du traitement au pentachlorophénol avec séchage de 3 semaines des blochets
traités (figure 26), il apparait que lorsque le taux de charge tend vers de grandes valeurs, les
concentrations de pesticides dans l'air tendent vers 190 pg/m’. Cette valeur est proche de la
concentration saturante du pesticide dans 1'air définie par Zimmerli (1982) qui est de 220+20
pg/m’. On peut donc considérer que lorsque le ratio tend vers de grandes valeurs, la
concentration de PCP dans l'air tend vers la concentration de vapeur saturante. Cette
concentration de vapeur saturante étant 1'asymptote de la courbe PCP versus le taux de charge.

Pour les blochets traités au PCP séchés 11 semaines, la modélisation conduit au méme type
de fonction. Dans ce cas, la concentration asymptotique de la courbe, lorsque R tend vers
l'infini, est de 160 pg/m’. Cette valeur est inférieure a4 la concentration de vapeur saturante
du PCP dans l'air et nous permet de penser que la concentration de pesticide dans le bois a
été modifiée lors du séchage par une évaporation du pesticide dans l'air et par une diffusion
du pesticide vers l'intérieur du bois.

Pour les bois traités au PCPNa, la modélisation par la méme fonction y = a (1-e™) ne permet
pas d'améliorer les coefficients de corrélation obtenus précédemment (r=0.99 pour la
proportionnalité directe). Les coefficients obtenus sont en effet de r = 0.82 et r = 0.95
respectivement pour 3 et 11 semaines. On s'apergoit également que les courbes tendent vers
la valeur asymptotique située a 35 pg/m3. Cette valeur est largement inférieure a la
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concentration saturante du PCP dans 1'air et prouve que les quantités de PCP disponibles pour
la volatisation dans le bois sont limitées. Les quantités de PCP détectées résultent a notre avis
de la transformation de PCPNa en PCP dans le bois.

La valeur du taux de charge et le temps de séchage sont donc des paramétres essentiels
lorsque l'on dose les émanations de pesticide & partir de bois traités dans le compartiment
aérien. Le choix des valeurs de ce taux de charge est trés important et devrait correspondre
aux taux de charge que l'on est susceptible de trouver dans les locaux d'habitation.

Une modélisation de la concentration atmosphérique du pesticide en fonction du taux de
charge est donc, dans la majorité des cas, nécessaire a l'exploitation des résultats afin
d'extrapoler les résultats expérimentaux a la réalité.

2.6. Influence des facteurs climatiques sur les émanations du PCP

Toutes les expérimentations réalisées jusqu'ici ont été conduites dans des conditions fixes de
température 23°C et d'hygrométrie 45 % avec un renouvellement d'air des chambres d'essais
réglé a 1 par heure. Ces caractéristiques climatiques sont couramment utilisées pour le dosage
des pesticides dans 1'air.

Il est intéressant de connaitre I'influence de ces paramétres sur les émissions de pesticide dans
le but de connaitre les variations susceptibles de se produire dans les cas réels c'est a dire
dans les locaux d'habitation.

2.6.1. Influence de la température

Nous avons fait varier la température, lorsque la phase plateau a été atteinte, tout en gardant
I'hygrométrie constante & 45 % ; les résultats sont présentés dans la figure 27.

On constate que l'influence de la température sur les émanations de PCP est trés importante
pour les bois traités au PCP ou au PCPNa. De grandes variations sont mesurées lorsque 1'on
passe de 10°C a 30°C tout en gardant la méme hygrométrie de 45 %.

De nombreux auteurs ont constaté les mémes effets de la température sur les émanations du
PCP : Ingram et al. (1981a) montrent un effet stimulant de 1'augmentation de la température
sur les émanations de PCP a partir de bois traités pour trois types de formulation a base de
pentachlorophénol. Gebefiigi ef al.(1979) et Gebefiigi (1989) ont montré une augmentation des
concentrations de PCP dans l'air lorsque la température augmente, cette observation ayant été
faite dans une piéce d'habitation traitée par du PCP : cependant les auteurs n'ont pas mis en
évidence de relation simple entre la température et les émanations car la condensation est
apparue dans leur étude comme un facteur non controlable. ‘

Cette augmentation de la concentration du PCP dans l'air s'explique tout d'abord par
I'importance fondamentale de 1a température sur la pression de vapeur saturante d'un pesticide.
L'équation de Clayperon-Clausius, log P = AH, / 2,3RT + constante, donne la relation existant
entre la pression de vapeur de la substance P en pascal, la température T en degré Kelvin et
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la chaleur latente AH, (ou chaleur de vaporisation de changement d'état, liquide ou solide a
gazeux). Ceci a comme conséquence l'augmentation de la concentration saturante de la
substance dans I'air.

Asakawa ef al. (1994) a montré dans une étude de terrain faite sur les concentrations de
chlordane (termicide organochloré) détectées dans l'air de locaux d'habitation, une trés forte
corrélation entre les valeurs de concentrations détectées et la température des locaux. L'étude
montre en effet un maximum de concentration observé en été lorsque les températures sont
les plus élevées.

2.6.2. Influence du renouvellement de' l'air

Toutes les manipulations précédentes avaient été effectuées avec un renouvellement d'air de
la chambre d'essai constant et égal & 1, c'est a dire correspondant a 1 renouvellement d'air par
heure.

Nous avons fait varier, dans cette expérience, le débit d'air afin d'étudier son influence sur les
émanations du PCP a partir de bois traités. Les résultats obtenus sont présentés dans le tableau
survant :

=
Renouvellement ratio 1.3 ratio 4
de la totalité de
' lal.r de Taux de Taux de
I'enceinte par volatilisation volatilisation

1 3 3
heure (h) PCP en ug/m en pg/m**h PCP en pg/m en pg/m**h

11.4 11.7 6.6

" - R=2 7.5

Tableau 22 : Variation des concentrations d'équilibre du PCP dans I'air, a partir de bois traités
PCPNa séchés 11 semaines aprés l'imprégnation, en fonction du renouvellement de l'air de
I'enceinte, 4 23 °C et 45 % dhygrométrie. Les résultats sont exprimés en concentration de
pesticide dans l'air ug/m” et en taux de volatilisation (quantité de pesticide volatilisé par unité
de surface et par unité de temps) pg/m**h.

Ces résultats nous indiquent qu'un renouvellement plus important de l'air dans la chambre
d'essal entraine une baisse des concentrations de PCP détectées dans l'air de l'enceinte.
Cependant, si I'on rameéne cette concentration au taux de volatilisation du pesticide a partir



Type de
modeéle ou
étude de

expérimentale

Imprégnation

du bois

PCP détecté en
pg/m’

34 % HR,25°C:
1 a 160
43 %HR,28°C
14 a 158

hiver : 4543
85+26

été : 0.8+0.4
1.31+0.5

références

Gebefiigi
et al. 1979

étude de
terrain

aprés traitement

apres traitement

1-4 semaines

5-10 semaines

grenier 21
salon 9.3
chambre 5.8
grenier 4.7
salon 2.3
chambre 2.1

Rentokil Ltd
non publié
1980

modéle :
cylindre en
PVC de 42,8
litre

traitement par
trois types de
formulation

a 40°C:220+70
a 30°C:83+32
a 23°C:27+17

Ingram et al.
1981a

modeéle :
réacteur de
3.5 cm de
diameétre oc
45cm

trempage ou
pression
+ couche
amonium
quaternaire 5%

Warren et al.
1982

étude de

traitement
curatif

04244

Dobbs et
al.1983

terrain

étude de
terrain

4.9

13.3
pg/g poussiére

Krause et al.
1987

étude de
terrain sur
573 locaux
d'habitation

avant Déc.1987

< 0.01(9.8%
0.01-0.1(69%
0.1-0.25(8.6 o;
0.25-0.5(8.9%
0.5-0.75 2.4%)-

Blessing et
Derra, 1992

Tableau 23 : Concentration de PCP en ug /m’® détectées dans des locaux d'habitation ou par

des modeéles de laboratoire selon différents auteurs.
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du bois en pg/m**h (Van Leenput et al., 1987), on s'apergoit que ce taux augmente légérement
lorsque l'on passe de 1 4 2 renouvellement par heure pour les deux ratios sélectionnés et de
maniére plus importante lorsque l'on passe de 2 a 4 renouvellement par heure.
L'augmentation du renouvellement de 'air de I'enceinte augmente le taux d'émission du
pesticide & partir du bois. Ceci a été vérifié par Tichenor et Guo (1991) sur les émissions de
formaldéhyde & partir de bois ; lorsque le renouvellement de l'air augmente, la concentration
de produit testé dans l'air diminue par dilution. Cette baisse de concentration dans 1'air
augmente la différence de pression de vapeur entre la source émettrice et I'environnement
aérien. Comme la tension de vapeur est le principal facteur controlant la volatilisation, le taux
d'émission du pesticide va augmenter.

Ingram e al. (1981b) a également étudié l'influence du flux d'air sur les émanations de PCP
a partir de bois traités, ces émanations de PCP sont plus faibles lorsque le flux passe de 12
a 24 1/h ( ce qui correspond a un passage de R=0.28 4 R=0.56 dans son modéle de 42.8 litres)
puis remontent légérement lorsqu'il fixe son renouvellement a 48 1/h (correspond 4 R=1.1 dans
son modéle).

La méme constatation a été faite cette fois avec des renouvellements voisins de ceux utilisés
dans notre expérimentation (1, 2 et 5 h'') sur les émanations d'un triazole a partir de bois
traités par Van Leenput ef al. (1987) : les valeurs de triazole dans l'air baissent quand le
renouvellement de 1'air augmente.

