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Résumé 
 

Les pesticides sont un sujet d’actualité récurrent suscitant de nombreuses interrogations. Lors de leur 
épandage, une partie des pesticides sont émis dans l’atmosphère, important vecteur de dissémination. 
Ils se répartissent dans les différentes phases de l’atmosphère dont notamment la phase particulaire par 
la multiplication des usages de pesticides semi-volatils. Ces pesticides s’adsorbent à la surface des 
particules atmosphériques et sont soumis à divers processus photochimiques régissant leur devenir 
dans l’atmosphère. Actuellement, les estimations de la dégradation atmosphérique des pesticides ne 
prennent en compte que la phase gazeuse. Ainsi dans le but d’appréhender leur devenir et leurs 
impacts sur la santé et l’environnement, la réactivité hétérogène de 8 pesticides (cyprodinil, 
deltaméthrine, difénoconazole, fipronil, oxadiazon, pendiméthaline, perméthrine et tétraconazole) 
adsorbés à la surface de particules modèles a été étudiée. Les expérimentations se sont centrées sur la 
détermination des temps de vie de ces 8 pesticides en présence d’humidité vis-à-vis du rayonnement 
solaire et de deux principaux oxydants atmosphériques : l’ozone et les radicaux hydroxyles. 
Considérant un ensoleillement moyen, les temps de vie en phase particulaire varient de 1 jour à 68 
jours. Pour une concentration moyenne en oxydant de 40 ppb d’ozone et de 106 molécule.cm-3 pour les 
radicaux hydroxyles, les temps de vie sont respectivement compris entre 8 et plus de 35 jours et entre 
24 à plus de 54 jours. Cette étude montre une réactivité en phase particulaire beaucoup plus lente 
qu’en phase gazeuse et confirme la nécessité de prendre en considération cette phase pour un calcul 
global des temps de vie atmosphériques des pesticides. Ces pesticides peuvent être relativement 
persistants et transportés sur de longues distances. Sur la base de l’identification de produits de 
dégradation, dans les phases gazeuse et particulaire, des mécanismes réactionnels sont proposés et 
mettent en évidence la formation de composés potentiellement plus toxiques que les pesticides 
initialement utilisés.  
 

Mots-clés : réactivité hétérogène, pesticides, particules atmosphériques, ozonolyse, photolyse, 
radicaux hydroxyles, cinétiques, produits de dégradation. 

 
Abstract 
 

Pesticides represent an emerging topic which raise an important number of questions. During their 
application, one fraction of the pesticides is emitted in the atmosphere, which in turn, is an important 
dissemination vector. In the atmosphere, pesticides are partitioned between different phases. However, 
due to increased use of semi-volatile pesticides, they are mostly enriched in the atmospheric 
particulate phase. These pesticides are adsorbed on the surface of atmospheric particles and undergo 
various photochemical processes which govern the fate of pesticides in the atmosphere. Currently, the 
atmospheric fate of pesticides is based only on gas-phase reactivity. In order to properly understand 
the fate of pesticides and their impact on human health and on the environment, heterogeneous 
reactivity of 8 pesticides (cyprodinil, deltamethrin, difenoconazole, fipronil, oxadiazon, 
pendimethalin, permethrin and tetraconazole) adsorbed on the surface of silica particles, used as a first 
proxy of atmospheric particles, is evaluated. The experiments deal with the determination of lifetimes 
of these 8 pesticides under solar light irradiation and toward two principal oxidants, that is ozone (O3) 
and hydroxyl radicals (OH), in presence of humidity. With a daily average sunshine, the lifetimes of 
the pesticides in the particle phase are between ca. 1 day and 68 days. For an average mixing ratio of 
40 ppb of O3 and 106 cm-3 of OH radicals, the lifetimes span between 8 and more than 35 days and 24 
and more than 54 days, respectively. This study shows that the reactivity in the particle phase is slower 
than in the gas phase and confirm the necessity to be taken into account while calculating the global 
atmospheric lifetimes of the pesticides. These pesticides can be relatively persistent and may be 
transported over long distances. Degradation products are identified in the particle and gas phase and 
reaction mechanism is proposed bringing to light the formation of compounds more toxic than their 
precursors. 
 

Keywords: heterogeneous reactivity, pesticides, atmospheric particles, ozonolysis, photolysis, 
hydroxyl radicals, kinetics, degradation products. 
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Glossaire 
 

AASQA μ Association Agréée pour la Surveillance de la Qualité de l’Air 
AESA : Agence Européenne de Sécurité des Aliments 

ANSES μ Agence nationale de sécurité sanitaire de l’alimentation, de l’environnement et du 
travail  

AOPWIN : Atmopheric Oxidation Program  

ASE : Extraction accélérée par solvant 

ATR-FTIR : Spectroscopie infra-rouge par réflexion total atténuée  

C.A. : Chiffre d’affaire  
CH3ONO : Nitrite de méthyl 

CMR : effets cancérogènes, mutagènes ou reprotoxiques  

DDT : Dichlorodiphényltrichloroéthane 

DJA : Dose Journalière Acceptable 

DMB : 2,3-diméthyl-2-butène 

EI : Impact électronique 

ESI : Electro-spray 

GC-FID : Chromatographie gazeuse couplée à un détecteur à ionisation de flamme 

GC-MS : Chromatographie gazeuse couplée à un spectromètre de masse 

GC-(QqQ)-MS/MS : Chromatographie gazeuse couplée à la spectrométrie de masse 

HAP : Hydrocarbure aromatique polycyclique 

HDMS : Hexamethyldisilazane 

HCOONa : Formate de sodium 

HONO : Acide nitreux 

HO2 : Radical hydroperoxyle  

H2O2 : Peroxyde d’hydrogène 

H3O
+ : Ion hydronium 

HPLC : Chromatographie liquide à haute performance 

HPLC-MS : Chromatographie liquide à haute performance couplée à un spectromètre de 
masse 

HPLC-UV : Chromatographie liquide à haute performance couplée à un détecteur ultra-violet 

HR : Humidité Relative 

HS-PTR-MS : High Sensitivity - Proton Tranfer Reaction - Mass Spectrometer 

InVS : Institut national de Veille Sanitaire 

INERIS : Institut National de l'Environnement Industriel et des Risques 

J : Fréquence de photolyse 

LC-(Q-ToF)-MS/MS : Chromatographie liquide couplée à la spectrométrie de masse 

L-H : Langmuir-Hinshelwood 

L-R : Langmuir-Rideal 

n.d. : Non déterminé 

NO2 μ Dioxyde d’azote  
NO3· : Radical nitrate 
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·OH : Radical hydroxyle 

ORP : Observatoire des Résidus de Pesticides 

PACA : Provence-Alpes-Côte-d’Azur 
PNPP : Préparations naturelles peu préoccupantes  

PNSE : Plan National Santé Environnement  

PNUE : Programme des Nations Unies pour l'Environnement 

POP : Polluants Organiques Persistants 

Ppb : Partie par milliard 

Ppm : Partie par million 

Ppt: Partie par trillion 

PRSE : Plan Régional Santé Environnement  

PTFE : Polytétrafluoroéthylène 

PTR-(ToF)-MS : Proton Transfer Reaction -Time of Flight- Mass Spectrometer 

SIM : Single Ion Monitoring 

SiO2 : Silice 

Td : Townsend 

TPP : Triphenyl phosphate 

UIPP : Union des Industries de la Protection des Plantes 

US EPA : US Environmental Protection Agency 

UV : Ultra-violet  

VUV-AMS-ToF μ Spectromètre de masse de l’aérosol (en temps de vol) couplée à une 
ionisation par vide ultra-violet 

 ZnSe : Séléniure de zinc 
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Introduction 
 

Sujet d’actualité récurrent dans le monde et particulièrement en France, premier 

consommateur européen, l’usage des pesticides suscite des inquiétudes de la part du grand 

public et de la communauté scientifique, de plus en plus sensible à la qualité de son 

environnement. Omniprésents dans l'agriculture d'aujourd'hui, les pesticides sont utilisés pour 

protéger les cultures notamment contre les mauvaises herbes (herbicides), les champignons 

(fongicides) ou les insectes (insecticides) afin d’assurer un rendement de production 

nécessaire à l’alimentation de la population. Bien que la pratique agricole soit considérée 

comme la principale source de pollution atmosphérique des pesticides, d'autres sources 

importantes de pollution par les pesticides comprennent les applications industrielles, urbaines 

et domestiques.  

Malgré un rôle de protection en matière de santé publique (démoustication, plantes allergènes, 

mycotoxines par exemple), de nombreuses études sur les pesticides attestent de leurs impacts 

immédiats ou à long terme sur la santé humaine ainsi que sur l’environnement. L’exposition 

de la population aux pesticides est confirmée par des niveaux de concentrations en pesticides 

non négligeables retrouvés dans le sang, les urines, les cheveux, le lait maternel, etc. Cette 

exposition est induite par la dispersion et la persistance des pesticides dans l’environnement. 

En effet, lors de leur utilisation, une partie plus ou moins importante de pesticides n’atteint 

pas la cible et va se disperser dans les différents compartiments de l’environnement, et 

notamment l’atmosphère. 

L’atmosphère est un important vecteur de dissémination, à l’échelle locale, régionale et 

globale, ainsi que vers les autres compartiments environnementaux, par un transport des 

masses d’air. Il n’existe à l’heure actuelle aucun seuil réglementaire en teneur de pesticides 

dans l’air ni aucune obligation de les surveiller. τr, une grande variété de pesticides est 

retrouvée dans l’atmosphère à travers le monde, y compris dans des régions où ils ne sont pas 

appliqués (Arctique, Antarctique, sommets montagneux, etc.). Une fois les pesticides émis 

dans l’atmosphère, suivant leurs propriétés physico-chimiques et les conditions 

météorologiques, ils se répartissent dans les trois phases atmosphériques : gazeuse, 

particulaire et aqueuse. Pourtant, la grande majorité des études sur le devenir des pesticides 

dans l’atmosphère (temps de vie, mécanismes de dégradation), se concentre seulement sur la 

phase gazeuse. Ce sont alors ces temps de vie en phase gazeuse qui sont pris en compte pour 

l’homologation et la mise sur le marché des pesticides. Cette estimation semblait acceptable il 
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y a plusieurs dizaines années lorsque les pesticides étaient essentiellement des composés 

volatils, toutefois la plupart des pesticides utilisés actuellement sont des composés semi-

volatils. Ils se retrouvent donc pour beaucoup adsorbés à la surface de particules 

atmosphériques.  

Le comportement atmosphérique des pesticides en phase particulaire est conditionné par des 

processus de transport à plus ou moins longues distances et de transformations hétérogènes, 

réactions photochimiques à l’interface gaz/particule. Des incertitudes subsistent dans ce 

domaine ce qui ne permet pas de dresser un bilan complet du temps de vie des pesticides dans 

l’atmosphère. De plus, la réactivité hétérogène peut impliquer la formation de produits de 

dégradation en phase particulaire et/ou en phase gazeuse, potentiellement plus toxiques et plus 

persistants dans l’environnement que le pesticide précurseur. Afin d’appréhender aux mieux 

l’exposition de la population et de l’environnement aux pesticides et dans un souci de 

compréhension et d’évaluation du devenir des pesticides dans l’atmosphère, il apparait donc 

essentiel de s’intéresser à la réactivité hétérogène des pesticides en phase particulaire.  

Les processus de transformations photochimiques à la surface des particules atmosphériques 

sont causés par le rayonnement solaire ainsi que par les trois principaux oxydants présents 

dans l’atmosphère μ l’ozone et les radicaux ·τH et στ3· . Le devenir atmosphérique des 

pesticides peut être appréhendé par l’étude des cinétiques de dégradation des pesticides sur 

des particules atmosphériques modèles soumises à différentes conditions atmosphériques, 

permettant ainsi la détermination des temps de vie des pesticides. En complément le 

comportement global des pesticides est évalué par l’identification des produits de dégradation 

en phase particulaire mais aussi en phase gazeuse. 

Dans une première partie, une étude bibliographique fait un tour d’horizon sur les pesticides. 

Quelles sont leur utilisation, leur réglementation et leurs impacts sanitaires et 

environnementaux ? Quel est leur devenir dans l’environnement et plus particulièrement dans 

l’atmosphère ? Cette partie touche aussi le sujet des particules atmosphériques, de la réactivité 

atmosphérique et plus particulièrement la réactivité hétérogène en phase particulaire qui est au 

cœur de cette thèse.  

Une deuxième partie est dédiée à la description et la justification des expérimentations 

réalisées à savoir notamment le choix des pesticides étudiés ainsi que le support d’adsorption 

utilisé comme modèle de particules atmosphériques. Les expérimentations réalisées 
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concernant les trois principales transformations atmosphériques : la photolyse directe et 

l’oxydation par l’ozone et les radicaux ·τH y sont présentées en détails.  

Enfin, la détermination des constantes cinétiques et des temps de vie des pesticides vis-à-vis 

de la photolyse directe et de l’oxydation par l’ozone et les radicaux ·τH fait l’objet de la 

troisième partie. Cette partie s’attache également à proposer des schémas réactionnels sur la 

base de l’identification des produits de dégradation en phase particulaire et en phase gazeuse. 

Un bilan des résultats est alors présenté et des perspectives sont envisagées pour 

l’approfondissement des connaissances sur le devenir des pesticides en phase particulaire dans 

l’atmosphère. 
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Partie I : Bibliographie 

I. Pesticides 
 

1) Pesticides : généralités 

 

1.1 Définition 

L’utilisation du terme « pesticide » est souvent générique. Il regroupe toutes les substances 

naturelles ou synthétiques, ainsi que les préparations destinées à la prévention, au contrôle, à 

la répulsion ou à l’élimination d’organismes considérés comme indésirables ou nuisibles 

(plantes, animaux, bactéries, champignons, etc.). Le recours aux pesticides est employé contre 

les organismes indésirables qui provoquent des dommages sur les produits agricoles, les 

denrées alimentaires, le bois ou les produits ligneux ainsi que les aliments pour animaux, etc. 

Différentes catégories de molécules aux propriétés physico-chimiques différentes sont 

regroupées sous le terme pesticide, dont chacune est définie suivant une réglementation 

particulière. Ces catégories sont présentées Figure I.1 en fonction des réglementations les 

régissant. 