2.7. Evaluation du risque
2.7.1. Présentation du probléme et résultats de la littérature

L'utilisation de bois traités 4 l'intérieur de locaux d'habitation peut donner lieu 2 la présence
de produits actifs dans l'air. Ces matiéres actives peuvent alors étre inhalées par les habitants
sur des périodes de quelques jours & quelques années et poser un risque pour la santé
humaine.

Afin d'évaluer ce risque, plusieurs études ont tenté de quantifier la présence de PCP dans I'air
ambiant de piéces d'habitation. Dans la majorité de ces études, les concentrations de PCP dans
les locaux d'habitation ont été anlysées sur les lieux mémes ; ce sont ce que nous appelerons
dans la suite de cette partie les études de terrain.

Une minorité de ces études s'est attachée a développer des modeéles de laboratoire permettant
de simuler ce qui se passe en situation réelle (c'est le cas de notre étude) ; l'avantage de ces
modeéles de laboratoire par rapport aux études de terrain est de pouvoir simuler plusieurs
situations types pouvant se produire en réalité en fonction de climats spécifiques (hygrométrie,
température particuliére) ou bien encore de taux de charge ou de renouvellements d'air
particuliers. Ceci dans le but de prédire les concentrations en pesticide que l'on pourrait
trouver dans l'air des locaux d'habitation.
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L'é¢tude de la volatilisation du PCP & partir de bois traités a commencé par des études de
laboratoire (Morgan et Purslow, 1973). Ces auteurs se sont alors intéressés & la diminution
par évaporation de la teneur en PCP dans les bois traités. La conclusion de leur étude montrait
que des bois traités par immersion dans une formulation a 5% de PCP perdaient 20 % de leur
teneur initial en PCP par volatilisation au bout de 6 mois.

Puis, une étude réalisée par Arsenault en 1976 a montré des concentrations de PCP dans 1'air
d'ateliers de traitement du bois par autoclave comprises entre 14 pg/m® et 297 pg/m’; ces
concentrations importantes de PCP dans l'air auxquelles étaient exposés les travailleurs de
cette scierie ont été corrélées a des teneurs de PCP non négligeables dans les urines de I'ordre
de 1 a3 ppm. La présence de PCP dans les urines de personnes exposées professionnellement
a de fortes concentrations du pesticide dans l'air ont été confirmées par Dahms et Metzner en
1979.

D'autres études ont évalué le risque 1ié a I'exposition non professionnelle : ainsi, des modeles
de laboratoires et des études de terrain ont été réalisées dans des locaux d'habitation. Le
tableau 23 nous indique les concentrations de PCP dans l'air fournies par des études de terrain
ou des modeles de laboratoire.

Pour les études de terrain, on constate que :

- les concentrations de PCP sont globalement comprises entre 0.01 et 85 pg/m® .

- les concentrations les plus élevées sont détectées aprés des laps de temps
relativement courts suivant le traitement des bois (Rentokil.).

- les études ayant lieu quelques années aprés le traitement montrent des concentrations
extrémement faibles dont les valeurs sont dans leur majorité inférieures 4 0.1 pg/m? (Blessing
et Derra, 1992).

- les concentrations en PCP sont plus importantes sur les poussiéres que dans l'air
ambiant (Krause ef al., 1987)

- les valeurs détectées dans l'air ont été mesurées aprés avoir fermé les locaux
d'habitation au minimum 1 jour avant le prélévement pour analyse.

- les taux de charge ou bien encore les dates de traitement sont rarement indiqués dans
ces études.

- les facteurs environnementaux (hygrométrie, température.) et les modes de
prélévement (fréquence, position...) sont rarement mentionnés.

Pour les rares modéles développés en laboratoire :

- les concentrations de PCP dans I'air sont toujours supérieures 4 celles que l'on trouve
dans les études de terrain.

- les fluctuations des concentrations détectées par le méme modéle ne sont pas
négligeables (Gebefiigi et al., 1979)

- les caractéristiques du modele (taille et volume de I'enceinte) et le protocole utilisé
(fréquence des prélévements, méthode de capture du pesticide...) sont variables selon les
auteurs.
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En résumé, les valeurs trouvées dans les études de terrain ou les modéles de laboratoire ne
sont pas contradictoires mais complémentaires. Il y a, en général, une tendance a la
surestimation des concentrations détectées par les modéles de laboratoire par rapport aux
études de terrain. Ceci s'explique par des variations importantes obtenues dans les modéles
expérimentaux dues a des facteurs non controlés (condensation sur les parois, taux de charge
Gebefiigi er al., 1979) ou encore a des variations volontaires et contrdlées de certains facteurs
comme la température ou I'hygrométrie (Waren et al., 1982).

Si I'on se place dans des conditions expérimentales simulant une situation réelle, 1a valeur du
pesticide retrouvée dans l'air correspondra souvent a la valeur trouvée par le modéle
(Gebefugi et al., 1979).

2.7.2. Calcul par régression linéaire ([C]=a*R pour les bois traités au PCPNa et [Cl=a*(1-e™®)
pour les bois traités au PCP) des concentrations obtenues par le modéle pour r= 0.2 m*m®

Comme nous l'avons déterminé dans la paragraphe 2.5 "importance du taux de charge”, la
meilleure régression obtenue est de type [C]=a*R pour les bois traités au PCPNa et de type
[C]=a*(1-e™) pour les bois traités au PCP. Grace i ces deux régressions, nous pouvons
calculer les concentrations de PCP dans l'air correspondant  un taux de charge égal 4 0.2
m%/m?,

On obtient ainsi, aprés extrapolation, les concentrations de PCP dans I'air suivantes °

Traitement du bois PCP PCPNa ||
Date de
prélévement aprés 3 semaines 11 semaines 3 semaines 11 semaines
imprégnation
Taux de charge 37 9 0
a3 .6 1.4
0.2 m*/m (8-66) (2.3-20)
0.6 90.3 242 1.9 43
f (69.5-111) (15.9-32.6)
12 138 448 3.8 8.6
' (118-158) (32-58)

Tableau 24 : Concentrations calculées par modélisation de la courbe "concentration PCP dans
l'air en fonction du taux de charge" pour des ratio de 0.2, 0.4 et 1.2 m%m? Les
concentrations sont exprimées en pug de PCP par m® d'air.

Ces concentrations, pour les bois traités par du pentachlorophénol, et pour des prélévements
réalisés a 3 semaines, sont légérement plus élevées que celles fournies par les études de
terrain (Gebefiigi ef al., 1979).

Les valeurs obtenues dans cette étude sont du méme ordre de grandeur que les concentrations
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fournies par les rares modéles de laboratoire. On note cependant que les renouvellements d'air
sélectionnés dans ces modeéles sont relativement élevés et correspondent peu a ce que l'on
trouve dans des locaux d'habitation (inférieurs en général 4 1 renouvellement par heure,
Zimmerli 1982).

2.73. Concentrations aériennes acceptables et évaluation du risque

Il n'y a pas actuellement de limites officielles concemnant la concentration aérienne des
pesticides dans les locaux d'habitation.

Cependant il existe une valeur journaliére acceptable (VJA ou ADI, Acceptable Daily Intake)
définie comme étant l'exposition journaliére & une substance durant la vie d'un homme
n'entrainant pas de risque appréciable pour sa santé.

Cette valeur VIJA a été fixée pour le PCP en 1987 par le WHO (World Health Organization)
a 3 pg PCP/kg de poids corporel (aprés ajout d'un facteur de sécurité de 1000 sur la NOEL
"oral rat" de 3 mg/kg) ce qui représente 180 pg de PCP pour un homme de 60 kg.

La conversion de cette VJA en concentration aérienne acceptable (CAA ou AAC, Acceptable
Air Concentration) peut étre réalisé comme suit : CAA = VJA/V*F

V étant le volume d'air moyen inhalé pour 24 heures par un homme de 60 kg dont la valeur
est fixée 2 18.5 m®

F étant la fraction de pesticide inhalée dont la valeur est fixée & 1 (c'est a dire 100% ; en
considérant que la voie d'intoxication par le tractus est la principale voie de contamination,
comme l'ont prouvé plusieurs auteurs) .

Comme la contribution & cette valeur journaliére admissible provoquée par l'inhalation de ce
pesticide ne doit pas dépasser 10 % (Dobbs, 1983) la concentration acceptable dans I'air pour
le PCP serait de :

CAA =18 pg/18.5 m* = 0.97 pg/m’~ 1 pg/m®

Or, 1l apparait que les valeurs calculées dans le cas de notre modéle pour un ratio réaliste de
0.2 m*/m’® (tableau 24) dépassent cette concentration aérienne acceptable dans tous les cas
excepté pour la concentration calculée pour les bois traités par la formulation aqueuse PCPNa
séchés 3 semaines.

Ces valeurs de concentration probables de PCP dans I'air pour un ratio de 0.2 m*m? indiquent
un risque pour la santé humaine non négligeable.

Cependant, il faut noter que le PCP, ses sels et ester n'est plus autorisé comme produit actif
dans les formulations de traitement pour bois d'intérieur en France depuis Mars 1991 (J.On°L
85).
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Figure 28 : cinétique d'émission du chlorothalonil & partir de bois traités par une formulation
agueuse ou organique a 1% m/m chlorothalonil. Les blochets sont séchés 3 semaines.