 

 

Figure I.1 : Les pesticides et leur réglementation européenne (ORP, 2014) 
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Les produits qui sont destinés aux végétaux pour un usage agricole ainsi que pour la 

sylviculture, l’entretien d’espaces verts, des voiries et des jardins amateurs, sont regroupés 

sous le terme de « produits phytopharmaceutiques ou phytosanitaires », au sens de la 

directive européenne 91/414/CEE du 15 juillet 1991 abrogée par le règlement (CE)                            

n° 1107/2009. Par cette appellation sont aussi concernés les régulateurs de croissance des 

plantes, les agents réduisant le nombre de fruits ou évitant leur chute précoce, les produits 

défoliants, dessicants et les substances utilisées pour éviter la détérioration des produits 

pendant le stockage ou le transport. 

Le terme « biocides », défini par la directive européenne 98/8/CE du 16 février 1998 abrogée 

par le règlement (CE) n° 528/2012, regroupe toutes les substances qui n’ont pas un usage 

agricole, c’est-à-dire les désinfectants (pour l'hygiène humaine utilisés dans le domaine privé 

et celui de la santé publique, ainsi que destinés à l'hygiène vétérinaire), les produits de 

protection (intérieurs de conteneurs, charpentes, pellicules, bois, cuir, anti-moisissures, etc.) et 

les produits antiparasitaires (contre les rongeurs, les mollusques, les acariens, les oiseaux, 

etc.). Ce terme biocide regroupe aussi quelques insecticides à usages professionnels, comme 

pour la démoustication par exemple, et ménagers tels que les aérosols, diffuseurs électriques, 

etc. Les médicaments à usages vétérinaires (Directive 2004/28/CE) et humains            

(Directive 2004/27/CE) pour la lutte contre les ectoparasites en particulier rentrent dans cette 

catégorie. 

Lors de la commercialisation des pesticides, les formulations peuvent se présenter sous 

différentes formes : poudres, liquides, fumigènes, granulés, etc. Ces formulations se 

composent en général de différents constituants μ d’une ou plusieurs substances actives 

mélangées, d’adjuvants (tensioactifs, conservateurs, etc.) et de diluants liquides (solvants) ou 

solides (argile, talc). Les adjuvants permettent d’améliorer l’efficacité de la substance active 

en ayant un rôle d’activateur, de réducteur des pertes lors de l’épandage, ou facilitent la 

manipulation et la sécurité (ACTA, 2011). En 2012, il existait près de 100 000 formulations 

commerciales et 900 substances actives utilisées dans le monde (OPECST, 2012). Il est donc 

nécessaire de bien distinguer la substance active de la formulation. A noter que dans cette 

étude, le terme pesticide désignera seulement la substance active. 
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1.2 Intérêts de l’utilisation des pesticides 

Une très large majorité des pesticides (près de λ0 %) est utilisée dans un contexte d’activités 

agricoles (OPECST, 2010). Le réchauffement climatique et la croissance des échanges 

commerciaux ont tendance à augmenter les agressions provoquées par les ravageurs, les 

maladies, les mauvaises herbes, etc., entrainant notamment la migration d’espèces nuisibles 

exogènes souvent invasives comme par exemple l’insecte Diabrotica virgifera virgifera. Ce 

coléoptère plus connu sous le nom de chrysomèle du maïs, natif d’Amérique du σord est ainsi 

devenu invasif en Europe (Ciosi et al., 2008). Aux Etats-Unis, lors de son apparition, la perte 

financière due à cet insecte avait été évaluée à environ un milliard de dollars US annuellement 

(Krysan et Miller, 1986). L’application de pesticides permet alors d’assurer le développement 

des cultures tout en réduisant ce type d’agressions et assure un rendement de production 

optimal afin de maintenir la production de denrées alimentaires en quantité suffisante et 

d’éviter la recrudescence des maladies. L’intérêt de l’utilisation des pesticides a été mis en 

avant par l’Union des Industries de la Protection des Plantes (UIPP) par des estimations sur 

les rendements mondiaux moyens avec et sans traitement par les pesticides (Figure I.2). 

 

 

Figure I.2 μ Estimation des rendements mondiaux moyens selon l’utilisation ou non de 

pesticides par rapport au rendement maximal (UIPP, 2010) 
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Cette étude montre que les rendements moyens avec traitement sont bien supérieurs à ceux 

sans traitement pour toutes les cultures considérées, le coton faisant par exemple plus que 

doubler son rendement à l’aide de traitement pesticide (de 38 à 84 % en moyenne). Selon 

l’UIPP, environ 30 à 40 % des récoltes seraient d’ailleurs perdues en France et en Europe sans 

l’utilisation de pesticides (UIPP, 2014-2015).  

 

L’utilisation de pesticides peut aussi jouer un rôle en matière de santé publique :  

 Soit vis-à-vis de certains insectes. Les moustiques sont par exemple des vecteurs de 

maladies graves comme le paludisme, la dengue, la malaria, etc., et le recours aux 

insecticides permet alors de limiter leur prolifération (Corbel et al., 2002). A titre 

d’exemple, un arrêté préfectoral est mis en place en avril 2015 concernant les 

modalités de mise en œuvre du plan anti-dissémination du chikungunya et de la 

dengue dans le département des Alpes-de-Haute-Provence (région Provence-Alpes-

Côte-d’Azur), contre le moustique Aedes Albopictus, vecteur de ces maladies. Lorsque 

la présence de ce moustique est avérée, des traitements ciblés sont réalisés à base 

d’anti-larvaires tels que la deltaméthrine, le diflubenzuron, la combinaison de 

deltaméthrine et d’esbiothrine, etc. (ARS, 2015). 

 Soit vis-à-vis de certains végétaux. Par exemple, l’ambroisie est une plante invasive 

possédant un pollen très allergisant qui provoque, chez les personnes sensibles, 

diverses pathologies notamment respiratoire (rhinite, trachéite) ou cutané (urticaire) 

(Wayne et al., 2002). L’application d’herbicides tels que le glyphosate et le glufosinate 

d’ammonium ou le bromoxynil peut alors en limiter l’impact                             

(Gauvrit et Chauvel, 2010; Delabays et al., 2008). 

 Soit vis-à-vis de certains champignons. Par exemple, les fongicides permettent de 

lutter contre les champignons produisant en particulier des mycotoxines. Ces 

mycotoxines sont dangereuses pour l’homme et les animaux d’élevages et sont 

responsables d’intoxication aiguës parfois mortelles, notamment chez les animaux 

d’élevage ainsi que d’intoxications chroniques (Creppy, 2002; Hussein et Brasel, 

2001). Le cyproconazole, le métconazole ou le tébuconazole sont des exemples de 

fongicides utilisés pour la lutte contre les mycotoxines (Avozani et al., 2014; 

Suproniene et al., 2011). 
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1.3 Historique et classification des pesticides 

L’utilisation des pesticides commence dès l’Antiquité. Leur évolution a d’abord suivi les 

avancés de la chimie minérale, avant de bénéficier des avancés de la chimie organique qui ont 

entrainées l’expansion des pesticides par l’intermédiaire des composés synthétiques. 

L’apparition des différents familles de pesticides est présentée Figure I.3. 

 

 
Figure I.3 : Apparition des différentes familles de pesticides au cours du temps (OPECST, 

2003) 

 

Du fait de la grande variété de structures chimiques, de groupes fonctionnels, de propriétés 

physico-chimiques, d’organismes cibles et d’usages, il existe plusieurs façons de classer les 

pesticides. Parmi ces possibilités, deux classifications sont plus souvent utilisées en suivant : 

 la nature de l’organisme ciblé (1). Les familles les plus connues sont les herbicides ou 

désherbants (relatifs aux végétaux), les fongicides (relatifs aux champignons) et les 

insecticides (relatifs aux insectes). Bien d’autres classes existent tels que les corvicides 

(relatifs aux oiseaux), les acaricides (relatifs aux acariens), les rodenticides (relatifs 

aux rongeurs), les mollusicides (relatifs aux limaces), les nématicides (relatifs aux 

nématodes), etc. Les pesticides agissent sur les organismes cibles de manière générale 

ou spécifique. Une fois le pesticide en contact avec l’organisme cible, les modes 
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d’action sont variés et agissent en général sur le fonctionnement biochimique interne 

de l’organisme cible. Cependant le mode d’action des pesticides évolue en 

permanence avec les avancées de l’industrie phytopharmaceutique. Les herbicides 

agissent sur les végétaux en contrôlant le processus de photosynthèse, la biosynthèse 

des acides aminés, la synthèse de la cellulose par inhibition, ou peuvent jouer un rôle 

de régulateurs de croissance (Duke, 2012; Naylor, 2008). Les fongicides interfèrent 

plutôt sur la division cellulaire, le processus de synthèse des acides aminés et des 

protéines et le métabolisme du glucose des champignons (Dane et Dalqiç, 2005; 

Fairbanks et al., 2002). Les insecticides quant à eux ont une activité ciblée sur le 

système nerveux, la mue et la respiration cellulaire des insectes (James et Xu, 2012; 

Wilson, 2004). Les pesticides peuvent donc aussi être organisés en sous-classes 

suivant leur mode d’action. Ces différentes sous-classes sont répertoriées dans le 

Tableau I.1 pour les herbicides, les fongicides et les insecticides :  

 

Tableau I.1 μ Classement des pesticides suivant leur mode d’action (Ministère du 

développement durable, Environnement et lutte contre les changements climatiques, Québec, 

2015) 

Herbicide 

De contact Agit sur les parties de la plante avec lesquelles il entre en contact. 

Systémique Absorbé par la plante, se déplace à l’intérieur de celle-ci. 

Sélectif Ne contrôle que certaines plantes traitées. 

Non-sélectif Contrôle toutes les plantes traitées. 

Résiduaire Se dégrade lentement et contrôle les plantes sur une longue période. 

Non-
résiduaire 

Est rapidement inactif après son application et ne contrôle les plantes que sur une 
courte période. 

Fongicide 

Préventif Protège la plante en empêchant que la maladie ne se développe. 

Curatif Réprime une maladie qui est déjà développée. 

Insecticide 

De contact Agit lorsque l’insecte entre en contact avec le produit. 

D’inhalation Agit lorsque l’insecte respire le produit. 

D’ingestion Agit lorsque l’insecte se nourrit du produit. 
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 la nature chimique de la substance active (2). Les pesticides sont alors classés en 

fonction d’une partie de leur structure chimique commune, comme par exemple, parmi 

les plus récentes, les sulfonylurées, les phénylpyrroles, ou encore les strobilurines 

(Figure I.3). Les pesticides d'une même famille chimique ont généralement en 

commun des effets, des modes d'action, ou encore des propriétés toxicologiques et 

environnementales.  

 

Les pesticides sont donc des composés très hétérogènes dans leur structure chimique, leurs 

caractéristiques physico-chimiques, leur mécanisme d’action, leur organisme cible ainsi que 

leur devenir dans l’environnement. 

 

 

1.4 Marché des pesticides 

1.4.1 Marché mondial et européen 

Les chiffres de ventes disponibles auprès des principales sociétés phytopharmaceutiques 

permettent d’avoir une estimation de l’utilisation des pesticides dans le monde. Ces 

estimations ne représentent pas l’utilisation réelle des pesticides du fait de la non prise en 

compte des exportations ou des importations, des stockages ou des déstockages effectués, etc., 

mais permettent d’avoir un ordre de grandeur de l’importance du marché 

phytopharmaceutique. Ce marché mondial est représenté Figure I.4. 

 

 

Figure I.4 μ Chiffre d’affaire (C.A.) des pesticides dans le monde et répartition du chiffre 
d’affaire par région du monde (UIPP, 2014-2015) 
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Le chiffre d’affaire des pesticides dans le monde est en continuelle augmentation depuis 2007 

et a atteint près de 54,2 milliards de dollars US en 2013 (Figure I.3). Les conditions 

climatiques, par des évènements particuliers (sécheresse, pluies, etc.) peuvent influencer la 

consommation des pesticides. L’utilisation des pesticides se concentre dans quatre régions du 

monde, l’Asie, première consommatrice avec près de 27 % du chiffre d’affaire, suivi de près 

par l’Amérique Latine (25,λ %), l’Europe (25,1 %) et l’Amérique du σord (18,5 %). 

L’Afrique, malgré sa surface agricole cultivable, reste peu consommatrice avec moins de 4 % 

du chiffre d’affaire mondial. 

Si on s’attache à la nature des familles de pesticides utilisés dans le monde, et en particulier 

en Europe, les plus utilisés sont généralement les herbicides suivis par les fongicides et enfin 

les insecticides. La Figure I.5 illustre le marché des pesticides en 2010 pour les différentes 

familles dans quelques pays d’Europe. 

 

 

Figure I.5 : Marché des pesticides en Europe en 2010 en fonction des types de pesticides 

(UIPP, 2011-2012) 

 

Si en France et en Grande-Bretagne, la catégorie « insecticide » est plus faible que la 

catégorie « divers », il faut retenir que cette dernière regroupe entre autres les nématicides, les 

rodenticides, les molluscides, les substances de croissance, les inhibiteurs de germination, etc. 
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1.4.2 Marché en France 

La France est le premier producteur agricole en Europe et représente 18,3 % de la production 

européenne (Eurostat, 2014). Elle possède une grande diversité de types de cultures agricoles 

(céréales, betteraves sucrières, oléagineux, pommes de terre et cultures pérennes telles que la 

vigne et les arbres fruitiers), ce qui en fait un des premiers pays exportateurs mondiaux de 

denrées alimentaires (OPECST, 2015). En effet, la France possède la première étendue de 

surface agricole utile de l’Union Européenne avec 28,λ millions d’hectares, dont λ,5 millions 

sont consacrés aux cultures céréalières, qui se trouvent au premier rang européen avec près de 

67 millions de tonnes produites en 2013 (Eurostat, 2014).  

La France est aussi le premier pays utilisateur de pesticides en tonnes par an en Europe et le 

troisième mondial derrière le Brésil et le Japon. La viticulture et l’arboriculture sont les 

cultures les plus demandeuses en quantités de pesticides épandus par hectare. Certaines 

cultures peuvent même concentrer plusieurs pesticides pour des traitements de sensibilité à 

plusieurs organismes cibles. En termes d’utilisation, la France est au λème rang européen selon 

le nombre de kilogrammes de substances actives vendues rapporté à l’hectare, soit 2,3 kg.ha-1 

(Plan Ecophyto II, 2015).  

Les tonnages des produits phytosanitaires sont disponibles auprès de l’UIPP. Ces données 

collectées à l’échelle nationale auprès des adhérents de l’UIPP permettent d’estimer les 

usages agricoles. La Figure I.6 présente le tonnage des substances actives vendues en France 

entre 1998 et 2011.  

 

 

Figure I.6 : Substances actives vendues en France pour le cuivre et le soufre, les produits de 

synthèse et les tonnages totaux (UIPP 2011-2012) 
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Depuis 1998, une tendance générale de diminution du tonnage de pesticides vendus est 

observée. Cette vente en pesticides est restée relativement constante entre 2009 et 2012, 

cependant la quantité vendue entre 2012 et 2013 a augmenté de 5,1 % en zone agricole (Note 

de suivi 2014, Ministère de l’agriculture, de l’agroalimentaire et de la forêt). En 2013 le 

chiffre d’affaire des ventes de pesticides atteint 2,1 milliards d’euros et se répartit suivant les 

différents types de pesticides : les herbicides sont les plus utilisés avec 43,5 % du chiffre 

d’affaires des ventes, suivis par les fongicides avec 35,6 % et par la catégorie divers et celle 

des insecticides avec respectivement 13,6 % et 7,3 % (UIPP, 2014-2015).  

 

1.5 Réglementation relative aux pesticides 

L’élaboration d’une réglementation sur les pesticides a pour but de garantir une sécurité au 

niveau de la santé publique et de limiter les impacts environnementaux. Différentes 

réglementations ont été mises en place au niveau mondial, européen et français et permettent 

un suivi des pesticides de la mise sur le marché au transport et à l’utilisation. 

 

1.5.1 Règlementation mondiale 

Il n’y a pas de réglementation mondiale spécifique aux pesticides, mais certains sont englobés 

dans l’appellation Polluants Organiques Persistants dits « POP ». 

Les POP sont des composés possédant des caractéristiques particulières. Ces composés 

présentent un caractère toxique et lipophile (possédant une forte affinité pour les graisses) et 

sont donc bio-accumulés le long de la chaîne trophique par une augmentation de leurs 

concentrations dans les organismes vivants. De plus, ces composés sont transportés facilement 

sur de longues distances, les entraînant loin de leur lieu d’émission. Ils sont considérés 

comme persistants dans l’environnement car résistants aux dégradations chimiques et 

biologiques. Par une prise de conscience des risques liés à l’émission des PτP qui dépassent 

le cadre national de chaque pays, un accord a été trouvé au niveau mondial, lors du Sommet 

de la Terre à Rio en 1λλ2. Cet accord est mis en place dans le but de limiter l’émission de ces 

composés. Pour cela, deux textes de lois sont adoptés au niveau international concernant tous 

les compartiments de l’environnement μ  

- Le protocole d’Aarhus qui est élaboré dans le cadre de la Commission Economique pour 

l’Europe des σations Unies (CEE/NU) en 1998. Ce protocole a pour objet de contrôler, 

réduire ou interdire les rejets, les émissions et les fuites des POP (entrée en vigueur en France 
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en 2003). Il concerne la réduction des émissions de 16 POP parmi lesquels 11 pesticides : 

aldrine, chlordane, chlordécone, DDT, dieldrine, endrine, heptachlore, hexachlorobenzène, 

lindane, mirex et toxaphène.  

- La convention de Stockholm qui est signée en 2001 dans le cadre du Programme des 

Nations Unies pour l'Environnement (PNUE). Cette convention intègre le principe de 

précaution et vise à réduire et garantir l’élimination en terme de production et d’émissions de 

12 POP parmi lesquels 9 pesticides : aldrine, chlordane, DDT, dieldrine, endrine, heptachlore, 

hexachlorobenzène, mirex et toxaphène. Le but de cette convention est la protection de la 

santé humaine et de l’environnement des risques néfastes vis-à-vis de ces POP. La convention 

vise aussi à sécuriser le mode de gestion des stocks ou des déchets contenant des POP (entrée 

en vigueur en France et en Europe en 2004). 

A noter que l’Union Européenne proposa en 2013 de référencer le dicofol comme PτP. Cette 

question doit être statuée en octobre 2015 après une évaluation et un descriptif des risques 

pour savoir si le dicofol est un POP au sens de la convention de Stockholm. Son inscription, 

dans la directive 91/414/CEE de mise sur le marché des produits phytopharmaceutiques et 

dans l’annexe I de la directive λ8/8/CE de mise sur le marché des produits biocides, est 

d’ailleurs refusée. 

A ces deux textes de loi s’ajoutent des réglementations propres à l’Europe et à chaque pays. 

 

1.5.2 Réglementation européenne 

Au niveau européen, les produits phytopharmaceutiques sont réglementés par la directive 

européenne 91/414/CEE du 15 juillet 1991 abrogée par le règlement (CE) n°1107/2009 du 

Parlement européen et du Conseil du 21 octobre 2009 concernant la mise sur le marché des 

produits phytopharmaceutiques. Le marché de la vente de pesticides est en permanente 

évolution par la mise sur le marché de nouveaux pesticides, l’interdiction de certains ou 

encore leur réévaluation pour conserver leur autorisation de mise sur le marché. D’après le 

règlement (CE) n°1107/200λ, un pesticide ne peut être mis sur le marché ou utilisé que s’il a 

été autorisé dans l’Etat membre concerné. Avant d’être commercialisés, les pesticides sont 

donc évalués mais plusieurs directives peuvent réglementer un même pesticide. En effet, la 

perméthrine par exemple n’est plus approuvée en Europe pour l’épandage sur les cultures 

agricoles mais elle est autorisée en tant que biocide dans des usages insecticides domestiques, 
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médicaux (lotions anti-poux) et les produits vétérinaires. L’évaluation et l’approbation des 

substances actives au niveau européen sont présentées Figure I.7. 

 

Figure I.7 : Procédure de délivrance d’une autorisation de mise sur le marché européen 

(AESA : Agence Européenne de Sécurité des Aliments) (Ministère de l’agriculture, de 

l’agroalimentaire et de la forêt, 2013) 

 

En 2013, la commission européenne a mis en place un règlement d’exécution (UE)              

n°485/ 2013 modifiant le règlement d’exécution (UE) n°540/2011 afin de limiter l’utilisation 

professionnelle des pesticides de la famille des néonicotinoïdes sur certaines cultures ainsi 

que d’interdire la mise sur le marché des semences traitées et les utilisations non-

professionnelles. Ce règlement répond à l’identification des risques pour les abeilles associés 

à l’utilisation des néonicotinoïdes, en particulier concernant l’imidaclopride, la clothianidine 

et le thiaméthoxame. De plus le règlement d’exécution (UE) n°781/2013 interdit presque 

totalement l’usage du fipronil. 

Plus spécifiquement, concernant le compartiment « eau » de l’environnement, des 

réglementations contrôlent les seuils de concentration maximale de pesticides dans les eaux 

de boissons. Selon la directive européenne 98/83/EC relative à la qualité des eaux destinées à 

la consommation humaine, la concentration maximale d’un pesticide individuel ne doit pas 

dépasser 0,1 µg.L-1 et 0,5 µg.L-1 pour l’ensemble des pesticides présents. Par le décret            

n° 2001-1220, relatif aux eaux destinées à la consommation humaine, à l'exclusion des eaux 

minérales naturelles, la France a adopté la même réglementation. 
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A l’heure actuelle, il n’y a aucune réglementation européenne concernant les seuils de 

pesticides dans l’air, de même qu’aucune obligation de les surveiller.  

 

1.5.3 Réglementation française 

La France a obligation de respecter les conventions internationales et les directives 

européennes qui ont été signées. Mais la France dispose aussi de réglementations qui lui sont 

propres. 

Avant d’être commercialisés, les pesticides sont évalués. En France, l’Agence nationale de 

sécurité sanitaire de l’alimentation, de l’environnement et du travail (AσSES) gère à la fois 

l’évaluation des risques et la délivrance des autorisations de mise sur le marché depuis juillet 

2015 (Loi d'avenir pour l'agriculture, l'alimentation et la forêt n° 2014-1170 du 13 octobre 

2014). L’autorisation de mise sur le marché comprend une procédure d’évaluation des risques 

pour l’utilisateur, le consommateur et l’environnement. La procédure d’octroi d’une 

autorisation de mise sur le marché français est présentée Figure I.8. 

 

Figure I.8 μ Procédure de délivrance d’une autorisation de mise sur le marché français 

(Ministère de l’agriculture, de l’agroalimentaire et de la forêt, 2013) 
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A la suite du Grenelle de l’environnement, un plan Ecophyto a été mis en place en 200λ et 

modifié en 2015. Ce plan vise à réduire de 25 % l’usage des pesticides au niveau national 

d’ici 2020 et de 50 % d’ici 2025. Les mesures des impacts et des expositions aux pesticides 

seront intensifiés par un dispositif de phytopharmacovigilance dans le but de cibler les actions 

à mener pour la réduction des risques (Plan Ecophyto II, 2015).  

Dans le but de mieux encadrer l'utilisation des produits phytosanitaires sur le territoire 

national, la loi n° 2014-110 du 6 février 2014 dite loi Labbé interdit aux personnes publiques 

(état, régions, communes, départements, etc.) propriétaires d’un domaine public ou privé 

(parcs nationaux, régionaux, etc.), d’utiliser des pesticides, à l’exception des préparations 

naturelles peu préoccupantes (PσPP), pour l’entretien des espaces verts, de forêts, des voiries 

et de promenades à partir de 2016. De plus, un amendement au projet de loi sur la transition 

énergétique interdit la mise sur le marché, la délivrance, l’utilisation et la détention de 

produits phytosanitaires à usage non professionnel par les particuliers à partir de 2019. Ces 

interdictions ne s'appliquent pas aux traitements et mesures nécessaires à la destruction et à la 

prévention de la propagation des organismes nuisibles. 

Le décret n° 2014-1135 du 6 octobre 2014 qui tenait compte principalement des produits 

phytosanitaires et semences traitées avec des effets cancérogènes, mutagènes ou reprotoxiques 

(CMR) avérés est élargi. En effet, à partir du 1er janvier 2015, ce décret s’étend à l’ensemble 

des produits dont les effets CMR sont suspectés (catégorie 2). Une mise à jour annuelle est 

effectuée afin de tenir compte des modifications de classements des substances, nouvelles 

autorisations de mise sur le marché et retraits. 

Un Plan National Santé Environnement (PNSE) a été mis en place par le gouvernement en 

2004, pour répondre aux impacts sanitaires suite à l’exposition à certaines pollutions. A 

l’heure actuelle le troisième PNSE (2015-2019) est en cours et vise à contrôler et à restreindre 

l’usage des pesticides de manière progressive. Ce PσSE vise aussi à poursuivre l’interdiction 

des pesticides les plus dangereux. Ces problématiques sont également déclinées 

régionalement à travers des Plans Régionaux Santé Environnement (PRSE). 
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Certaines réglementations et actions mises en place concernent plus spécifiquement le 

compartiment atmosphérique : 

 Un des objectifs du PσSE 3 concernait la surveillance des pesticides dans l’air. Depuis 

2011, dans le cadre du PRSE 2, l’Association Agréée de Surveillance de la Qualité de 

l'Air, Air PACA, en collaboration avec le laboratoire de Chimie de L’Environnement, 

a mis en place un observatoire des résidus de pesticides sur la région Provence-Alpes-

Côte-d’Azur (PACA). Les objectifs sont d’établir un état des lieux des concentrations 

en pesticides dans l’air susceptibles d’être retrouvées dans la région et d’évaluer 

l’exposition des populations aux niveaux des pesticides présents dans l’atmosphère.  

 En septembre 2014, une saisine de l’AσSES concerne les modalités pour une 

surveillance nationale des pesticides dans l’air ambiant. Les objectifs sont d’établir un 

état des connaissances des niveaux de contamination de l’air ambiant et des 

expositions par la voie aérienne de la population, ainsi que d’apprécier la contribution 

de l’exposition aérienne à l'exposition totale aux pesticides. Le but est une évaluation 

des risques sanitaires en tenant compte de l’ensemble des milieux et voies 

d’exposition (ingestion, inhalation et contact cutané). 

 Concernant plus particulièrement l’épandage par voie aérienne (avions, hélicoptère, 

etc.), l’arrêté du 15 septembre 2014 relatif aux conditions d'épandage par voie 

aérienne supprime certaines dérogations (telles que pour les cultures de maïs ou de 

bananes aux Antilles). L’épandage aérien pour les vignes et les rizières sera interdit à 

partir du 31 décembre 2015.  

 Plus spécifiquement au niveau de l’exposition professionnelle, le décret n° 2012-665 

du 4 mai 2012 révisant et complétant les tableaux des maladies professionnelles en 

agriculture, reconnait officiellement la maladie neurodégénérative de Parkinson 

comme maladie professionnelle par un lien établit entre l’usage des pesticides et cette 

maladie.  

 

Cependant, malgré la prise de conscience sur l’exposition aux pesticides et la mise en place de 

plusieurs règlementations relatives aux pesticides, il n’existe à l’heure actuelle aucune 

réglementation ni norme française concernant les seuils de pesticides dans l’air ni dans les 

sols, ainsi qu’aucune obligation de les surveiller.  
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1.6 Effets des pesticides sur l’homme et l’environnement 

Les pesticides ont à l’origine un rôle sanitaire contre les organismes nuisibles. Cependant, les 

pesticides sont transportés dans tous les compartiments environnementaux (air, eaux et sols) 

induisant des effets immédiats ou à long terme néfastes pour l’homme ainsi que pour 

l’environnement.  

1.6.1 Effets sur l’homme 

L’exposition de la population aux pesticides est complexe par la multiplicité des sources et 

des voies d’exposition. La pénétration des pesticides dans l’organisme se fait par différentes 

voies d’exposition : ingestion, inhalation et voie cutanée. Pour une exposition non 

professionnelle, il est considéré que plus de 90 % de l’exposition se fait par ingestion 

(principalement par la viande, les produits laitiers, les poissons et les fruits de mer), qui est 

considérée comme la source principale de contamination (OMS, 2014). Notons toutefois que 

les expositions par inhalation et par voie cutanée sont encore mal évaluées. 