3. APPLICATIONS DU MODELE A D'AUTRES FONGICIDES

3.1. Etude des émissions de chlorothalonil 3 partir de bois traités

Le chlorothalonil est un fongicide utilisé depuis quelques années dans la préservation du bois.
en remplacement du pentachlorophénol. Sa tension de vapeur est plus faible que celle du PCP
(2*107 mmHg contre 1.5*10° mm Hg pour le PCP).

3.1.1. Profils de cinétique d'émission obtenues

Nous avons utilisé dans les manipulations concernant 1'étude de 1'émission de chlorothalonil
a partir de bois traités, une formulation commerciale hydrodispersable ainsi qu'une formulation
organique (chlorothalonil technique dilué dans du xyléne) a 5 et 1 % m/m de matiére active.

Les profils de cinétiques d'émission du chlorothalonil a partir du bois traité par une
formulation 4 1 % de matiére active (figure 28) nous permettent de constater

- une obtention rapide des valeurs stables avec un plateau vers 48/72 heures.

- des concentrations de chlorothalonil dans l'air nettement plus basses que celles
obtenues pour le PCP (dii a une tension de vapeur plus faible).

- des concentrations en chlorothalonil dans I'air plus importantes lorsque le traitement
est réalisé par une formulation organique, par rapport 3 une formulation aqueuse, bien que
l'imprégnation du bois soit plus importante avec la formulation aqueuse.

3.1.2. Influence de la concentration en produit actif dans la formulation dimprégnation

Apres imprégnation par trempage court 3 minutes, l'apport en chlorothalonil est, pour les
imprégnations réalisées par la formulation organique et aqueuse & 1 %, respectivement de
4.9+0.8 mg et 6.4+1.1 mg pour 100 g de bois et pour les imprégnations réalisées par la
formulation organique et aqueuse 5% respectivement de 25+1.8 mg et 39.7+£2.6mg pour 100
g de bois.

Les bois traités par ces formulations ont été séchés 3 semaines avant la réalisation des essais.

Ces essais (figure 29) montrent que :

- les concentrations de chlorothalonil détectées dans l'air sont toujours plus 1mportantes
lorsque les bois sont traités par une formulation organique (c'est a dire par du chlorothalonil
dilué dans du xyléne), ceci méme pour des concentrations de chlorothalonil dans les bois
légeérement supérieures lorsque 1'imprégnation est réalisée par la formulation aqueuse.

- les concentrations de chlorothalonil dans I'air sont différentes selon la teneur en fongicide
dans la formulation : elles sont plus importantes lorsque les bois sont traités par des
formulations & 5 % comparativement au traitement 3 1 %. Cependant, le rapport de 1 2 5 de
teneur en matiére active dans les bois en fonction des imprégnation 1 ou 5 % n'est pas
conservé dans l'air. On observe tout au plus une baisse de 10 4 30 % des émanations lorsque
l'on passe de 5 4 1 % m/m en chlorothalonil.

- les observations faites avec le PCP se confirment également ici : on ne retrouve pas une
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concentration 2 fois plus faible lorsque I'on divise le ratio par 2 c'est i dire lorsque 1'on passe
de 5.4 m*m® 4 2.7 m*m® mais une baisse des concentrations comprise entre 10 et 25 %.

3.1.3. Influence du temps de séchage

Tout comme pour le pentachlorophénol, nous avons étudié l'influence du temps de séchage
des blochets traités sur les émanations du chlorothalonil par la formulation aqueuse et
organique a 1% de chlorothalonil.

Les blochets ont été séchés 3 et 12 semaines ; les résultats correspondant a la moyenne des
3 premicéres valeurs stables du plateau pour chaque manipulation (accompagnée de leur écart-
type), sont représentés dans la figure 30 :

- les valeurs de plateau atteintes sont toutes comprises entre 4 et 6.5 ug/m® de chlorothalonil
dans l'air.

-pour la formulation organique 1%, nous constatons une baisse des émissions de chlorothalonil
dans l'air d'environ 20 % pour les deux taux de charge sélectionnés.

-pour la formulation aqueuse 1%, il n'y a pas d'effet du temps de séchage sur les émanations
du chlorothalonil dans I'air.

- le temps de séchage diminue I'émanation du pesticide lorsque le bois est traité par une
formulation organique mais n'a pas d'influence en cas de traitement par une formulation
aqueuse.

3.1.4. Influence du taux de charge

L'influence de la variation du ratio "surface de bois traité sur volume de I'enceinte" a été
étudiée afin de modéliser la courbe "concentration de chlorothalonil dans I'air via le taux de
charge". Ceci dans le but de calculer les valeurs de concentration de chlorothatonil dans 'air

que 'on peut obtenir pour des ratios réalistes de 0.2 m*m’ .

Nous avons procédé a la baisse du taux de charge en réduisant le nombre de blochets et la
surface de diffusion du pesticide.

a) Variation du taux de charge de 5.4 a 1.35 m¥m’.
Cette étude sur la relation liant le taux de charge aux valeurs de concentrations du
chlorothalonil dans I'air de l'enceinte a été réalisée a I'aide de blochets séchés pendant 15

semaines aprés 1'imprégnation par une formulation aqueuse 4 5 % et 1 % m/m (figure 31).

Les résultats sont présentés dans la figure 31 : les profils des courbes sont semblables aux
profils obtenus pour le pentachlorophénol lors de 'étude du taux de charge.

On constate que les courbes "concentrations de chlorothalonil dans I'air (une fois la phase
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plateau atteinte) en fonction du taux de charge" montrent :

- un profil caractéristique "asymptotique" tendant vers la valeur de 5 pg/m3 (voir
calcul de la concentration saturante du chlorothalonil dans I'air, annexe 1)

- des valeurs de chlorothalonil dans I'air plus importantes pour les bois traités par la
formulation contenant 5 % de chlorothalonil.

- un profil de courbe pour les bois traités par la formulation 4 1 % m/m chlorothalonil
semblable 4 celle contenant 5% du pesticide mais situé dans une gamme de concentration
inférieure de 2 pg/m®.

b) Variation du taux de charge de 4.1 4 0.33 m%m’

Cette manipulation a été réalisée sur des blochets imprégnés par la formulation aqueuse a 1
% de chlorothalonil m/m puis conditionnés 3 semaines avant leur prélévement (figure 32).
Le méme profil de courbe que précédemment est obtenu.

¢) Modélisation de la courbe "concentration chlorothalonil dans 1'air en fonction du ratio"
* Imprégnation par la formulation a 1%

Si T'on superpose les deux conditionnements des bois traités par la formulation a 1% (Betls
semaines de séchage), correspondant chacun a un protocole de réduction du ratio énuméré
précédemment, on constate que la premiére manipulation (taux de charge compris entre 1.35
et 5.4 m’/m’) prolonge parfaitement les valeurs trouvées par la deuxiéme manipulation (taux
de charge compris entre 0.33 et 4.1 m*m’; figure 33).

L'explication réside certainement dans le fait que le séchage des bois traités par la formulation
aqueuse 1 % chlorothalonil ne fait pas baisser significativement les émissions de
chlorothalonil dans I'air (comme nous 1'avons constaté dans le paragraphe 3.1.3 influence du
séchage).

Si I'on modélise les valeurs obtenues dans les deux manipulations par la méme fonction
exponentielle y= a(1-e™®) nous obtenons des coefficients de corrélation satisfaisants (r=0.96;
figure 33).

* imprégnation par la formulation 5 %

La modélisation par la méme fonction y = a(1-e¢™®), donne un coefficient égal a 0.99, ce qui
est également trés satisfaisant (figure 33).

Pour les deux modeéles, nous constatons que lorsque le ratio R tend vers des valeurs trés
importantes, les concentrations de chlorothalonil dans l'air tendent vers des asymptotes qui
sont respectivement égales a 4.3 et 4.9 pg/m’ pour les imprégnations 1 et 5 %. Ces valeurs
sont proches de la concentration saturante de chlorothalonil fournie par la littérature (aux
environ de 6 pg/m®). On peut donc affirmer que pour la régression linéaire de la courbe
"concentration en fonction du ratio" par la fonction exponentielle y = a(1-e™®), la valeur du
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0.99 pour l'imprégnation réalisée par la formulation a % et r = 0.96 pour l'imprégnation
réalisée par la formulation 1% (3 et 11 semaines de séchage).
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parametre "a "correspond pratiquement a la concentration de vapeur saturante du
chlorothalonil.

3.1.5. Evaluation du risque li¢ aux émissions de chlorothalonil dans les locaux d'habitation
Les émissions de chlorothalonil & partir de bois traités par des formulations aqueuses ou

organiques contenant ce pesticide ont été étudiées dans les paragraphes précédents pour un
climat de 23°C et 45 % d'humidité relative.

Les concentrations du pesticide dans l'air en fonction du taux de charge ont été déterminées
pour des dates de prélévement des blochets de 3 et 15 semaines aprés le traitement des bois.
Les valeurs des concentrations de chlorothalonil dans 1'air correspondant aux ratio de 0.2, 0.4
et 0.6 m*m’ sont calculées par les modélisations précédentes et sont présentées dans le
tableau suivant pour les deux imprégnations 1 et 5% :

Formulation Formulation

aqueuse aqueuse
Traitement du bois 1% m/m 5 % m/m
chlorothalonil chlorothalonil
Date‘ d.e pre{even.lent 3 /15 semaines 15 semaines
aprés imprégnation
Taux de charge 0.44 pg/m? 1.5 pg/m?
de 0.2 m*m’ (0.26-0.63) (0.96-2.1)
Taux de charge 1.2 ug/m3 3.3ug/m3
de 0.6 m2/m3 (0.76-1.6) (2.5-4)

Taux de charge 2.1 pg/m3 4.4 pg/m3
" de 1.2 m2/m3 (1.5-2.6) (3.9-4.8)
Tableau 24 : Concentrations de chlorothalonil i 1'équilibre en pg/m’ d'air calculées par
modeélisation de la courbe "concentration Chlorothalonil en fonction du taux de charge" pour

un ratio de 0.2, 0.6 et 1.2 m?m’ par la fonction y = a(1-e™). Les valeurs sont accompagnées
de leur intervalle de confiance.
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a) Calcul des concentrations aériennes acceptables

La valeur journaliére acceptable pour le chlorothalonil, calculée sur la base de tests
toxicologiques réalisés sur mammiféres (rats) donne une dose sans effet de 1.8 mg/kg.

Un facteur de sécurité de 200 est ajouté, ce qui donne une valeur journaliére admissible de
0.01 mg/kg de poids corporel (Jouany, 1993). Cela nous permet d'obtenir une valeur
journaliére de 0.6 mg pour un homme de 60 kg.

La contribution a cette valeur journaliére acceptable par l'exposition a cette substance dans
l'air ne doit, en théorie, pas dépasser les 10 % (Dobbs et Williams, 1983).
Cela nous donne une concentration aérienne acceptable de :

CAA = 60pg/18.5 m3 = 3.2 ug/m3

Les émanations présentées par le chlorothalonil dans cette étude, c'est a dire i partir de bois
traités par des formulations aqueuses de 5 ou 1 % m/m chlorothalonil ne présentent que peu
de risque pour la santé humaine pour des taux de charge inférieurs 2 0.6 m%m® (selon le
calcul de la concentration aérienne acceptable).

Ce risque est en effet peu important 3 4 15 semaines aprés le traitement du bois pour les
imprégnations réalisées par la formulation aqueuse 4 1 % .

Pour les imprégnations réalisées par la formulation a 5%, 1a. valeur obtenue pour un ratio de
0.6 et 1.2 dépasse la concentration aérienne acceptable. Le risque n'est ici pas négligeable.

Cependant, la méme critique que celle faite pour le PCP peut étre émise a ce niveau. Le
calcul de la valeur journaliére admissible peut étre remis en question puisqu'il fait appel & une
VJA déterminée par des tests toxicologiques faisant intervenir des voies d'absorption du
toxique per os et rarement par inhalation. '

Il serait donc préférable de calculer cette concentration aérienne acceptable a partir d'une
valeur journali¢re acceptable estimée par des tests d'absorption par inhalation d'un pesticide.

b) Comparaison des résultats par rapport a la littérature

Tres peu d'études traitent des concentrations atmosphériques de chlorothalonil auxquelles
I'homme peut étre exposé lors de ses activités professionnelles ( locaux de fabrication du
pesticide, entrepots de stockage des matiéres actives, serres horticoles...) ou dans le cadre de
la vie courante (locaux d'habitation possédant du bois traité par ce fongicide).

Pour 1'exposition professionnelle, quelques études ont déterminé les valeurs de chlorothalonil
présentes dans l'air de serres horticoles, ceci dans le but d'évaluer le risque encouru par les
ouvriers agricoles exposés (Brouwer er al, 1992). D'autres études ont analysé les
concentrations de cette matiére active présentes dans les ateliers de fabrication du pesticide
(Benmei er al., 1992). Dans ces deux types d'études, les concentrations détectées sont
largement supérieures a 100 pg/m3 et font encourir un risque non négligeable aux populations
exposées. Dans le domaine de la préservation du bois, il n'existe pas d'études ayant évalué
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l'exposition professionnelle des travailleurs a ce fongicide lors du traitement des bois.

L'exposition non professionnelle de la population générale, comme celle de personnes vivant
dans des locaux d'habitations ou du bois traité ou de la peinture contenant ce fongicide sont
présents, n'a jamais été étudiéesauf par Zimmerli (1977).

Cet auteur a en effet dosé le chlorothalonil dans 'air d'une piéce ou les murs et le plafond ont
été peints avec une peinture contenant 0.8 % m/m de chlorothalonil. Les conditions
climatiques lors des prélévements étaient proches de celles sélectionnées pour notre étude:
température 20°C, I'hygrométrie 58 %, renouvellement d'air inférieur & 0.1. Quatre mois aprés
I'application de la peinture, les concentrations détectées dans I'air de la piéce pour un taux de
charge de 1.2, étaient de 2.5 pg/m’. L'auteur a trouvé des concentrations plus importantes (5
pg/m’) lorsque la température était de 27°C.

Ces valeurs confirment les donnés trouvées dans notre étude ; nous trouvons effectivement
aprés modélisation des concentrations de 2.1 ug/m3 (1.5-2.6) de chlorothalonil dans I'air pour
un ratio de 1.2 m*/m’ (dans le cas d'une imprégnation par la formulation aqueuse 1%).
L'étude réalisée par Zimmerli concerne une application de peinture : la rétention du produit
sur les murs est obligatoirement moins bonne que celle d'une formulation dans le bois.
Ceci montre que notre modele a tendance a légérement surestimer les concentrations trouvées
sur le terrain.

Une étude menée par Kawamoto et Urano (1989) fait état de concentrations de chlorothalonil
dans l'air d'un récipient hermétique (bouteille) contenant de I'eau saturée par du chlorothalonil
(0.6 mg/1) de l'ordre de 5 pg/m’ 4 25°C . Ces concentrations confirment celles de notre étude
tout en sachant que la problématique posée n'est pas la méme puisque les interactions du
pesticide avec la matrice bois et avec la formulation elle méme ne sont pas comparables a
celles du chlorothalonil dans 1'eau.
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3.2. Etude des émissions de propiconazole a partir de bois traités

Comme nous l'avons indiqué dans la partie Matériel concemnant la propiconazole, deux
formulations commerciales ont été employées, une formulation hydrodispersable diluée dans
de I'eau ultrapure et une formulation organique, toutes deux présentant une concentration en
propiconazole de 0.71 % m/m.

3.2.1.Profils d'émission de 1a propiconazole a partir de bois traités
a) Bois traités par trempage court
* Bois traités par des formulations & 0.7 % m/m de propiconazole

Les blochets ont été¢ imprégnés par les deux formulations précédemment décrites puis
conditionnés pendant 3 semaines : cela correspondant & un apport moyen de 48407 mg de
propiconazole pour 100 g de bois pour la formulation aqueuse et 45.1+4 mg de propiconazole
pour 100 g de bois pour la formulation organique (trempage de 15 minutes car la formulation
est moins bien absorbée par le bois).

Les manipulations se sont déroulées pendant 168 heures, avec une analyse toute les 24 ou 48
heures. Les ratios sélectionnés ont été de 5.4 et 2.7 m*/m’.

Les concentrations de propiconazole dans l'air de 'enceinte obtenues pour les deux types
d'imprégnation sont nulles. Aucune trace de propiconazole n'a été détectée dans l'air de
l'enceinte pour les conditions climatiques selectionnées (climat standard de 23°C et 45 %
d'humidité relative), du moins dans la limite de détection de la méthode analytique retenue.
Cette limite de détection, par GC-ECD, est de 5*10™ g/ml dans le solvant, ce qui correspond
4 0.007 pg de propiconazole par m’ d'air aprés 216 heures de bullage pour 1 ml de solvant
(toluéne).

En fin de manipulation, des bullages de durées plus importantes ont été réalisés, sans toutefois
montrer la présence de quelconques traces du pesticide.

Il ne nous a donc pas été possible de déterminer le profil de concentration de la propiconazole
dans les conditions standards de la manipulation ; nous pouvons cependant affirmer que les

valeurs de propiconazole dans I'air sont inférieures a 0.007 pg/m3 pour des ratios importants
de 5.4 m2/m3.

b) Bois traités par imprégnation sous vide

Les blochets sont imprégnés sous vide, aprés avoir été séchés a 103°C pendant 18 heures, par
la formulation aqueuse ou la formulation organique diluée de maniére a obtenir la
concentration efficace de la formulation.

Cette concentration efficace, appelée encore valeur critique, est de 86 kg/m3 (correspondant
4 610 g/m3 propiconazole) pour la formulation organique et 91.5 kg/m3 (correspondant a 410
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g/m’ de propiconazole) pour la formulation aqueuse.

Afin d'avoir le méme apport de matiére active par volume de bois, c'est a dire 610 g de
propiconazole par m® , la valeur critique de la formulation aqueuse est portée a 132.6 kg/m3.
L'apport en propiconazole pour 100 g de bois imprégné par la formulation organique est de
134 £ 5 mg ; la distribution de la propiconazole dans le bois ne sera pas la méme puisque
l'imprégnation sous vide penétre quasiment toute la profondeur du blochet.

Pour la formulation aqueuse cet apport en propiconazole est de 121 + 9 mg pour 100 g de
bois.

Les blochets sont positionnés 24 heures aprés leur imprégnation dans les enceintes d'essai sous
un climat de 23°C et 45 % HR.

L'essai se déroule par la suite suivant le méme protocole que précédemment avec un bullage
de l'air dans des ampoules réfrigérées afin de réduire I'évaporation du solvant. Ceci nous
permettra de pratiquer des bullages trés longs, le principe étant de faire buller 1'air dans un
minimum de solvant. Deux ampoules 4 buller placées en série sont utilisées pour chaque
enceinte. Les résultats sont exprimés en ug de propiconazole par m* d'air. Lors de chaque
prélévement, le solvant est récupéré dans l'ampoule et remplacé par du solvant de qualité
"pesticide".