En 2013, l’Institut national de Veille Sanitaire (InVS) a observé dans l’organisme humain des 

doses relativement élevées de pesticides de la famille des pyréthrinoïdes, des 

organophosphorés et des organochlorés. Les niveaux de concentrations des organophosphorés 

et des pyréthrinoïdes dans la population française seraient parmi les plus élevés par rapport à 

des pays comparables (Canada, Etats-Unis et Allemagne). En effet, ces deux familles sont 

notamment fréquemment retrouvées dans les aliments d’origine végétale du fait de leur 

courante utilisation.  

De plus, l’exposition de la population par les pesticides peut être aiguë et chronique. 

L’exposition aiguë est une exposition ponctuelle ou de courte durée à une forte concentration 

de pesticides. Les effets apparaissent généralement immédiatement ou peu de temps après 

l’exposition. Cette toxicité aigüe est relativement bien définie. Les principaux effets sont des 

brûlures chimiques oculaires, des lésions cutanées, des effets neurologiques et des troubles 

hépatiques (Cherin et al., 2012). 

A contrario, l’exposition chronique est une exposition prolongée et répétée à de petites 

quantités de pesticides sur des périodes longues (plusieurs jours, mois, années) pouvant 

entrainer une accumulation des pesticides dans l’organisme. La toxicité chronique est encore 

mal connue du fait de la nécessité de prendre en compte le lien entre certaines pathologies 

ainsi que les expositions anciennes parfois longues et à faibles doses. L’exposition chronique 

entraine des effets suspectés de cancers, leucémies, d’action sur le système nerveux central, 

endocrinien, immunitaire, reproducteur, le développement du fœtus (malformation, mort 
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fœtale, malformations congénitales, etc.) et de l’enfant (Inserm, 2013). En 2013, l’Autorité 

Européenne de Sécurité des Aliments (AESA) a déclaré que deux néonicotinoïdes 

(acétamipride et imidaclopride) auraient un effet sur le développement du système nerveux de 

l’homme (AESA, 2013). De même une étude de Coleman et al. (2012) montre un impact du 

cyprodinil sur le système nerveux. Une autre étude observe un retard de développement du 

fœtus ainsi que des troubles neurologiques du développement chez des femmes enceintes 

habitant à proximité d’une zone agricole (Shelton et al., 2014).  

Cette étude tend d’ailleurs à prouver que les agriculteurs font partie de la tranche de la 

population la plus exposée aux risques de l’utilisation des pesticides, notamment par une 

exposition cutanée, avec une probabilité avérée de développer des cancers                     

(Salerno et al., 2015; De Brito Sá Stoppelli et Crestana, 2005) en plus d’effets sur la fertilité 

(Jamal et al., 2015; Petrelli et Mantovani, 2002). Un lien de causalité a également été 

démontré chez les agriculteurs entre la maladie neurodégénérative de Parkinson et l’usage des 

pesticides (Moisan et al., 2015; Van den Mark et al., 2012; Elbaz et al., 2009). 

L’évaluation toxicologique des effets de l’exposition aux pesticides est complexe par la 

multitude de paramètres à prendre en compte dont la nature du pesticide considéré, la durée et 

la période d’exposition, l’effet « cocktail » des mélanges, la nature libre ou liée des résidus, la 

métabolisation (devenir dans l’organisme), etc. Les pesticides sont très divers et présentent 

donc des toxicités très variées. En plus de la toxicité qui lui est propre, le pesticide pénétrant 

l’organisme peut être métabolisé suivant l’équipement enzymatique de l’organisme dans le 

but d’être éliminé. Cette métabolisation peut aussi engendrer des effets néfastes sur 

l’organisme, les métabolites pouvant être eux aussi toxiques                                                 

(Lu et al., 2015; Choung et al., 2011; Buratti et al., 2007). 

Il est donc difficile d’établir avec certitude un lien de causalité entre l’exposition et 

l’apparition des effets parfois longtemps après l’exposition. De même les mécanismes de 

toxicité des pesticides dans l’organisme humain sont peu connus.  
 

1.6.2 Effets sur l’environnement 

Les pesticides ont une incidence sur la biodiversité et les écosystèmes. Ils peuvent avoir des 

effets de différents types en fonction de l’organisme touché, du mode d’exposition, de la 

quantité et de la rémanence dans l’environnement. L’utilisation des pesticides peut provoquer 

à court terme une intoxication directe ou indirecte des êtres vivants, une réduction de la 

disponibilité de nourriture (comme par exemple certaines plantes et graines adventices, 
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insectes, etc.), des effets sur l’intégrité cellulaire (effet cancérogène), la reproduction, la 

différenciation sexuelle, le système nerveux, la capacité respiratoire, alimentaire, motrice, 

sensitive ou entrainer la mort de l’organisme (Goulson et al., 2014; Velisek et al., 2009;   

Liess et Von Der Ohe, 2005). Tous les types d’organismes terrestres et aquatiques peuvent 

être affectés : les espèces antagonistes aux organismes nuisibles (prédateurs, parasites ou 

compétiteurs) et pollinisateurs, les vers de terre (Santadino et al., 2014; Liess et Von Der Ohe, 

2005), les oiseaux (Chiron et al., 2014; Walker et al., 2003), les poissons (Scholz et al., 2012; 

Velisek et al., 2009), les rongeurs (Hass et al., 2012), etc. Par exemple, un effet des pesticides 

sur la survie des abeilles a été démontré (Dively et al., 2015; Whitehorn et al., 2012; 

Cresswell et al., 2011), entrainant une limitation par la communauté européenne de l’usage de 

3 néonicotinoïdes : clothianidine, imidaclopride et thiaméthoxame. Le fipronil présente selon 

l’AESA « un risque aigü élevé » pour la survie des abeilles (AESA, 2013b). Selon l’étude de 

Dai et al. (2010), la deltaméthrine présenterait également un risque pour les insectes 

pollinisateurs.  

Les pesticides peuvent aussi avoir un effet indirect sur la fertilité du sol en impactant les vers 

de terre qui sont des agents actifs de la fertilité du sol (Santadino et al., 2014 ). De plus, les 

effets des pesticides peuvent se répercuter le long de la chaine trophique par une bio-

accumulation et une bio-amplification.   
Une estimation des effets potentiels est réalisée à partir d’expériences de toxicité sur des 

espèces représentatives, complétée par des études de terrains. La toxicité des mammifères est 

généralement estimée par la dose létale (DL 50) entrainant la mort de 50 % des individus 

après une exposition ponctuelle par ingestion, inhalation ou voie cutanée. 

 

L’exposition aux pesticides de la population et de l’environnement passe par une 

contamination au préalable des compartiments environnementaux.  

 

2) Contamination de l’environnement 
 
La dispersion des pesticides dans l’environnement se fait généralement à partir du traitement 

des cultures. Dans quelques cas, les pesticides peuvent être incorporés au sol, y être injectés, 

être déposés sous forme de granulés ou encore les graines en sont enrobées. Toutefois le mode 

d’épandage le plus courant reste sous forme de liquide pulvérisé. Les pesticides pénètrent 

alors dans l’environnement via le premier compartiment touché μ l’atmosphère. La dispersion 
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des pesticides, est conditionnée par la nature de l’épandage utilisé : principalement par voie 

terrestre (tracteurs, pulvérisateurs à dos, pulvérisation dirigée vers le sol, pulvérisation multi-

directionnelle à partir du sol, fumigation etc.), par application aérienne réglementée, etc. Cette 

dispersion est également associée aux caractéristiques physico-chimiques et à la quantité 

épandue des substances actives, à la présence d’adjuvants dans les formulations et aux 

conditions de terrain (météorologie (présence de vent, sa vitesse, turbulences, humidité 

relative, rayonnement solaire, température, pluie/rosée), nature du sol, type de culture, 

couverture végétale, pH de l’eau, etc.). Les pesticides peuvent alors impacter tous les 

compartiments de l’environnement plus ou moins éloignés de la zone ciblée : sols (sous-sols, 

sédiments, sols), eaux (de surface, souterraines) et atmosphère. Ils peuvent ensuite être 

transformés et dégradés dans les différents compartiments suivant divers processus 

(dégradation biotique et/ou abiotique) induisant la formation de produits de dégradation et/ou 

métabolites plus persistants et plus toxiques (Pan et al., 2015; Yao et al., 2015; Osano et al., 

2002) qui vont à leur tour se disperser.  

Par exemple, le fipronil desulfynil et le fipronil sulfone, photo-produit et métabolite 

respectivement du fipronil, sont plus toxiques que le fipronil lui-même (Hainzl et al., 1998). 

Les produits de dégradation du fipronil, le fipronil desulfynil, le fipronil sulfide et le fipronil 

sulfone sont couramment mesurés dans les eaux de surfaces urbaines par temps de pluie (en 

Californie) avec un pourcentage de détection pouvant atteindre 88 %. Or ils sont 2 à 4 fois 

plus toxiques que le fipronil (Weston et Lydy, 2014). Ces trois produits de dégradation sont 

aussi plus persistants dans les sédiments que le fipronil appliqué initialement                      

(Lin et al., 2009). 

La nature, la fréquence de détection et les concentrations mesurées sont très variables suivant 

les compartiments de l’environnement étudiés. 

 

2.1 Contaminations des sols 

La contamination des sols par les pesticides se fait par dépôt direct lors de l’épandage 

(environ 10 à 45 % de ce qui est épandu (Sinfort et al., 2009)), ou par lessivage des végétaux 

où les pesticides se sont déposés. Ils vont alors se répartir dans les trois phases du sol 

(aqueuse, solide et gazeuse) et être soumis à divers processus conditionnant leur devenir et 

leur dispersion vers d’autres compartiments de l’environnement (Mamy et al., 2013). La 

persistance des pesticides dans les sols va dépendre de leur rétention par les constituants du 
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sol par des liaisons plus ou moins réversibles et de leur dégradation, fortement liés aux 

conditions environnementales au moment de l’application des pesticides (humidité, matière 

organique et argile, pH, etc.) (Mamy et al., 2013). Les différents mécanismes de 

transformation peuvent être biotique (métabolisation par les micro-organismes biologiques de 

la flore du sol (bactéries, champignons, algues, levures…), essentiellement dans les premiers 

centimètres du sol) ou abiotiques (photolyse, catalyse, etc.) (ORP, 2015). Les pesticides 

peuvent aussi être absorbés par les végétaux ou la microflore du sol. Les concentrations en 

pesticides retrouvées dans les sols peuvent être de l’ordre du ng.kg-1 à plusieurs µg.kg-1 en 

France (Orton et al., 2013; Gis Sol. 2011; Villanneau et al., 2011). Un exemple de 

contamination du sol par le lindane, insecticide interdit en France depuis 1998, est présenté 

Figure I.9.  

 

Figure I.9 : Concentrations mesurées en Lindane dans les sols français (8 régions sont notées 

1. Pas de Calais, 2. Picardie, 3. Beauce, 4. Bretagne, 5. Landes de Gascogne, 6. Midi-

Pyrénées, 7. Cévennes National Park, 8. Provence-Alpes-Côte d'Azur) (Orton et al., 2013)  

 

Les concentrations de lindane mesurées varient de moins de 0,02 µg.kg-1 à plus de 1 µg.kg-1. 

La zone du plus grand nombre de fortes concentrations en lindane, dans le nord-est de la 

Picardie, est une région urbanisée. Le lindane a donc pu être remobilisé par volatilisation et 

transporté par les masses d’air pour se redéposer à nouveau. Des concentrations du fongicide 
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bupirimate allant jusqu’à 228 µg.kg-1 ont été mesurées dans des sols agricoles en Espagne 

(Plaza-Bolaños et al., 2012). 

Une fois le sol contaminé, les pesticides peuvent être disséminés vers les autres 

compartiments, eau et atmosphère. 

 

2.2 Contamination des milieux aquatiques 

Les eaux de surface peuvent être à leur tour contaminées par les pesticides par des 

phénomènes de lessivage du sol ou des végétaux, de ruissellements de surface ou de 

lixiviation, après une dissolution des pesticides dans l’eau du sol. Ils peuvent aussi être 

transportés par ruissellement sous la surface, ainsi qu’après une percolation des pesticides 

dans les nappes phréatiques et être transportés jusqu’aux eaux de surface. Dans les différents 

milieux aquatiques, les pesticides peuvent être dégradés, se déposer dans les sédiments 

temporairement ou définitivement ou encore se volatiliser. Les eaux de surface, souterraines 

et de boisson ont fait et font encore l’objet de nombreuses études                                  

(Székács et al., 2015; Lari et al., 2014; Herrero-Hernandez et al., 2013; Bottoni et al., 2013; 

Malaguerra et al., 2012; Lamers et al., 2011).  

En 2012, l’agence et l’office des eaux rapporte que sur 2706 points de mesures dans les cours 

d’eau français, 8λ % des points de mesure en métropole et 56 % des points des départements 

d’outre-mer (hors Guyane) ont montrés une contamination aux pesticides. Plus de 20 

pesticides différents sont détectés sur plus de 26 % des points de mesure. A noter que 25 % 

des points présentent des concentrations moyennes annuelles supérieures à 0,5 µg.L-1 et 40 

points de mesures présentent une moyenne annuelle supérieure à 5 µg.L-1. Les teneurs en 

pesticides les plus importantes concernent les régions céréalières, de maïsiculture ou de 

viticulture. En Martinique la présence du chlordécone persiste toujours 20 ans après son 

interdiction (Ministère de l’écologie, du développement durable et de l’énergie, 2015). Les 

pesticides peuvent aussi être retrouvés dans les eaux usées (Köck-Schulmeyer et al., 2013; 

Syakti et al., 2012; Katsoyiannis et Samara, 2004). 