Les solvants récupérés sont évaporés sous vide (a 60°C, afin de récupérer un volume final de
1 ml) puis immédiatemment dosés en GC-ECD.

Les résultats obtenus sont les suivants :

Concentration en propiconazole dans l'air
en pug/m?
Période d'essai .
. Solvant organique Solvant aqueux
en jours II
n 0-13 0.012 0.012
13-22 0.010 0.010

0.012 0.009

0.012 < 0.007

Tableau 25 : Concentration en propiconazole dans l'air de 1'enceinte au cours des différentes
périodes d'essai. Les blochets ont été imprégnés sous vide par une solution aqueuse ou
organique de propiconazole. Conditions de l'essai : taux de charge 5.4, pas de séchage des
blochets, climat standard.
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3.2.2. Evaluation du risque

La valeur journaliére admissible pour la propiconazole a été fixée 4 2.4 mg par homme (60
kg) et par jour (OMS, 1987). Nous pouvons & partir de cette valeur calculé une concentration
aérienne acceptable selon la méthodologie décrite par Dobbs et Williams (1983).

La contribution & cette valeur journaliére acceptable par l'exposition 4 cette substance dans
l'air ne devant pas dépasser 10 %, nous obtenons une concentration aérienne acceptable de

CAA = VJA/F= 240pg/18.5 m3= 13 pg/m3

Pour les imprégnations par trempage et quelque soit la formulation employée (aqueuse ou
organique), les concentrations de propiconazole détectées dans nos expériences sont, soit
inférieures & la limite de détection de la propiconazole (0.007 pg/m3) dans l'air pour des
imprégnations par trempage court, soit inférieures a 0.012 pg/m3 pour des imprégnations sous
vide. Dans tous les cas, ces concentrations de propiconazole dans l'air sont largement
inférieures a la concentration aérienne acceptable.

Le facteur de sécurité existant entre la concentration mesurée et la concentration acceptable
est de 1800 pour les imprégnations par trempage et de 1000 pour les imprégnations sous vide;
ceci est largement suffisant pour garantir un risque négligeable pour les habitants de locaux
contenant du bois traité par trempage ou sous vide par des formulations contenant ce
fongicide (aux valeurs efficaces prises dans notre étude).

Il est intéressant de remarquer que les valeurs détectées dans 1'air sont largement inférieures
a la tension de vapeur saturante du pesticide dans l'air, qui pour une température de 23°C est
comprise entre 18 et 35 pg/m3 (annexe 1).

L'explication de ce phénomene réside vraisemblablement dans une affinité de la propiconazole
avec la matrice "bois" trés importante, ce qui a tendance & faire baisser I'évaporation du
pesticide a partir du bois traité.

On peut également penser a une bonne interaction du pesticide avec le solvant aqueux ou
organique facilitant alors l'entrainement du pesticide dans la matrice bois lors de
I'imprégnation.
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CHAPITRE 8 : DISCUSSION GENERALE

1. Compartiment aquatique

Les résultats présentés dans le chapitre 6 sur la toxicité aquatique des bois avec ou sans
traitement chimique ainsi que le comportement des fongicides dans 1'eau montrent :

- une toxicité non négligeable des lixiviats provenant de bois non traités sur la bactérie

luminescente Vibrio fischeri ainsi qu'une absence de toxicité sur le crustacé cladocére Daphnia
magna. La toxicité observée sur la bactérie luminescente s'est vérifiée sur plusieurs essences
notamment sur certains résineux (pin sylvestre et maritime) et sur certains feuillus (chéne).
Tres peu d'études se sont intéressées au probléme posé par la toxicité de lixiviats de bois non
traités : une étude canadienne (Hydroqual laboratories Ltd, 1992) a montré une toxicité aigué
importante (sur daphnies, bactéries luminescentes et poissons) de lixiviats provenant de bois
de peuplier dont l'utilisation au Canada est trés importante. La toxicité des lixiviats a dans ce
cas pu étre reliée a la présence de quantités importantes de phénols.
Dans notre étude, la toxicité des lixiviats a seulement été observée sur la bactérie
luminescente mais elle n'a pu étre imputé 4 une classe d'extractibles particuliére : les analyses
de tanins (phénols totaux) et de monoterpénes dans les eaux de délavage n'ont pas montré
de corrélation directe entre les quantités détectées et la toxicité. Il se peut qu'une autre classe
de tanins, non révélée par la méthode d'analyse choisie soit responsable de la toxicité
(Scalbert ef al., 1989). La toxicité peut aussi résulter d'une synergie entre plusieurs classes
d'extractibles.

- une toxicité intrinséque des fongicides étudiés importante sur les organismes
aquatiques.
Le pentachlorophénol, tout comme le chlorothalonil et dans une moindre mesure la
propiconazole, montrent une toxicité importante vis-a-vis des organismes aquatiques (annexe

5).

- l'importance du pH pour la toxicité aquatique du pentachlorophénol. Ceci s'est vérifié
sur tous les organismes employés dans les tests : bactérie, algues et daphnies. La variation de
toxicité la plus importante en fonction du pH a été constatée chez 1'algue verte Chlorella
vulgaris avec une toxicité 4 fois plus importante pour une baisse de pH de 2 unités (de 6.8
a 8.6). De nombreux auteurs ont constaté I'importance du pH dans la toxicité aquatique des
chlorophénols (Shigeoka ef al.,1988 ; Svenson et Zhang, 1995) en démontrant une toxicité
étroitement liée a la présence de la forme dissociée, plus lipophile et donc plus facilement
absorbable.

- une toxicité aigué du pentachlorophénol équivalente pour le produit pur a celle du
produit technique, ceci pour la bactérie luminescente et le crustacé cladocére.

- 4 long terme par contre, le produit technique se révéle significativement plus toxique
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que le produit pur (étude réalisée sur l'algue verte Chlorella vulgaris et sur le crustacé
Daphnia magna).

Cette constatation a été faite par Stephenson ef al. (1991b) sans toutefois avoir pu corréler
l'augmentation de la toxicité observée pour le produit technique a la présence d'une impureté
spécifique ; il est néanmoins clairement établi que des polychlorodibenzodioxines (PCDD)
ainsi que des polychlorodibenzofuranes (PCDF) présents dans le PCP technique sont
responsables de 1'augmentation de la toxicité aquatique du produit technique.

- un comportement différent des matiéres actives dans le compartiment aquatique a

partir de bois traités par les deux formes du pentachlorophénol, PCP et PCPNa avec un
relargage plus important du pesticide lorsque les bois sont traités par la forme ionique du
pesticide (PCPNa).
L'impact sur le compartiment aquatique de lixiviats provenant de bois traités par du PCPNa
est donc important ; pour les bois traités par du PCP en formulation organique I'impact est
plus faible mains néanmoins non négligeable (les valeurs de qualité des eaux fixées a 10 pg/l
de PCP par le WHO, 1987, sont dépassées).

Le relargage préférentiel du PCPNa dans l'eau peut s'expliquer par :

- une solubilité plus importante du PCPNa dans 1'eau par rapport au PCP.

- une fixation plus importante au niveau du bois de la forme moléculaire

- un r6le important joué par la formulation sur la fixation du pesticide dans le bois lors
de I'imprégnation.

Dans le cas de bois traités par une formulation aqueuse ou organique de propiconazole, un
relargage faible de la propiconazole dans I'eau a été constaté. Ce relargage est l1égérement plus
important dans le cas du traitement par la formulation aqueuse (ceci bien que la concentration
en matiere active soit plus importante dans le cas de bois traités par la formulation aqueuse).

Malgré le fait que les concentrations en propiconazole dans les eaux de délavage soient
légérement supérieures aux CL 50-96 heures obtenues sur des macro-invertébrés benthiques
(Aanes et Baekken, 1994) I'impact sur le compartiment aquatique de bois traités par de la
propiconazole reste faible.

Plus généralement, nous avons vérifié que le délavage de matiére active a partir de bois traité
dépend : - des propriétés physico-chimiques des matiéres actives utilisées (solubilité dans
l'eau, pKa...).

- de l'affinité des matiéres actives avec la matrice bois.

- du type de formulation employée (aqueuse ou organique) avec un relargage
moins important des fongicides dans le milieu aquatique dans le cas de traitement par des
formulations organiques.

La toxicité des lixiviats évaluée sur Vibrio fischeri a montré une bonne corrélation avec la
présence du pesticide ; un rdle important dans la réponse toxique des matiéres extractibles du
bois a également été démontré.
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2. Compartiment aérien

2.1. Influence de la tension de vapeur sur les émanations de pesﬁcide dans l'air a partir de
bois traités

La tension ou pression de vapeur est définie comme la pression de saturation au-dessus d'une
substance solide ou liquide (voir annexe 1). C'est un paramétre d'une importance fondamentale
lorsque 1'on étudie la volatilisation d'un pesticide a partir d'un matériel émetteur qui est ici le
bois traité.

Cette tension de vapeur est calculée expérimentalement selon sa valeur théorique estimée par
calcul (ligne directrice OCDE 104), ceci dans le cas d'une substance pure.

La tension de vapeur indique la capacité que posséde une substance pure a se volatiliser a
partir d'un état liquide ou solide. Dans cette étude, les trois pesticides étudiés ont des valeurs
de tension de vapeur fournies par la littérature permettant de les classer du plus volatil vers
le moins volatil dans 1'ordre :

*Pentachlorophénol (10 mm Hg ; moyenne de 4 valeurs) > Propiconazole (1.4*10" mm
Hg ; moyenne de 3 valeurs) > Chlorothalonil ( 4.5*107 mmHg, moyenne de 2 valeurs).
Cependant cet ordre n'est pas retrouvé lorsque l'on dose les concentrations de pesticide dans
l'air, ces valeurs donnant l'ordre suivant (de la concentration la plus forte vers la concentration
la plus faible) : Pentachlorophénol > Chlorothalonil > Propiconazole.