Parmi les milieux aquatiques, les compartiments marins et littoraux sont des milieux peu 

renseignés en termes de contaminations par les pesticides, et il n’existe aucune obligation 

réglementaire de surveiller ces milieux. Les données obtenues sur la présence de pesticides 

dans ces deux milieux viennent en majorité de l’étude d’organismes filtreurs (moules, huitres, 

etc.) (Jayed et al., 2015; Carro et al., 2014; Köck et al., 2010; Viarengo et al., 2007).  
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2.3 Contamination de l’atmosphère 

Une proportion des pesticides épandus n’atteignent pas la surface ciblée et sont perdus dans 

l’atmosphère. Il est considéré qu’environ 15 à 40 % des pesticides sont dispersés dans 

l’atmosphère pendant l’application (Yates et al., 2015; Sinfort et al., 2009). Les pesticides 

sont mesurés dans l’atmosphère, à différents niveaux de concentration, dépendant de la 

période de l’année ou de la localisation géographique (milieu rural, urbain, distance à la 

source) (Estellano et al., 2015; Li et al., 2012). 

Les pesticides se retrouvent dans l’atmosphère par différents processus, de manière directe ou 

indirecte :  

(1) Ils sont émis directement dans l’atmosphère par dérive lors de l’épandage des cultures à 

traiter. Il a été montré par exemple que pendant l’application d’alachlore et d’atrazine sur des 

cultures de maïs, leur perte par dérive est estimée à 38 % et 46 % respectivement (Ravier et 

al., 2005). Toutefois cette dérive tend à se réduire par la mise en place de nouvelles 

formulations, systèmes d’épandage (buses de pulvérisation), taille des gouttelettes épandues, 

etc. (Ferguson et al., 2015; Chen et al., 2013; Hilz et Vermeer, 2013). Des modèles 

empiriques ou mécanistiques ont été élaborés pour estimer et prédire le processus de dérive, 

tels que par exemple le modèle IDEFICS (Holterman et al., 1997), RT-drift                   

(Lebeau et al., 2011) ou AGDISP (Nsibande 2015). Nsibande et al. (2015) modélisent par 

AGDISP une dérive de l’atrazine jusqu’à plus de 400 m de la zone d’épandage confirmé par 

des mesures de terrain. 

(2) Post-application, en dehors des périodes de traitements des cultures, les pesticides peuvent 

se retrouver dans l’atmosphère à partir des pesticides adsorbés sur le sol et les végétaux par 

deux processus distincts : 

- par un processus de volatilisation des pesticides adsorbés sur le sol (White et al., 2006), à la 

surface des végétaux (Bedos et al., 2002) et à la surface des milieux aquatiques                 

(Luo et al., 2012), dépendant de la nature et des caractéristiques du sol et des cultures. Ce 

processus peut se produire plusieurs jours voire même plusieurs mois après l’adsorption des 

pesticides sur le sol ou les végétaux (Scheyer et al., 2005). Ce phénomène implique une 

présence des pesticides dans l’atmosphère en dehors des périodes de traitements. Deux mois 

après son application, la métribuzine est encore détecté dans l’air dû à une post-volatilisation 

à partir du sol (White et al., 2006). Les flux de volatilisation sont élevés immédiatement après 

l’application du pesticide. Il a été mesuré un flux de volatilisation de la trifluraline à partir du 
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sol de 1900 ng.m-2.s-1 juste après l’application qui décroit à 100 ng.m-2.s-1 en 24 h           

(Bedos et al., 2006). La volatilisation à partir des végétaux peut être encore plus importante 

que celle des sols (Bedos et al., 2002). D’après l’étude de Rüdel et al. (1997), le taux de 

volatilisation sur la surface d’haricots verts était de 50 à 70 % pour le méthyl-parathion, 

l’endosulfan, le fenpropimorphe, et le lindane. La trifluraline quant à elle était presque 

totalement volatilisée après 24 h.  

Plusieurs modèles ont été élaborés afin de décrire la volatilisation des pesticides vers 

l’atmosphère. Certains modèles réalisent une estimation de la volatilisation à partir d’un sol 

nu tels que le modèle Volt’Air (Garcia et al., 2011ν Bedos et al., 200λ), PEARL (Leistra et 

Van Den Berg, 2007) et PEM (Scholtz et al., 2002a, 2002b) ou à partir de la plante tels que 

PEM, PEARL (Houbraken et al., 2015), Cemos-Plant (Trapp et Matthies, 1997) et 

SURFATM-Pesticides (Lichiheb et al., 2014). Par exemple, le flux de volatilisation du 

chlorothalonil sur du blé a été modélisé par SURFATM-Pesticides à 24,8 ng.m-2.s-1 pendant 

les premières heures après application (comparé à 23,6 ng.m-2.s-1 par mesure de profils 

aérodynamiques). Six jours après application, le flux de volatilisation cumulé est estimé à    

19 g.ha-1 (comparé à 17,5 g.ha-1 mesurés) (Lichiheb et al., 2014). 

- par érosion éolienne et remise en suspension des pesticides dans l’atmosphère (Rampazzo-

Todorovic et al., 2014ν Temur et al., 2012). Sous l’action du vent, des particules du sol ou se 

trouvant à la surface des végétaux où les pesticides se sont adsorbés, vont être mises en 

suspension dans l’atmosphère. Si ces particules ont un diamètre suffisamment petit (< 20 µm), 

leur temps de résidence de l’ordre de la semaine leur permet de parcourir des centaines de 

kilomètres (Alfaro et al., 2004). La taille de ces particules peut varier au cours du temps et 

notamment décroître, par volatilisation du solvant diluant par exemple, ce qui peut entrainer 

leur transport sur de plus longues distances (Sauret et al., 2002). A noter qu’au moment du 

traitement des semences, des particules avec des pesticides adsorbés à leur surface peuvent 

être mises en suspension dans l’atmosphère par une abrasion de l’enveloppe des grains 

traités engendrée par l’utilisation de semoirs (σuyttens et al., 2013).  

 

L’introduction des pesticides dans l’atmosphère (détaillée ci-avant) est présentée Figure I.10 

(encadré rouge) ainsi que leur devenir dans l’atmosphère. 
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Figure I.10 μ Schématisation du devenir des pesticides dans l’atmosphère 
 
 
 
Une fois dans l’atmosphère, suivant leurs propriétés physico-chimiques (pression de vapeur, 

coefficient d’adsorption, solubilité, etc.) et les conditions atmosphériques (température, 

humidité relative, etc.), les pesticides se répartissent dans les différentes phases de 

l’atmosphère (Figure I.10), à des concentrations spatiales et temporelles variables.  

Les différents processus régissant le devenir des pesticides dans le compartiment 

atmosphérique (Figure I.10) sont présentés plus en détail ci-après. 
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3) Devenir des pesticides dans l’atmosphère 

 

3.1 Répartition dans l’atmosphère 

Les pesticides ayant atteint l’atmosphère vont se répartir suivant les trois phases 

atmosphériques : gazeuse (Estellano et al., 2015; Becker et al., 2012; Schummer et al., 2010), 

particulaire (Coscollà et al., 2014, 2013; Sauret et al., 2008; Scheyer et al., 2008) et aqueuse 

(Majewski et al., 2014; Shunthirasingham et al., 2011; Malik et al., 2007; Scheyer et al., 

2007). Les pesticides les plus volatils (en général avec une pression de vapeur supérieure à 

2.10-4 Pa (Junge et al., 1977)) vont se retrouver préférentiellement dans la phase gazeuse. Les 

autres moins volatils (avec une pression de vapeur inférieure à 10-5 Pa (Unsworth et al., 

1999)) se retrouveront principalement adsorbés à la surface des particules atmosphériques. 

Les particules les plus grosses vont se déposer aux alentours de la zone de traitement alors 

que les plus petites vont se maintenir en suspension dans l’atmosphère. Suivant la quantité de 

particules en suspension dans l’atmosphère, la répartition entre la phase gazeuse et la phase 

particulaire peut être modifiée (Sauret et al., 2002). Les concentrations en phase gazeuse et 

particulaire sont en général de l’ordre de quelques pg.m-3 à plusieurs ng.m-3 (Estellano et al., 

2015; Coscollà et al., 2014, 2013; Hart et al., 2012; Schummer et al., 2010; Yusa et al., 2009). 

En région PACA, à Cavaillon, des concentrations allant jusqu’à 408 ng.m-3 ont été mesurées 

pour le chlorpyrifos-éthyl en 2012 (τRP PACA, 2012) et jusqu’à 45 ng.m-3 en 2013 (ORP 

PACA, rapport interne 2013). La répartition des pesticides dans la phase aqueuse quant à elle 

peut se faire directement par mise en suspension de gouttelettes lors de l’épandage des 

cultures. Les concentrations de pesticides dans les eaux de pluie sont généralement de l’ordre 

de quelques ng.L-1 mais peuvent atteindre plusieurs µg.L-1 (Majewski et al., 2014; Polkowska 

et al., 200λ). Par exemple les concentrations d’alachlore ont atteint 5590 ng.L-1 en 2003 en 

France à Strasbourg (Scheyer et al., 2007). Dans les nuages et les brouillards, les 

concentrations en pesticides peuvent être plus élevées de quelques ng.L-1 (Shunthirasingham 

et al., 2011) à plusieurs dizaines de µg.L-1 (Seiber et Woodrow, 2000; Schomburg et al., 1991; 

Glotfelty et al. 1990). Post-application, les pesticides en phase gazeuse peuvent se solubiliser 

dans les gouttelettes d’eau présentes dans l’atmosphère suivant la loi d’Henry. Une 

condensation d’eau autour d’une particule où les pesticides sont adsorbés peut aussi avoir 

lieu.  
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3.2 Transport 

L’atmosphère est un important vecteur de dissémination des polluants. En effet, des pesticides 

ont été retrouvés dans des zones où il n’y a pas de traitements de cultures. Ils sont notamment 

retrouvés dans les régions arctiques, antarctiques, les lacs de montagnes, etc. (Jakobi et al.,  

2015; Ma et al., 2015; Zhang et al., 2013; Becker et al., 2012; Grimalt et al., 2004; Hung et 

al., 2002). Par exemple, des flux de dépôts d’organochlorés de 16 à 602 ng.m-2.an-1 ont été 

mesurés au niveau de trois sommets alpins (Jakobi et al., 2015). Ces observations indiquent 

donc un transport sur de longues distances de certains pesticides. Leur transport va dépendre 

de divers paramètres : les conditions météorologiques, les transformations physico-chimiques 

ainsi que les processus d’élimination. Suivant ces paramètres, les pesticides peuvent être 

transportés à une échelle locale, inférieure au kilomètre, pendant un temps de quelques 

minutes à une dizaine de minutes. Pendant ce laps de temps la dégradation des pesticides est 

négligeable. Les pesticides peuvent aussi être dispersés à une échelle régionale ou plus 

globale dépassant le millier de kilomètres, avec une persistance dans l’atmosphère allant de 

quelques heures à plusieurs jours ou plus. Pendant ce transport la dégradation des pesticides 

doit être prise en compte. Le transport de certains pesticides sur de longues distances et leur 

détection dans des zones éloignées de leur lieu d’émission impliquent donc une faible 

dégradation atmosphérique de ces pesticides en phase gazeuse et en phase particulaire. 

Le phénomène appelé « l’effet sauterelle », introduit par Wania et Mackay (1996) et présenté 

Figure I.11, est un phénomène de dépôts et d’émissions successives qui permet d’expliquer la 

présence de certains pesticides volatils et semi-volatils dans des régions très éloignées du lieu 

d’épandage.  
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Figure I.11 : Phénomène d’« effet sauterelle » 

 

En effet, ces pesticides peuvent passer de la phase particulaire à la phase gazeuse lorsque les 

températures sont suffisamment élevées puis s’adsorber à nouveau au moment d’une baisse de 

la température atmosphérique. Ainsi une fraction de certains pesticides émis dans les régions 

chaudes, du type équatoriales par exemple, va être dispersée dans la phase gazeuse par 

évaporation et va être transportée par les masses d’air atmosphériques. Ensuite par contact 

avec un air plus froid, les pesticides vont se condenser à nouveau en phase particulaire et se 

déposer sur les sols. Ce cycle peut être effectué plusieurs fois suivant les conditions de 

température et entrainer les pesticides dans des régions froides polaires. Là en raison des 

températures basses, ils vont se déposer sur le sol et rester dans ces zones.  

Pendant leur transport dans l’atmosphère, certains pesticides peuvent subir des 

transformations photochimiques impactant leur temps de vie dans l’atmosphère et 

l’environnement en général.  
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3.3 Transformations atmosphériques 

L’atmosphère est considéré comme un milieu oxydant. Les principales réactions chimiques 

s’y produisant sont initiées par les rayonnements solaires. Ces rayonnements induisent une 

photolyse directe de composés minoritaires présents dans l’atmosphère (dioxyde d’azote, 

ozone, formaldéhyde…) et forment des radicaux (·OH, HO2· , RO2· , R·, etc. (R représentant 

un groupement carboné)). Ces radicaux formés, en plus de la photolyse directe et de l’ozone 

gazeux, vont principalement participer à la dégradation des pesticides présents dans 

l’atmosphère. Ces dégradations peuvent amener la formation de produits de dégradation 

potentiellement plus toxiques que les pesticides initiaux. La réactivité dans l’atmosphère est 

détaillée dans la Partie II. Réactivité atmosphérique. 

 

3.4 Dépôts  

Les pesticides, quel que soit leur répartition dans les différentes phases de l’atmosphère, ne 

restent pas indéfiniment présents dans l’atmosphère. Ils vont être éliminés, en addition des 

transformations photochimiques, par deux processus de retombées atmosphériques :  

- les dépôts humides provenant des précipitations (pluies, neiges, grêle, etc.). Des particules 

présentes dans l’atmosphère peuvent servir de noyaux de condensation aux gouttelettes de 

nuages. Les pesticides adsorbés sur ces particules vont pouvoir se dissoudre dans les 

gouttelettes. De même les pesticides en phase gazeuse peuvent se dissoudre dans les 

gouttelettes de nuages. Les pesticides en phase particulaire peuvent aussi se retrouver dans les 

dépôts humides lorsqu’une particule rentre en collision avec une goutte de nuage ou de pluie. 

Les gouttelettes des nuages vont ensuite précipiter au sol. Lors de leur retombée, les dépôts 

humides vont lessiver les basses couches de l’atmosphère et entrainer avec eux les pesticides 

présents (Percot, 2012). 