En fait, les tensions de vapeur, calculées pour des substances pures, ne tiennent pas compte
de la rétention du pesticide dans la matrice imprégnée, dans notre cas le bois. Celui-ci va
retenir plus ou moins fortement le pesticide : sa concentration dans l'air sera donc
obligatoirement inférieure ou égale & la concentration saturante (Zimmerli, 1982) calculée a
partir de la pression de vapeur de la molécule.

Dans le cas des molécules étudiées précédemment, nous avons observé une rétention
différente des matiéres actives dans le bois. En effet, si cette rétention était nulle, et dans le
cas de substances pures, les concentrations de pesticide dans l'air observées seraient proches
(inférieures ou égales) de la concentration saturante de la molécule dans 1'air, ceci pour des
concentrations suffisantes de pesticide dans le bois et pour des valeurs de ratio tendant vers
I'infini, soit :

220 pg/m? pour le PCP a 20°C (ceci a partir des tensions
19 pg/m’ pour la propiconazole de vapeur fournies par la littérature)
5 ug/m’ pour le chlorothalonil

La pression de vapeur des pesticides utilisés dans le traitement des bois ne peut donc &tre
directement corrélée aux émanations du pesticide dans l'air du fait de la rétention par la
matrice bois qui tend a réduire la volatilisation.



90

2.2. Influence du taux de charge sur la volatilisation

Comme nous l'avons observé dans le cas du pentachlorophénol et du chlorothalonil, le taux
de charge est un facteur essentiel lors de I'étude des émanations de pesticide & partir de bois
traités.

En effet, sa valeur dans les petites enceintes sera souvent supérieure a celle que l'on trouve
sur le terrain (taux de charge conseillé par le Ministére de la Santé Allemand : 0.2 m*m?
Petrowitz, 1986).

La relation liant les concentrations de pesticide dans l'air n'est toutefois pas directement
proportionnelle au taux de charge.

On observe en effet une saturation des concentrations du pesticide vers 180 pg/m® pour les
émanations de PCP provenant de bois traités par du pentachlorophénol séchés 3 semaines,
ceci lorsque le taux de charge dépasse 1.36 m*/m’ (figure 26). Pour les mémes blochets séchés
cette fois 11 semaines, la saturation située plus bas (vers 100 pg/m3) a lieu pour des taux de
charge supérieurs a 2.4 m*m’ .

Pour les bois traités par des formulations contenant du chlorothalonil, la concentration de
chlorothalonil pour des taux de charge élevés tend vers la concentration saturante (6 pg/m?
a 23°C) pour les imprégnations par une formulation 2 5 % ; pour les imprégnations par une
formulation a 1 %, les concentrations 4 I'équilibre tendent vers une valeur asymptotique plus
basse ( 4.3 pg/m?).

Ces valeurs de saturations observées pour les courbes" concentration en fonction du taux de
charge" dépendent de :

- la concentration saturante du pesticide dans I'air

- la quantité de pesticide disponible & la surface du bois pour la volatilisation.
Cette quantité finie de pesticide présente a la surface du bois dépend :

* des concentrations de matiéres actives "injectées" lors de l'imprégnation par la
formulation

* des teneurs restant diponibles a la surface du bois lors de la réalisation de I'essai. La
quantité de pesticide disponible & la surface du bois diminue constamment en fonction du
temps, par volatilisation et par migration du pesticide vers l'intérieur du bois (Haloui ef al.,
1995).
Il semble donc que la teneur en matiére active dans le bois influe directement sur la valeur
de l'asymptote que l'on obtient pour des concentrations de matiére active dans I'air
correspondant & des taux de charge tendant vers I'infini.
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2.3. Modifications apportées a 1a norme AFNOR NF X 41-566

Les études de volatilisation réalisées grace a notre modéle expérimental nous ont conduits 3
modifier considérablement les conditions expérimentales utilisées initialement et calquées sur
celles de la norme AFNOR NF X 41-566. Les modifications de cette norme sont donc
nécessaires pour que les essais d'émanations soient réalistes.

Les modifications permettant 1'amélioration de la méthodologie portent sur les paramétres
suivants :

- séchage du bois avant essai (non précisé dans la norme)
Les échantillons de bois doivent étre séchés au minimum trois semaines avant leur placement
dans la chambre d'essai. Cette période de séchage permettra l'obtention de cinétiques
comportant une phase "plateau” et concerne essentiellement les pesticides a tension de vapeur
élevée ou moyenne.

- réduction du taux de charge de 10.8 4 5.4 jusqu'a 1.3 m*m?® voir inférieur & 1 m¥m?*
En effet, un nombre trop important de blochets dans l'enceinte empéche toute modélisation
de la concentration en fonction du taux de charge car les valeurs de ratio sont trop éloignées
des valeurs que I'on retrouve sur le terrain. En effet, dans le cas de pesticide ayant une tension
de vapeur relativement élevée (cas du PCP), les concentrations obtenues pour des taux de
charge supérieurs 4 2.7 m*/m’ sont proches des valeurs saturantes du pesticide dans 1'air.

- un positionnement des échantillons dans l'enceinte perpendiculaire au flux laminaire
de l'air. Ceci dans le but de réduire les perturbations de I'air dans I'enceinte, les phénomeénes
de redéposition des pesticides sur les blochets situés en aval du flux laminaire d'air et le taux
de charge.

- la suppression du ventilateur
En effet, le ventilateur est source d'adsorptions nous avons trouvé que les quantités détectées
dans les ampoules a solvant en absence de ventilateur sont toujours supérieures aux quantités
détectées lors de la présence de ventilateur dans la chambre témoin (voir paragraphe 2.5.,
adsorption du PCP). La différence observée correspond vraisemblablement a la quantité de
pesticide adsorbée sur le ventilateur.

Les quelques modifications apportées a la norme expérimentale AFNOR X 41-566 ont permis
d'améliorer le protocole ainsi que les résultats obtenus en les rendant reproductibles et surtout
exploitables. Une valeur pseudo-stationnaire (moyenne des 3 premiéres valeurs du plateau
accompagnée de son écart-type) pour un temps de séchage et un taux de charge définis,
difficile a évaluer en suivant le protocole de la norme expérimentale, est devenue aisément
calculable par 1'obtention d'un plateau.

Cette moyenne pourra alors étre intégrée a la courbe "concentration du pesticide en fonction
du taux de charge" et permettra aprés modélisation de calculer les concentrations que I'on sera
susceptible d'obtenir dans le cas de ratio inférieurs 3 1 m%/m?.

Une nouvelle norme européenne concernant la volatilisation de pesticide a partir de bois
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traités est parue en 1995 (AFNOR, XP ENV 1250-1) ; cette norme intégre une période de
séchage du bois avant expérimentation. Cependant, elle conserve toujours un nombre
important de blochets et la présence du ventilateur dans la chambre d'essai. Il serait prudent,
si ce ventilateur doit étre conservé, de spécifié qu'il soit en matiére non adsorbante.

2.4. Avantages et inconvénient du modéle de petites enceintes

Les avantages d'une modélisation de pesticide dans l'air 4 partir de petites enceintes sont :

- un encombrement réduit permettant de réaliser plusieurs essais simultanément ainsi
qu'une manipulation aisée des chambres d'essai : ceci permet d'étudier l'effet du taux de
charge sur la volatilisation dans la méme manipulation.

- un taux de charge relativement élevé permettant de doser des pesticides dans 1'air
dont la tension de vapeur est faible ou la rétention dans le bois importante.

- la suppression des phénoménes de condensation sur les parois par la disposition des
chambres d'essai 3.5 litres dans une grande enceinte régulée en température et en hygrométrie.

Les petites enceintes expérimentales présentent des inconvénients non négligeable dont :

- la difficulté de travailler a des taux de charge faibles et inférieurs a 1.3 m*m? : des
problémes se posent alors pour ce qui concerne la taille des échantillons de bois étudiés. Nous
n'avons pas pu étudier pour cette raison des conditions de taux de charge de I'ordre de 0.2
m*/m’® comme cela est recommandé par le ministére de la santé allemand. Pour travailler 3 ces
taux de charge réalistes une augmentation de la taille de l'enceinte expérimentales serait
nécessaire : il est en effet plus aisé de jouer sur ce paramétre que de réduire considérablement
la taille des échantillons.

- le recours quasiment obligatoire 4 la modélisation de la courbe "concentration du
pesticide en fonction du taux de charge" par une fonction du type y=a(1-e™®)

- le recours a la réduction des surfaces de traitement du bois (par une colle) dans le
but de réduire le ratio dans le cas d'un pesticide a forte tension de vapeur.

- une surestimation des concentrations de pesticides que l'on trouvera en situation
réelle d'un facteur de 1 4 4.
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CONCLUSION GENERALE

La préservation du bois est un domaine peu connu du grand public ; son rdle dans l'utilisation
et le développement de constructions ou d'ouvrages a base de bois est fondamental puisque
c'est en préservant le bois que l'on permet & ce blomatenau de conserver ses propriétés
mécaniques et esthétiques.

Comme pour bon nombre d'activités industrielles, la préservation du bois ne se réalise hélas
pas sans conséquences sur l'environnement.