- les dépôts secs qui correspondent aux dépôts de molécules à l’état gazeux ou adsorbées sur 

des aérosols atmosphériques. Les pesticides peuvent se déposer sur la végétation, les sols, les 

eaux de surface et les surfaces bâties. Les dépôts secs sont régis par des phénomènes de 

sédimentation, d’impacts et de diffusion (Percot, 2012). 

Les différents dépôts vont ainsi participer à une dispersion des pesticides dans des zones 

éloignées du lieu d’émission et toucher tous les compartiments environnementaux : 

aquatiques, sols, végétaux. La vitesse des dépôts n’est pas facile à estimer du fait de divers 
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paramètres à prendre en compte (conditions météorologiques, propriétés des pesticides, taille 

des particules, etc.). Les dépôts secs et humides sont de l’ordre du g.ha-1.an-1. Il est suggéré 

que les dépôts secs peuvent être plus importants que les dépôts humides. Par exemple le 

cymoxanil a un flux de dépôt humide et sec de 14,5 et 22,3 g.ha-1.an-1 respectivement (Sauret 

et al., 2009). Messing et al. (2013) mesurent une proportion de dépôts secs entre 12 % et 51 % 

du dépôt total. Cependant, Cindoruk et al. (2014) montrent que les dépôts humides comptent 

pour 69 % du flux total de dépôts des organochlorés en Turquie.  

 

II. Réactivité atmosphérique 
 

1) Bases de la réactivité atmosphérique 

 
L’atmosphère est un milieu oxydant qui est le siège de nombreuses réactions chimiques. La 

réactivité atmosphérique va donc participer à l’élimination des pesticides de l’atmosphère par 

des processus photochimiques et former de nouveaux composés en phase gazeuse et/ou en 

phase particulaire parfois plus toxiques que les pesticides précurseurs (Hainzl et al., 1998). 

1.1 Photolyse directe 

La grande majorité des réactions chimiques se produisant dans l’atmosphère sont initiées par 

le rayonnement solaire. Seulement une partie des rayonnements émis par le soleil atteignent la 

troposphère, l’autre partie étant adsorbée par les autres couches de l’atmosphère. En général, 

l’atmosphère est transparente aux rayonnements dans le proche UV et le visible, dans la 

gamme de longueurs d’ondes comprise entre 2λ0-800 nm. Ainsi les pesticides qui ont la 

capacité d’absorber une partie du rayonnement suffisamment énergétique dans ce domaine de 

longueurs d’onde sont susceptibles d’être photo-dissociés par photolyse directe. L’absorption 

d’une partie du rayonnement solaire par un pesticide permet un apport énergétique initiant des 

réactions en chaine. Les composés susceptibles de présenter une photodissociation sont en 

général ceux possédant des hétéroatomes ou des insaturations (Atkinson et al., 1999). De plus, 

pour que la photolyse ait lieu, le spectre d’absorbance du pesticide doit présenter un 

recouvrement avec le spectre d’émission solaire. Le pesticide peut donc absorber un photon, 

ce qui va l’amener à un état électronique excité plus favorable à une transformation que l’état 

fondamental initial. Une fois excité, le pesticide peut se transformer par divers processus 
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mono-moléculaires ou bi-moléculaires tels que la photo-dissociation, le réarrangement, 

l’isomérisation, la substitution, l’addition ou encore la photo-sensibilisation.  

La réaction de photolyse est une réaction de dissociation de premier ordre (Finalyson-Pitts et 

Pitts, 2000) qui possède une constante cinétique J (s-1), appelée fréquence de photolyse. La 

réaction de photolyse est une réaction mono-moléculaire et est décrite selon l’Equation I.1 : 

ܣ ℎ௩→ ܣ∗ →  (Eq. I.1)                                                                                                         ݏݐ�ݑ݀݋ݎܲ

où ℎυ est le rayonnement absorbé dans une certaine gamme de longueurs d’onde et A* la 

molécule A à l’état excité. 

La fréquence de photolyse sur toutes les longueurs d’onde du rayonnement est définie suivant 

l’Equation I.2 : 

ܬ  =  ∫ �ሺλሻ × ϕሺλሻ ×  ሺλሻ                                                                                                 (Eq. I.2)ܨ

où ı(Ȝ) est la section efficace d’absorption (cm2.molécule-1), ϕ(Ȝ) est le rendement quantique de 

photolyse (molécule.photon-1) et F(Ȝ) est le flux actinique solaire (photon.cm-2.s-1). 

La section efficace d’absorption ı(Ȝ) décrit la capacité du pesticide à absorber le rayonnement 

à la longueur d’onde Ȝ. Le rendement quantique de photolyse ϕ(Ȝ) décrit l’efficacité de la 

photo-dissociation et est définit comme le rapport entre le nombre de molécules transformées 

et le nombre de photons absorbés. Pour finir, le flux actinique solaire F(Ȝ) décrit l’intensité de 

rayonnement disponible et qui peut être adsorbé par le pesticide. 

En général, dans des conditions atmosphériques, la photolyse directe conduit à une photo-

oxydation qui implique des réactions avec les molécules d’oxygène formant des produits de 

dégradation (Barbas et al., 1996; Debestani et al., 1995; Reyes et al., 2000). 

 

1.2 Photolyse indirecte 

L’élimination des pesticides de l’atmosphère se fait par l’intermédiaire du rayonnement 

solaire ainsi que de mécanismes radicalaires. Ces radicaux sont formés par la photolyse de 

composés minoritaires dans l’atmosphère (dioxydes d’azote, ozone, formaldéhyde, etc.). Les 

trois principaux oxydants de l’atmosphère impliqués dans la dégradation des pesticides sont 

formés par photolyse directe et sont les radicaux hydroxyles (·OH) et nitrates (NO3·), et 

l’ozone (Atkinson et Arey, 2003). 
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1.2.1 Ozone 

L’ozone troposphérique provient essentiellement de réactions photochimiques, soit environ     

90 %, et une petite partie provient du transport depuis la stratosphère (environ 10 %). 

Horowitz et al. (2003) estime la production photochimique d’ozone troposphérique de l’ordre 

de 5250 Tg.an-1 à l’aide du modèle MOZART-2 à laquelle s’ajoute une contribution de 

l’ozone stratosphérique d’environ 350 Tg.an-1. 

L’ozone troposphérique est formé suivant l’Equation I.3 : 

�ܱܥ + ܰ ௫ܱ ℎ௩→ ܱଷ + ݏݐ݊�݀ݕݔ݋ ݏ݁ݎݐݑ� + �ሺ            �ܱܣ < ͶʹͲ ݊݉ሻ                           (Eq. I.3) 

où COV sont les composés organiques volatils émis par des sources biogéniques et 

anthropiques, στx sont les oxydes d’azotes (στ et στ2) émis principalement par des sources 

de combustion et AOS représentent les aérosols organiques secondaires. 

 
Les quantités d’ozone dans l’atmosphère sont maintenues par des réactions photochimiques 

entre les oxydes d’azote et les composés organiques volatils (Vingarzan, 2004). Les 

concentrations moyennes d’ozone troposphérique au niveau des latitudes moyennes de 

l’Hémisphère σord sont comprises entre 25 et 45 ppb (Vingarzan, 2004) mais peuvent 

atteindre 500 ppb dans des environnements très pollués et en périphérie de zones urbaines 

(Finlayson-Pitts et Pitts, 2000). Selon Atkinson et al. (1999), seules les molécules possédant 

une insaturation peuvent réagir rapidement avec l’ozone gazeux. L’ozone est produit par 

photolyse, donc en journée, mais au vu de son temps de vie relativement long, de l’ordre de la 

semaine, il est considéré comme également présent la nuit. 

 

1.2.2 Radicaux hydroxyles 

Le radical hydroxyle (·τH) est un acteur primordial dans la chimie de l’atmosphère. Il est 

considéré comme le « détergent » de l’atmosphère pour son rôle oxydant qui contrôle le temps 

de vie et donc la concentration de nombreuses espèces chimiques dans l’atmosphère, comme 

les pesticides (Heard and Pilling, 2003). Les radicaux ·OH sont formés par photolyse, donc 

principalement le jour. Ils ont une forte capacité oxydante ce qui implique qu’ils réagissent 

rapidement, avec un temps de vie compris entre 10 ms et 1 s dans les environnements pollués 

et propres respectivement (Schlosser et al., 2009). Du fait de leur réactivité et de leur court 

temps de vie atmosphérique, les radicaux ·OH ont une concentration atmosphérique variable, 
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entre 2,7.105 molécule.cm-3 (Griffith et al., 2013) la nuit, jusqu’à 2.107 molécule.cm-3 la 

journée (Kleffmann et al., 2005; Ren et al., 2003). 

L’ozone joue un rôle important dans la formation des radicaux ·OH par photolyse dans la 

troposphère dans une gamme de longueurs d’onde de 2λ0 à 330 nm suivant l’Equation I.4 : 

ܱଷ ℎ௩→ ܱଶ + ܱሺଵܦሻ                                  ሺ� < ͵͵Ͳ ݊݉ሻ                                                      (Eq. I.4) 

L’état excité ܱሺଵܦሻ peut être désactivé de deux manières suivant les Equations I.5 et I.6:  ܱሺଵܦሻ + ܯ  → ܱሺଷܲሻ + ܯሺ        ܯ =  ܱଶ, ଶܰሻ                                                               (Eq. I.5) ܱሺଵܦሻ ଶOሺ�ሻܪ + → ʹ ·  (Eq. I.6)                                                                                             ܪܱ

L’Equation I.6 de la stabilisation de ܱሺଵܦሻ par la vapeur d’eau permet la formation des 

radicaux ·τH, ce qui associe la formation des radicaux ·τH à la photolyse de l’ozone. 

D’autres réactions sont responsables de la formation des radicaux ·τH tels que les radicaux 

hydroperoxydes HO2
·, provenant de l’oxydation de composés organiques volatils (CτV) ou 

encore de la photolyse d’aldéhydes, suivant les Equations I.7 et I.8 : ܱܪଶ. + ܱܰ → · + ܪܱ ܱܰଶ                                                                                              (Eq. I.7) ܱܪଶ. + ܱଷ → · + ܪܱ ʹܱଶ                                                                                                (Eq. I.8) 

Dans des environnements pollués, la formation des radicaux ·OH peut aussi se faire par 

photolyse de l’acide nitreux (Hτστ) ou le peroxyde d’hydrogène (H2O2) (Finlayson-Pitts et 

Pitts, 2000, 2003).  

 

1.2.3 Radicaux nitrates 

Les radicaux nitrates (NO3·) sont quant à eux principalement formés la nuit puisqu’ils sont 

très vite photolysés la journée à des longueurs d’onde inférieures à 670 nm. Ces radicaux 

proviennent de la réaction du dioxyde d’azote avec l’ozone après ozonolyse du monoxyde 

d’azote suivant les Equations I.λ et I.10 :  ܱଷ +  ܱܰ → ܱܰଶ + ܱଶ                                                                                                    (Eq. I.9) ܱଷ + ܱܰଶ → ܱܰଷ. + ܱଶ                                                                                                 (Eq. I.10) 

Les concentrations la nuit peuvent atteindre 5.108 molécule.cm-3 (Atkinson et al. 1999). 
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1.3 Temps de vie atmosphérique 

La durée de vie atmosphérique d’un pesticide est importante à déterminer pour connaître sa 

stabilité chimique dans l’atmosphère. Elle va dépendre de la vitesse de dégradation du 

pesticide considéré vis-à-vis des différents oxydants présents dans l’atmosphère ainsi que de 

la photolyse directe. Le calcul du temps de vie des pesticides permet ainsi de déterminer leur 

persistance dans l’atmosphère.  

Le temps de vie atmosphérique total Ĳtotal d’un pesticide va dépendre de sa vitesse 

d’élimination dans l’atmosphère. L’élimination des pesticides de l’atmosphère se faisant par 

déposition et par des processus chimiques, le temps de vie atmosphérique total est défini 

suivant l’Equation I.11 : ଵ�೟೚೟ೌ೗ = ଵ�೏é೛೚ೞ�೟�೚೙ + ଵ�೎ℎ�೘�೜ೠ೐                                                                                   (Eq. I.11) 

où �ௗé௣௢௦�௧�௢௡ et �௖ℎ�௠�௤௨௘ sont respectivement les temps de vie par rapport aux processus de 

déposition et de transformations chimiques. 

Le temps de vie atmosphérique relatif aux processus chimiques est défini suivant l’Equation 

I.12 et tient compte de la photolyse directe et de la photolyse indirecte induite par les trois 

principaux oxydants atmosphériques : ଵ�೎ℎ�೘�೜ೠ೐ = ଵ�ℎೡ + ଵ�ೀಹ + ଵ�ೀయ + ଵ�ಿೀయ                                                                         (Eq. I.12) 

où �ℎ௩ correspond au temps de vie par rapport à la photolyse directe, �ைு , �ைయ et �ேைయ sont 

respectivement les temps de vie des pesticides par rapport aux trois principaux oxydants 

atmosphériques, les radicaux ·τH, l’ozone et les radicaux στ3·  respectivement. 

Le temps de vie relatif à la photolyse directe �ℎ௩ (s) est inversement proportionnel à la 

fréquence de photolyse J (s-1) et est défini suivant l’Equation I.13 :  �ℎ௩ = ଵ௃                                                                                                                         (Eq. I.13) 

Le temps de vie d’un pesticide vis-à-vis d’un des oxydants gazeux de l’atmosphère (ox) est 

dépendant de la constante cinétique de réaction kox (cm3.molécule-1.s-1) du pesticide avec 

l’oxydant et de la concentration atmosphérique de l’oxydant en phase gazeuse [ox(g)] 

(molécule.cm-3). Ce temps de vie est défini suivant l’Equation I.14 :  
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�௢௫ = ଵ௞೚ೣ×[௢௫ሺ�ሻ]                                                                                                        (Eq. I.14) 

Le temps de vie des pesticides est dépendant de la constante de vitesse de la réaction 

considérée et de la concentration en oxydants troposphériques.   

Dans le but d’évaluer le devenir et la persistance des pesticides dans l’atmosphère, il est 

primordial de déterminer les constantes cinétiques ainsi que les temps de vie atmosphériques 

des pesticides. Les temps de vie atmosphériques des pesticides permettent d’améliorer les 

connaissances et de regrouper des informations sur leur distribution temporelle mais aussi 

spatiale dans l’atmosphère permettant a fortiori une meilleure connaissance des expositions de 

la population et de l’environnement et ainsi de pouvoir évaluer au mieux les impacts 

sanitaires et écologiques des pesticides.  

Les pesticides se répartissant dans les trois phases atmosphériques (gazeuse, particulaire et 

aqueuse), la détermination d’un temps de vie global des pesticides dans l’atmosphère doit 

donc tenir compte de leur répartition dans les différentes phases.  

 

2) Réactivité atmosphérique hétérogène 

 

La réactivité atmosphérique hétérogène correspond à l’ensemble des processus chimiques 

impliqués à l’interface et dans la phase condensée (particules solides et liquides) au sein de 

l’atmosphère (Jacob et al., 2000). Elle peut jouer un rôle important dans les processus 

atmosphériques et comprend l’interaction de composés gazeux atmosphériques avec les 

aérosols, les nuages, les hydrométéores (pluie, neige, etc.), la surface de l’eau, ainsi que les 

transformations chimiques et photochimiques associées (Molina et al., 1996). Ainsi plusieurs 

interfaces existent dans l’atmosphère : gaz/particule, gaz/liquide et liquide/particule. Les 

interactions à ces interfaces vont être à l’origine de la formation et/ou du grossissement des 

aérosols et des gouttelettes nuageuses, de transformations chimiques dans les particules, d’une 

modification de la composition chimique de l’atmosphère, etc. (Georges et al., 2015) 

Les pesticides couramment utilisés sont majoritairement semi-volatils et peu solubles dans 

l’eau. Ils s’adsorbent donc facilement sur des particules atmosphériques. La phase particulaire 

constitue donc un support d’adsorption aux pesticides faiblement volatils et doit être prise en 

compte. La phase particulaire est donc un support d’adsorption aux pesticides mais est aussi le 
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siège de réactions chimiques et photochimiques impliquant un puits ou une source de 

composés dans l’atmosphère (Usher et al., 2003). 

Il existe peu d’études cinétiques réalisées notamment en phase particulaire et les données 

disponibles sont généralement estimées à l’aide de modèles réalisés sur une relation 

réactivité-structure. Les pesticides ayant pour la plupart des structures complexes, les 

estimations peuvent donc être en désaccord avec les mesures expérimentales et celles de 

terrain. La réactivité hétérogène ayant lieu sur les particules atmosphériques peut expliquer en 

partie ces différences d’observations (Usher et al., 2003). Il est donc primordial de 

comprendre les interactions gaz/particule et d’étudier la réactivité hétérogène des pesticides 

sur les particules atmosphériques. 

 

2.1 Support de réactivité : particules atmosphériques 

 
Les aérosols sont des particules de petites tailles solides et/ou liquides en suspension dans 

l’atmosphère. Ces particules atmosphériques sont des entités hétérogènes et complexes dans 

leur composition, leur forme, leur taille, leur origine ainsi que leur variabilité temporelle et 

spatiale. Ces particules ont donc des compositions chimiques et des propriétés physiques 

variées, qui vont évoluer en permanence par un vieillissement des particules pendant leur 

transport (Pöschl et al., 2007). Les particules atmosphériques peuvent être transportées sur de 

longues distances suivant leur taille et les conditions météorologiques (Engelstaedter et al., 

2006; McKendry et al., 2001). Elles peuvent rentrer en interaction avec les composés gazeux 

organiques et inorganiques ainsi qu’avec les aérosols présents dans l’atmosphère. 

Les particules atmosphériques sont généralement considérées comme sphériques. Leur taille 

peut varier de moins de 0,01 à 50 µm de diamètre. Deux types d’aérosols peuvent être 

distingués suivant leur origine : les aérosols primaires, émis directement dans l’atmosphère 

par des sources précises et les aérosols secondaires, formés in-situ dans l’atmosphère par 

transformation chimique des aérosols primaires ou par condensation de molécules gazeuses.  

Les aérosols primaires peuvent être d’origine naturelle et représentent environ 90 % de la 

masse des aérosols au niveau global (Delmas et al., 2005). Ils proviennent des émissions 

terrigènes, des embruns marins ou encore du volcanisme et ont un diamètre généralement de 

l’ordre du micromètre. Les aérosols primaires peuvent aussi être d’origine anthropique par des 
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sources de combustion, soit environ 10 %. Ces aérosols primaires anthropiques ont une taille 

généralement inférieure au micromètre.  

Parmi les sources primaires naturelles d’aérosols, deux sources contribuent principalement 

aux émissions annuelles : les poussières minérales (Zender et al., 2004) et les sels de mer 

(Gong et al., 2002). Les océans et les déserts secs induisent les émissions naturelles les plus 

abondantes en masse d’aérosols primaires. Les particules marines proviennent du pétillement 

marin et du phytoplancton et se composent essentiellement de sels et de sulfates. Les 

poussières minérales sont quant à elles des particules provenant de l’érosion mécanique des 

sols par friction sous l’action de forts vents (Sahara, déserts d’Asie, etc.). Chaque année, une 

quantité estimée entre 1500 Tg et 2000 Tg sont émises dans l’atmosphère à partir du sol des 

régions arides, ce qui contribue significativement à la masse des aérosols atmosphériques 

(Huneeus et al., 2011; Tegen et Lacis, 1996). Ces poussières peuvent être transportées sur des 

milliers de kilomètres (Figure I.12).  

 

 

Figure I.12 : Photographie de poussières minérales provenant du Sahara et traversant l’océan 

Atlantique (NASA/Jeff Schmaltz, MODIS Rapid Response Team, NASA-Goddard Space 

Flight Center). 

 

Par exemple des poussières provenant du Sahara sont retrouvées en Amérique du Sud, au 

σord de l’Europe et au Moyen-Orient (Alpert et Ganor, 2001; Formenti et al., 2001; Franzén 

et al., 1995). 
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L’activité humaine peut aussi produire des poussières minérales telles que l’agriculture et le 

pâturage qui peuvent contribuer de 20 à 50 % des poussières minérales naturelles 

atmosphériques (Sokolik et Toon, 1996). Elles ont une composition similaire au sol d’où elles 

proviennent (Goudie et Middleton, 2001) et un diamètre relativement grands de l’ordre du 

micromètre à la centaine de micromètre (Finlayson-Pitts et Pitts 1986; Afeti et Resch, 2000). 

La croûte terrestre continentale est dominée par les oxydes de silicium et d’aluminium 

(Carrico et al., 2003; Sobanska et al., 2003). La composition élémentaire de poussières 

minérales collectées dans différentes régions est présentée Figure I.13 (Gomes et Gillette, 

1993).  

 

Figure I.13 : Composition élémentaire relative moyenne de poussières minérales collectées 

dans différentes régions d’étude et comparée avec la distribution moyenne de roches 

sédimentaires (Gomes et Gilette, 1993) 

 

Les poussières minérales sont composées majoritairement de silice (environ 60 %). La silice 

est en composition plus importante que l’alumine avec un rapport SiO2/Al2O3 dans les 

particules minérales d’origine continentales entre 2,5 et 3,5 (Putaud et al., 2004). A titre 

d’exemple 48 % des poussières minérales en Chine sont constituées de silice ainsi que 80 % 

des poussières provenant du Sahara (Michel et al., 2002). 

La nature chimique des poussières minérales peut être modifiée par des processus d’érosion et 

de vieillissement, comme l’exposition à des composés organiques et inorganiques ou à 

différentes quantités de vapeur d’eau dans l’atmosphère. Pendant leur transport, ces particules 

peuvent se charger en composés chimiques à leur surface suivant la présence de ces composés 

dans les différentes régions traversées. Il a été observé que les composés organiques sont 
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souvent associés à des particules minérales (Buseck et Pósfai, 1999; Zappoli et al., 1999; 

Murphy et al., 1998) et fournissent des surfaces pour des réactions de chimie hétérogène 

(Dentener et al., 1996). Ainsi une partie des pesticides épandus sur des sols agricoles peuvent 

potentiellement s’adsorber à la surface de ces poussières minérales. Coscollà et al. (2013) ont 

observé que la plupart des pesticides s’accumulent sur des particules de fines tailles (0,1 à            

1 µm) comme le cyprodinil, la pendiméthaline, le fenpropimorphe, le fenpropidine et la 

spiroxamine. D’autres pesticides comme l’acétochlore et le méthalochlore se répartissent sur 

les particules de taille entre 0,03-0,1 et 1-10 µm. Les concentrations détectées sur les 

particules sont comprises entre 0,163 et 1,779 ng.m-3. Toutefois ces particules peuvent être un 

puits pour différents composés chimiques atmosphériques aussi bien qu’une source. 

 

Du fait de la présence avérée de pesticides sur les particules atmosphériques, il est important 

de s’intéresser aux processus de transformations dont elles sont le siège. Pour cela, les 

mécanismes élémentaires de chimie hétérogène doivent être pris en compte pour une 

meilleure description des processus physico-chimiques atmosphériques. 

 
2.2 Modèles 

 
Les molécules gazeuses présentes dans l’atmosphère peuvent s’adsorber à la surface de 

particules atmosphériques. L’interface gaz/solide joue donc un rôle important en milieu 

hétérogène et implique de prendre en considération les phénomènes de sorption. L’adsorption 

à la surface des aérosols peut se faire par deux types de mécanismes : la physisorption et la 

chimisorption (Finlayson-Pitts et Pitts, 1986).  

La physisorption est un phénomène d’adsorption de surface réversible impliquant des liaisons 

de type Van der Waals de faible énergie. La physisorption permet une adsorption rapide, sans 

modification de la molécule adsorbée et sous la forme d’une monocouche et de multicouches.  

Par opposition, la chimisorption met en jeu des liaisons covalentes entre la surface et la 

molécule adsorbée, d’énergie plus importante que pour la physisorption. Ce phénomène est 

donc en général irréversible. 

 

La réactivité hétérogène peut être décrite à l’aide de différents modèles, dont le plus utilisé est 

le modèle d’adsorption de Langmuir.  
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2.2.1 Réaction mono-moléculaire 

La première étape est l’adsorption mono-moléculaire d’un composé à la surface d’un solide, 

dépendante de la disponibilité des sites d’adsorption à la surface du solide. L’isotherme de 

Langmuir permet de décrire de manière simplifiée la formation d’une monocouche uniforme 

et l’équilibre établie entre une molécule gazeuse et une surface solide. Cette théorie est la plus 

souvent utilisée dans ce cas de figure et repose sur plusieurs hypothèses (Seinfeld et Pandis, 

1998) :  

- la surface du solide est uniforme, 

- tous les sites d’adsorption à la surface du solide sont équivalents et possèdent 

la même énergie d’adsorption, 

- il n’y a aucune interaction horizontale entre les molécules adsorbées, ce qui 

permet de considérer une énergie d’adsorption constante, 

- l’adsorption est localisée μ il n’y a qu’une seule molécule adsorbé par site 

d’adsorption. 

Le mécanisme est décrit suivant la Figure I.14 (Finlayson-Pitts et Pitts, 1986) : 

 

 

Figure I.14 : Mécanisme décrivant l’isotherme de Langmuir 

 
où Gg est la molécule G en phase gazeuse, Gads est la molécule G adsorbée sur la surface, S le 

site d’adsorption sur la surface et kads et kdes sont respectivement les constantes d’adsorption et 

de désorption. 

La surface solide se compose de sites d’adsorption, dont une fraction θ est déjà occupée par 

des molécules adsorbées G. Il reste donc une fraction avec des sites d’adsorption toujours 

disponibles qui est (1-θ). La vitesse d’adsorption ݒ௔ௗ௦௢௥௣௧�௢௡ de la molécule G est 

proportionnelle à sa concentration en phase gazeuse et à la fraction des sites d’adsorption 

libres comme l’indique l’Equation I.14 : ݒ௔ௗ௦௢௥௣௧�௢௡ = ݇௔ௗ௦ × ሺͳ − �ሻ ×  (Eq. I.14)                                                                            [�ܩ]

où [Gg] est la concentration en molécules G présent dans la phase gazeuse. 
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Inversement, la vitesse de désorption ݒௗé௦௢௥௣௧�௢௡ est proportionnelle à la fraction de site 

occupés θ suivant l’Equation I.15 : ݒௗé௦௢௥௣௧�௢௡ = ݇ௗ௘௦ × �                                                                                                  (Eq. I.15) 

 
L’isotherme de Langmuir admet qu’à l’équilibre, il y a autant de molécules qui s’adsorbent 

que de molécules qui se désorbent, ce qui implique que les vitesses d’adsorption et de 

désorption sont égales. En notant K = kads/kdes à une température donnée, l’isotherme de 

Langmuir est décrit suivant l’Equation I.16 : � = ௄×[ீ�]ଵ+௄×[ீ�]                                                                                              (Eq. I.16) 

 

L’isotherme de Langmuir peut aussi permettre l’estimation des cinétiques de réactions 

unimoléculaires à la surface du solide. Pour cette réaction la concentration de réactif à la 

surface du solide est proportionnelle à la fraction de sites occupés et la vitesse de réaction ݒ௥ 
est donnée suivant l’Equation I.17 :  ݒ௥ = ݇௥ × �                                                                                                (Eq. I.17) 

avec kr la constante de la réaction. 

 

Ainsi par remplacement de θ avec l’Equation I.18, on obtient : ݒ௥ = ௞ೝ×௄×[ீ�]ଵ+௄×[ீ�]                                                                                                             (Eq. I.18) 

 

Cependant dans l’atmosphère, une autre molécule appelée inhibiteur, différente de la 

molécule réactive déjà adsorbée sur la particule peut aussi s’adsorber sur la surface. Ainsi la 

surface disponible pour la réaction est réduite et la vitesse de réaction va donc être plus lente 

(Mogili et al., 2006; Finlayson-Pitts, 2003). La fraction de la surface libre θG pour le réactif G 

est donnée suivant l’Equation I.19,  �ீ = ௄ಸ×[ீ�]ଵ+௄ಸ×[ீ�]+௄಺×[ூ�]                                                                                             (Eq. I.19) 

où KG et KI sont respectivement les constantes d’équilibre (c’est-à-dire le rapport des 

constantes d’adsorption et de désorption) de la molécule réactive G et de l’inhibiteur I, et [Gg] 

et [Ig] sont respectivement les concentrations en phase gazeuse des molécules G et I. 
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Bien sûr cette théorie reste une simplification et présente donc quelques limites. En effet, les 

surfaces des aérosols atmosphériques sont hétérogènes ce qui implique que les sites 

d’adsorption ne sont pas toujours énergétiquement similaires. De plus, une des hypothèses de 

cette théorie est l’absence d’interaction horizontale entre les molécules adsorbées, ce qui ne 

semble pas réaliste en conditions atmosphériques réelles. Pour finir, cette théorie se limite à 

une monocouche et néglige donc la possibilité d’une adsorption sur les molécules G déjà 

adsorbées. D’autres modèles existent tels que la théorie de BET (Brunauer, Emmett et Teller) 

qui envisage l’adsorption multicouches mais présente aussi ses propres limites (l’adsorption 

sur la première couche se fait selon l’isotherme de Langmuir, les sites d’adsorption sont 

homogènes, il n’y a pas d’interaction horizontale, etc.). 