Ces derniéres années ont vu le développement de recherches dans ce domaine cherchant 3
évaluer et a réduire l'impact de cette activité industrielle sur I'environnement.

Trois étapes cruciales dans le cycle de vie du bois traité peuvent mener a une contamination
de I'environnement par des matiéres actives :

L. le traitement du boeis réalisé en scierie : le bois y est le plus souvent imprégné par trempage
court ou par autoclave.

La contamination de l'environnement proche d'une telle activité industrielle a engendré
souvent une pollution chronique des sols par des matiéres actives utilisées en préservation du
bois, dans le cas de l'utilisation des organochlorés en particulier.

Quelques rares cas de contaminations de cours d'eaux voisins menant a une toxicité aigué ont
également été constatés (McNeill, 1989).

De nouvelles techniques ainsi que des recommandations de "bon usage du traitement des bois"
ont permis de réduire ces pollutions a la source (PNUE, 1994).

3. le devenir du bois traité en fin de vie.

Le bois traité en fin de vie doit-il &tre considéré comme un déchet et dans ce cas suivre les
procédures de mise en décharge ou peut-il étre valorisé ou recyclé par des procédés
acceptables économiquement ?

Ce sont les questions qui se pose actuellement aux professionnels du bois

Entre ces deux étapes du bois traité se situe le travail de cette étude :

2. la contamination des compartiments de l'environnement (air, eau, sol) par l'émission de
pesticide a partir de bois traité pendant sa durée de vie en service.

Les deux compartiments de l'environnement, air et eau, ont été étudiés ici. Cependant
I'impact du relargage de matiére active a partir de bois traités sur le compartiment sol ne doit
pas étre oublié. Actuellement des recherches pré-normatives sont en cours au niveau européen
dans le but de définir une norme expérimentale permettant d'approcher ce risque de
contamination du sol par le bois traité (Measurement and testing, 1995).

Pour le compartiment aquatique, la toxicité des matiéres actives s'est révélée importante dans
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le cas du PCP et du chlorothalonil et relativement importante dans le cas de la propiconazole.
Il faut souligner le réle joué par les impuretés présentes dans le pentachlorophénol technique
provoquant une augmentation de la toxicité chronique du produit technique lorsqu'on la
compare a la substance pure.

Le rdle de certains facteurs environnementaux comme le pH a également été mis en évidence;
pour une molécule ionisable comme le PCP, le pH du milieu et le pKa de la molécule
régulent la toxicité en influengant le rapport des concentrations de la forme moléculaire
bioabsorbable et de la forme ionique hydrosoluble.

Pour le comportement de ces matiéres actives & partir de bois traités (pentachlorophénol,
pentachlorophénate de sodium et propiconazole) dans le compartiment aguatique, une nette
différence a été mise en évidence entre les deux formes du pentachlorophénol avec un
relargage plus important de la forme dissociée. Ceci s'est accompagné d'une plus grande
toxicité des lixiviats provenant de bois traités au PCPNa ; pour les bois traités au PCP, un
r6le probable de la formulation sur la toxicité des lixiviats a également été mis en évidence.
Enfin, pour la propiconazole, le relargage dans l'eau s'est révélé faible et la toxicité des
lixiviats s'est montrée proche de celle des témoins.

La toxicité des bois témoins nous a permis de mettre en évidence un relargage a partir du bois
de substances extractibles dotées d'une certaine toxicité vis a vis de la bactérie luminescente
Vibrio fischeri. Les molécules responsables de cette toxicité n'ont pas pu étre identifiées pour
I'instant.

Pour le compartiment aérien, l'optimisation de la méthodologie utilisant des enceintes
expérimentales de petites tailles a permis 'étude du comportement des fongicides dans I'air.

A nouveau, une différence entre les deux formes du pentachlorophénol a été constatée, avec
une volatilisation plus importante de PCP 4 partir de bois traités par la formulation organique
de pentachlorophénol qu'avec la formulation aqueuse de PCPNa. Cette émission est nettement
réduite au bout de 3 mois de séchage pour le traitement par la formulation organique.

Le chlorothalonil a montré un comportement dans le compartiment aérien peu différent selon
le type de formulation employée, aqueuse ou organique, avec cependant une émission
légérement plus faible dans le cas de la formulation aqueuse.

Enfin, la propiconazole s'est montrée trés peu volatile a partir de bois traité avec des
concentrations dans I'air proches de la limite de détection analytique, ceci malgré une tension
de vapeur non négligeable supérieure & celle du chlorothalonil et proche de celle du
pentachlorophénol.

Cette étude a souligné l'importance fondamentale du taux de charge (rapport m? de bois traités
sur le volume d'air en m®) et de la tension de vapeur pour toute évaluation du comportement
de pesticide dans l'air a partir d'une matiére émettrice.

Une forte rétention de la matrice bois a été notée dans le cas de la propiconazole ce qui
montre que la relation liant la concentration pseudo-stationnaire du pesticide dans l'air a sa
tension de vapeur n'est pas directe.
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Une nouvelle méthodologie améliorant le protocole de la norme frangaise AFNOR X 41-566,
concernant 1'étude des émissions de pesticides a partir de bois traités, a également été définie
(séchage du bois, positionnement des blochets, suppression du ventilateur...). Elle nous a
permis d'obtenir des valeurs de concentrations pseudo-stationnaire de pesticide dans l'air des
enceintes, cohérentes et reproductibles.

Cette étude a également montré l'importance de la nature de la formulation sur le relargage
de pesticide dans l'environnement a partir de bois traités.

Nous avons constaté que, pour des applications intérieures de bois traités, la qualité de l'air
est un élément & prendre en considération : les formulations aqueuses doivent &tre alors
recommandées car la volatilisation de pesticide est en régle générale inférieure a celle de bois
traités par des formulations organiques.

Pour des applications externes de bois traités, la qualité de l'eau est prépondérante ; des
formulations organiques semblent alors mieux adaptées.

Il faut cependant éviter de tirer des conclusions hitives. Les agents fixateurs des matiéres
actives dans la matrice bois jouent un réle important dans la fixation des pesticides, ce réle
n'a pas été étudié dans cette étude.

Pour terminer, les perspectives de l'application de 1'écotoxicologie dans le domaine de la
préservation du bois sont nombreuses :

En effet, la nécessité de réaliser au moins deux tests de toxicité aquatique pour les produits
formulés candidats a I'accréditation C.T.B.P+ réalisée au C.T.B.A. permet de juger de leur
stireté par rapport a l'environnement.

L'intégration de technologies propres ou dépolluantes dans le domaine de la préservation du
bois est un secteur en développement ; de nouveaux procédés d'imprégnations, a faibles
impacts environnementaux sont en cours d'étude au C.T.B.A. L'application de tests
d'écotoxicité a ces nouvelles techniques est nécessaire pour évaluer leur impact sur
'environnement.

La biodégradation de bois traités ou la biorémédiation de sols pollués par des matiéres actives
utilisées en préservation du bois est en cours d'étude : pour évaluer l'efficacité de ces procédés
biotechnologiques et de leur réelle dépollution, les études écotoxicologiques sont primordiales.

Enfin, la valorisation énergétique du bois traité en fin de vie, nécessite une évaluation des
risques liés aux produits de combustions gazeux et solides (cendres) sur les compartiments
de I'environnement ; cette évaluation intégre obligatoirement une approche impliquant des
tests biologiques.
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ANNEXE 1

Théorie et principe du calcul de la pression de vapeur saturante d’une substance dans
I’air :

La détermination de la pression de vapeur d’une substance est un facteur fondamental si I’on
veut connaitre le devenir d’une substance dans le compartiment aérien ; elle permet
d’estimer la tendance que posséde cette substance 2 se volatiliser et nous permet de calculer
la concentration saturante de cette substance dans I’air dans des conditions expérimentales
bien définies (température, pression...).

1. Pression de vapeur d’une substance

La pression de vapeur d’une substance est définie comme la pression de saturation au-dessus
d’une substance solide ou liquide.

L’unité de pression (systéme international) est le pascal (Pa), cependant la pression de vapeur
d’une substance est couramment exprimée en mm de Hg (1 mm Hg = 1,333 * 102 Pa).

1.1. Estimation de la pression de vapeur par calcul

Cette pression de vapeur peut s’estimer par calcul a 1’aide de la corrélation modifiée de
Watson ; la seule donnée expérimentale requise étant le point d’ébullition normal (OCDE
104, 1995).

InP =~_AH, [l - G2T/T)" - 2m(3-2T/T,)™" In T/T,]
AZRT,  T/T,

ou T est la température choisie

T, est le point d’ébullition normal

P,, est la pression de vapeur a la température T

A H,, est la chaleur de vaporisation

A Z, est le coefficient de compressibilité (estimé a 0.97)

m est le facteur empirique dépendant de I’état physique i la température choisie

Cette méthode est applicable entre 105 et 105 Pa.
1.2. Méthodes expérimentales de calcul de la pression de vapeur

L’estimation de la pression de vapeur par calcul est importante si I’on veut déterminer cette
méme pression de vapeur plus précisement de maniére expérimentale : il existe en effet
plusieurs méthodes normalisées et ligne directrices (OCDE, n* 104) permettant de déterminer
expérimentalement la pression de vapeur d’une substance pure.

Cependant aucune de ces méthodes n’est applicable 2 la totalité de la gamme des pressions
qui s’étend de moins de 10 Pa a 10° Pa : la ligne directrice de ’OCDE (n° 104, 1995)
fournie 7 méthodes pour le calcul expérimental de la pression de vapeur d’une substance
s’appliquant dans différentes gammes de pression de vapeur .



Il faut donc estimer la valeur de la pression de vapeur d’une substance par calcul avant de
- choisir la méthode expérimentale adéquate. Ces méthodes sont fournies avec leur champs
d’application et leur répétabilité et reproductibilité respectives.

Principe de I’essai : en général, la pression de vapeur est déterminée i différentes
températures. A I’intérieur d’un intervalle de température limité, le logarithme de la pression
de vapeur d’une substance pure est une fonction linéaire de I’inverse de la température
thermodynamique, suivant la forme simplifiée de 1’équation de Clayperon-Clausius

log P = AH, / 2,3RT + constante

Cette équation simplifiée de Clapeyron-Clausius montre la relation existant entre la pression
de vapeur de la substance P en pascal, la température T en degré Kelvin et la chaleur latente
(ou chaleur de vaporisation) AH, de changement d’état (liquide ou solide 4 gazeux) en J mol™!
R étant la constante molaire des gaz parfaits = 8.314 J mol' K

1.3. Valeurs des pressions de vapeur des pesticides étudiés dans la partie atmosphérique

Comme plusieurs méthodes permettent I’estimation expérimentale de la pression de vapeur
d’une substance, les valeurs des pressions de vapeur fournies par la littérature pour une
méme substance sont variables selon les auteurs.

Ainsi, pour les trois pesticides étudiés dans cette partie expérimentale, les valeurs fournies
par la littérature sont les suivantes :

Pesticide Pression de vapeur en mm Hg
1.7*10* mm Hg (20°C) Carswell& Hatfield 1938
, 1.1*10* mm Hg (20°C) Morgan 1973
Pentachlorophénol 1 1'y 1 7%10% mm Hg (20°C)  Neumiiller 1974
1.5*10° mm Hg (20°C) Zimmerli 1982
chlorothalonil 3.5*10" mm Hg (20°C) Zimmerli 1982
5.7%10" mm Hg (25°C) ISK-Biotech 1990
1.9*10° mm Hg Van Leemput 1987
Propiconazole 10° mm Hg
1.2*10° mm Hg Horn 1993

Valeurs des pressions de vapeurs pour les trois pesticides fournie par la littérature.



2. Calcul de la concentration saturante d’un pesticide dans I’air

Dans une piéce hypothétique dans laquelle il n’y a pas de renouvellement d’air va s’établir,
au bout d’un temps donné, un équilibre entre la concentration du produit et I’air ; cettte
concentration d’équilibre est plus petite ou légérement plus haute que la concentration
saturante qui se calcule a partir de la tension de vapeur de la substance pure.

Cette concentration saturante va s’établir dans cette piéce si il Yy a un apport suffisant de
matériel émettant la substance (autrement dit si le taux de charge est élevé).

Ainsi, la concentration saturante du pentachlorophénol peut se calculer comme suit
(Zimmerli, 1982) :

Cs (P*M/R*T)*10"?

(1.06*10* * 266,2/293,2*62361)*10"

154.7 pg/m® si 'on prend comme pression de vapeur la
moyenne des valeurs de la littérature 4 20°C

(1.5*10°%266.2/293.2*62361)*10"2

218 pg/m’ selon la pression de vapeur donnée par Zimmerli et pour

une température de 20°C

Pour le chlorothalonil, la concentration saturante est la suivante :
Cs (P*M/R*T)*10"

(3.5*%107*265.9/293.2*62361)*10%

= 5 pg/m®  sil’on prend la pression de vapeur fournie par Zimmerli
a20°C

(5.7*107%265.9/298.2*%62361)*10'2

8 ug/m®  siI’on prend la pression de vapeur fournie par ISK
Bioteck 4 25°C

Pour la propiconazole, la concentration saturante est la suivante :
Cs (P*M/R*T)*10%

10°%342.2/293.2*62361)*1012

18.7 pg/m*® si ’on prend la pression de vapeur fournie par Van

Leemput 2 20°C

= 35.5 pg/m’ si I’on prend la pression de vapeur fournie par Valke
a25"C

Cette concentration de saturation du pesticide dans 1’air est trés importante puisque sa valeur
va limité les concentrations de pesticide dans I’air si le taux de charge est trés élevé ; elle
pourra expliquer les cinétiques d’émissions de pesticide dans 1’air qui sont de type
"asymptotique” pour des taux de charge élevés, ce qui sera le cas des pesticides ayant une
pression de vapeur relativement élevée (cas du pentachlorophénol notamment).

Il est important de noter que ces valeurs de concentrations saturantes sont estimées 2 partir
de pression de vapeur calculées & 20°C ; dans la majorité des essais "atmosphériques”
réalisés dans cette étude , nous sommes 4 23°C. Les concentrations saturantes sont donc
légérement plus élevées que celle fournies dans les calculs précédents.



Moyenne des concentrations pseudo-stationnaire obtenues lors de la phase plateat nour rhanue maninilatinn et mn

Analyses du Analyses du Temps de Moyenne des 3 premigres valeurs du plateau exprimant la concentration de PCP
produit actif produit actif séchage dans I'air de l'enceinte en #g/m3 pour un climat de 23°C et 45 % d'hymidité relative
Essai PCP en % PCPNa en % aprés et un taux de renouvellement de I'air de 3.5 litres par heure
m/m dans la m/m dans la imprégnation Manipulation sans ventilateur
formulation formulation pcP pcP PCPNa PCPNa
5.4 m2/m3 2.7 m2/m3 5.4 m2/m3 2.7 m2/m3
A 5.4 5.3 3 semaines 126 111 59 55
11 semaines 60 24 46 37
B 4.3 4.9 3 semaines 229 195 18 8
11 semaines 182 159 31 25
Cc 4.4 4.3 3 semaines 143 115 22 4
11 semaines 95 69 19 14
Moyenne des 3 manipulations : séchage 3 semaines 166 55 140147 33+22 22+28
Moyenne des 3 manipulations : séchage 11 semaines 112+63 84 +68 32+13 25+ 11




Protocole utilisé et types de

4 blochets traités

2 blochets traités + 2 blochets en

4 blochets non traités

résultats verre
Séchage du bois non séchés séchés 3S | séchés 11 S| non séchés séchés 3 S séchés 11 S | non séchés | séchds 3 S | séchés 11 S
Présence (+) oy abscence (-) de v- v+ v v v v+ v+ v- v+ v+ v-
ventilateur
PCP piégé dans toluéne 105 96 185 128 62 125 144 24 10 8 1
PCP adsorbé sur les parois 104 102 22 26 7 116 22 3 3 0 1
PCP adsorbé dans les tubes 65 57 NE 8 2 29 <1 1 <1 <1 <1
téflons
Total PCP volatilisé 274 | 255 | 207 | 162 71 270 167 28 13 9 2
{piégage + adsorption)
% PCP adsorbé/PCP volatilisé 62% | 62% NE 21% 13% 54% 14% 14% 23% <10% 50%
PCP piégé dans toluéne 40 38
PCP adsorbé sur les parois 7 4
PCP adsorbé dans les tubes
NE 1
téflons
Total PCP volatilisé
(piégage + adsorption) NE 43
% PCP adsorbé/PCP volatilisé NE 12%

PCP récupéré par piégage dans les ampoules a solvant (toluéne) et par adsorption sur les parois des enceintes et dans les tubes
téflon. Les résultats sont exprimés en ug de PCP et également en % de PCP adsorbé par rapport a la totalité du pesticide volatilisé.




Annexe 4

Analyses du

produit actif

chlorothalonil m/m

en % dans la

Analyses du

produit actif

chlorothalonil m/m

en % dans la

Temps de

séchage

aprés

imprégnation

Moyenne des 3 premiéres valeurs pseudo-stationnaires du plateau exprimant la concentration

de chlorothalonil dans I'air de I'enceinte en yg/m3 pour un climat de 23°C et 45 % d’humidité relative

et un taux de renouvellement d'air de 3.5 litres par heure

Manipulations sans ventilateur

formulation organique formulation aqueuse Chloro Chloro Chloro Chloro Chloro . Chloro
5.4 m2/m3 4.1m2/m3 2.7m2/m3 1.3m2/m3 0.67m2/m3 0.33m2/m3

3 semaines 7.7+0 6+0.8
11 semaines 2.5+0.7 2.2
3 semaines 5.81+0.6 5.3+0.6

5.90% 11 semaines 3.21+0.5 2.2+0.3
15 semaines 5+0.2 4.9+0.1 45104 4.2+0.2
3 semaines 5.8+0.6 5.7+0.1
12 semaines 5+0.2 . 4.9+1
3 semaines 5.2+0.1 3.9+0

1.00% 12 semaines 5.3+0.3 5.1+0.3
15 semaines 4.4 3.3+0.2 3.2+0.1 2.3+04
3 semaines 3.6+0.7 : 2+0.2 1.6£0.2 1.2+0.1

Moyenne des concentrations pseudo-stationnaires obtenues lors de la phase nlateau noiir des hinrhate traitde nar dan §aem.d-st




ANNEXE 5

Toxicité PCP PCP PCPNa Propiconazole | Cyperméthrine | chlorothalonil

aquatique pur technique technique

Vibrio fischeri
CE 50-15 min 1.1 0.9 0.9 5.9 NT 0.9

Chlorella vulgaris
CE 50 48H 3.5 0.85 1 NE NE NE

Daphnia magna
CE 50-24H 0.46 0.53 0.49 12.6 3 pg/l 0.22

Tableau récapitulatif : tests de toxicité aauatinue réalicde cuir rarfainac matidras mnsionn do £ocmotae - o -