 

2.2.2 Réactions bi-moléculaires 

Pour décrire les cinétiques des réactions hétérogènes bi-moléculaires, c’est-à-dire faisant 

intervenir deux molécules, deux mécanismes distincts peuvent être appliqués : les 

mécanismes de Langmuir-Hinshelwood et de Langmuir-Rideal. Ces mécanismes peuvent être 

appliqués plus précisément dans notre cas à l’étude des cinétiques de dégradation des 

pesticides adsorbés sur une surface avec un oxydant atmosphérique. Les deux mécanismes 

peuvent être considérés suivant si l’une ou les deux molécules considérées (le pesticide et 

l’oxydant) s’adsorbent sur la surface.  

 Mécanisme de Langmuir-Hinshelwood (L-H) 

Le mécanisme de Langmuir-Hinshelwood se décompose en deux étapes. Tout d’abord, les 

deux molécules considérées présentes en phase gazeuse s’adsorbent à la surface de la 

particule (1) et sont en compétition pour les mêmes sites d’adsorption. Là, les molécules 

adsorbés adjacentes peuvent réagir ensembles (2). Les produits de dégradation en résultant 

sont formés en phase gazeuse (3). Ce mécanisme est représenté Figure I.15 :  
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Figure I.15 : Schéma du mécanisme cinétique de Langmuir-Hinshelwood, avec (1) adsorption 

des molécules en phase gazeuse sur la particule, (2) réaction entre les molécules entre elles et 

(3) formation de produits de dégradation en phase gazeuse 

 

Ainsi, les Equations I.20, I.21 et I.22 décrivent les réactions se produisant selon le mécanisme 

de Langmuir-Hinshelwood : 

Ag + S           Aads                                                                                                                                                                 (Eq. I.20) 

 

Bg + S            Bads                                                                                                                                                                (Eq. I.21) 

 

Aads + Bads ↔ Produitg + S                                                                                             (Eq. I.22) 

où Ag et Bg correspondent aux molécules A et B en phase gazeuse, S représente le site 

d’adsorption, Aads et Bads correspondent aux molécules A et B adsorbés sur un site 

d’adsorption, kA ads et kB ads sont les constantes d’adsorption des molécules A et B, kA des et kB 

des sont les constantes de désorption de A et B et Produitg représente les produits de 

dégradation formés en phase gazeuse par réaction entre A et B. 

Dans le mécanisme de Langmuir-Hinshelwood, la vitesse de la réaction bi-moléculaire 

(Equation I.22) est proportionnelle aux fractions des sites d’adsorption occupés par les 

molécules adsorbées A et B soit respectivement θA et θB. Selon l’isotherme de Langmuir, si 

les molécules A et B sont rapidement adsorbées à la surface de la particule, la réaction 

chimique plus lente sera limitante (Finlayson-Pitts et Pitts, 1986). Ainsi pendant la réaction 

chimique entre les molécules adsorbées A et B, les équilibres d’adsorption sont atteints. Les 

vitesses d’adsorption et de désorption de A sont égales ainsi que celles de la molécule B. 
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De la même manière que l’isotherme de Langmuir, l’Equation I.23 peut être écrite : ݇஺ ௔ௗ௦ × ሺͳ − �஺ − �஻ሻ × [�ܣ] = ݇஺ ௗ௘௦ × �஺                                                              (Eq. I.23) 

avec [Ag] la concentration en phase gazeuse de la molécule A. 

La même équation peut être écrite pour la molécule B, Equation I.24 : ݇஻ ௔ௗ௦ × ሺͳ − �஺ − �஻ሻ × [�ܤ] = ݇஻ ௗ௘௦ × �஻                                                              (Eq. I.24) 

avec [Bg] la concentration en phase gazeuse de la molécule B. 

Les fractions des sites occupés par les molécules A et B peuvent donc s’écrire suivant les 

Equations I.25 et I.26 respectivement : 

�஺ = ௄ಲ×[஺�]ଵ+௄ಲ×[஺�]+௄ಳ×[஻�]                                                                                                 (Eq. I.25) 

�஻ = ௄ಳ×[஻�]ଵ+௄ಳ×[஻�]+௄ಲ×[஺�]                                                                                                 (Eq. I.26) 

où les constantes d’équilibre de la molécule A et B sont respectivement                                                 ܭ஺ = ௞ಲ ೌ೏ೞ௞ಲ ೏೐ೞ   et  ܭ஻ = ௞ಳ ೌ೏ೞ௞ಳ ೏೐ೞ . 
La vitesse de réaction chimique entre les molécules A et B peut donc s’écrire suivant les 

Equations I.27 et I.28 (Finlayson-Pitts et Pitts, 1986), avec k L-H la constante de vitesse de la 

réaction chimique bi-moléculaire entre les molécules A et B adsorbées à la surface de la 

particule, modélisée par le mécanisme de Langmuir-Hinshelwood : ݒ = ݇௅−ு × �஺ × �஻                                                                                                      (Eq. I.27) 

ݒ = ௞�−ಹ×௄ಲ×௄ಳ×[஺�]×[஻�](ଵ+௄ಲ×[஺�]+௄ಳ×[஻�])మ                                                                                               (Eq. I.28) 

Dans ce cas de figure, on peut noter la compétition sur les sites d’adsorption qui peut avoir 

lieu entre les molécules A et B. Si une des deux molécules est mise en excès, elle peut saturer 

les sites d’adsorption sur la particule et empêcher l’adsorption de la deuxième molécule. 

L’utilisation de ce mécanisme pour l’étude des cinétiques d’ozonolyse de réactions 

hétérogènes atmosphériques a été validée avec le benzo(a)pyrène adsorbé sur des particules 

de suie en présence d’humidité par Pöschl et al. (2001) et Kwamena et al. (2004) sur des 

aérosols organiques et des particules de sels. Par la suite, ce mécanisme a été de nombreuses 

fois utilisé pour l’étude des cinétiques d’ozonolyse des pesticides adsorbés sur différents 
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supports et suivant différentes conditions expérimentales (Bouya et al., 2015; El Masri et al., 

2014; Al Rashidi et al., 2013, 2011; Pflieger et al., 2012, 2011, 2009; Segal-Rosenheimer et 

al., 2011; Segal-Rosenheimer et Dubowski, 2007).  

 

 Mécanisme de Langmuir-Rideal (L-R) 

Une variante du mécanisme de Langmuir-Hinshelwood suppose l’adsorption d’un seul 

composé A sur la surface de la particule et est décrite par le mécanisme de Langmuir-Rideal. 

Ce mécanisme est basé sur une collision directe entre la molécule A adsorbée à la surface de 

la particule (1) et la molécule B en phase gazeuse entrainant une réaction chimique entre les 

deux molécules (2). Les produits de cette réaction entre les molécules A et B sont formés en 

phase gazeuse (3). Ce mécanisme est représenté par la Figure I.16 : 

 

 

Figure I.16 : Schéma du mécanisme cinétique de Langmuir-Rideal, avec (1) adsorption des 

molécules A en phase gazeuse sur la particule, (2) réaction entre les molécules A adsorbées et 

les molécules B en phase gazeuse et (3) formation de produits de dégradation en phase 

gazeuse 

 

La vitesse de la réaction chimique entre la molécule A adsorbée et la molécule B en phase 

gazeuse est donnée par l’Equation I.29 : ݒ = ݇௅−� × [�ܤ] × �஺                                                                                                   (Eq. I.29) 

où k L-R est la constante de vitesse de la réaction chimique entre la molécule A adsorbée et la 

molécule B en phase gazeuse suivant le mécanisme de Langmuir-Rideal. 
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Bien sûr, des molécules B peuvent aussi s’adsorber à la surface de la particule et peuvent donc 

rentrer en compétition pour les sites d’adsorption avec les molécules A. Cependant, une fois 

adsorbées, il est considéré que les molécules B ne réagissent plus avec les molécules A.  

La vitesse de la réaction bi-moléculaire entre les molécules A adsorbées et B en phase 

gazeuse est donnée par l’Equation I.30 suivant le mécanisme de Langmuir-Rideal : 

ݒ = ௞�−�×௄ಲ×[஺�]×[஻�]ଵ+௄ಲ×[஺�]+௄ಳ×[஻�]                                                                                                   (Eq. I.30) 

Dans ce cas de figure, pour des faibles concentrations de la molécule B en phase gazeuse, la 

vitesse de réaction va être limitée par la concentration en molécules B en phase gazeuse. Par 

contre lorsque les molécules B sont mises en excès, la vitesse de réaction va être contrôlée par 

la disponibilité des molécules A adsorbées sur les sites d’adsorption de la surface. 

Le mécanisme de Langmuir-Rideal a été utilisé dans de nombreuses études sur l’ozonolyse et 

l’oxydation par les radicaux ·τH de pesticides adsorbés sur différentes surface (Bouya et al., 

2015; El Masri et al., 2014; Liu et al., 2014; Al Rashidi et al., 2014, 2013, 2011; Pflieger et 

al., 2013, 2012, 2011, 2009; Yang et al., 2012; Gan et al., 2010; Palm et al., 1999, 1997). Ces 

deux mécanismes (L-R et L-H) sont souvent utilisés conjointement car il est en général 

difficile de distinguer l’un ou l’autre des mécanismes.  

Les deux mécanismes, comme tout modèle, présentent aussi des limites. En effet, ces deux 

théories restent des simplifications de phénomènes parfois complexes. Les surfaces des 

aérosols atmosphériques sont hétérogènes ce qui implique que les sites d’adsorption ne sont 

pas toujours énergétiquement similaires. De plus, ces deux théories considèrent des sites 

d’adsorption identiques et non modifiés pendant les réactions. L’adsorption d’une ou de deux 

molécules est considérée comme une monocouche et néglige donc la possibilité d’une 

adsorption multicouches ainsi que l’attraction potentielle des molécules déjà adsorbées. Les 

processus pouvant avoir lieu à l’intérieur de la particule (tels que le transport, les réactions, 

etc.) ne sont pas considérés. De plus, ces mécanismes ne prennent pas en compte les possibles 

phénomènes d’inhibition ou d’activation par d’autres composés adsorbés sur les particules. 

Cependant, ces deux mécanismes restent des modèles simplifiés et ne prennent pas en 

considération tous les processus de réactivité multiphasique mais permettent une approche et 

une comparaison des phénomènes complexes de réactivité hétérogènes sur des aérosols 

atmosphériques. Ces deux modèles sont applicables dans nos conditions d’étude et seront 

donc utilisés pour les cinétiques de dégradation des pesticides étudiés en présence d’oxydants. 
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2.3 Etudes cinétiques sur la réactivité atmosphérique hétérogène des pesticides 

 
Les études concernant la réactivité hétérogène des pesticides dans l’atmosphère sont peu 

nombreuses, notamment celles déterminant des constantes cinétiques. Ces études de 

cinétiques en phase particulaire sont réalisées majoritairement vis-à-vis de l’ozone et des 

radicaux ·OH. Malgré le nombre limité d’études, les auteurs ont souvent opté pour des 

procédures expérimentales différentes que ce soit pour les conditions expérimentales 

(température, humidité relative, pression), la nature et le volume du réacteur, la nature du 

support d’adsorption et la méthode d’adsorption associée (liquide/solide ou gaz/solide), la 

méthode de production de l’oxydant ou encore les techniques analytiques mises en place. La 

littérature associée est répertoriée dans les Tableaux I.2 et I.3 respectivement pour l’ozone et 

les radicaux ·OH. 

 

 

2.3.1 Supports d’adsorption 

 

La première étape de toutes les études de réactivité hétérogène consiste à l’adsorption du 

pesticide considéré sur un support d’adsorption solide. Les supports d’adsorption répertoriés 

dans la littérature sont variés (Tableau I.2 et I.3). L’utilisation de silice (Siτ2) hydrophile ou 

hydrophobe est assez courante dans plusieurs études (Pflieger et al., 2013, 2012, 2011, 2009; 

Yang et al., 2012; Palm et al., 2011, 1999, 1998, 1997; Liu et al., 2005; Zetzsch, 1991). Mais 

d’autres supports sont aussi utilisés comme des plaques de quartz (Bouya et al., 2015; Al 

Rashidi et al., 2014, 2011; El Masri et al., 2014), des cristaux ZnSe ATR (Segal-Rosenheimer 

et al., 2011; Segal-Rosenheimer and Dubowski, 2007) et de l’acide azélaïque utilisé comme 

noyaux de nucléation pour la génération d’aérosols (Gan et al., 2010ν Meng et al., 2010; Yang 

et al., 2010). La quasi-totalité des études utilisent une adsorption liquide/solide du pesticide à 

la surface du support d’adsorption, mais deux études réalisent une adsorption gaz/solide 

(Pflieger et al., 2013, 2009). La variété de ces supports d’adsorption rend difficile la 

comparaison des cinétiques hétérogènes car celles-ci peuvent être influencées par sa nature.  
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2.3.2 Réacteurs et conditions 

Les réacteurs utilisés sont différents suivant les études ainsi que les conditions expérimentales 

appliquées (Tableau I.2 et I.3). L’étude en chambre de simulation atmosphérique reste 

répandue (Palm et al., 2011, 1999, 1998, 1997; Gan et al., 2010; Meng et al., 2010; Yang et 

al., 2010; Liu et al., 2005; Zetzsch, 1991) mais d’autres réacteurs de plus petits volumes sont 

aussi utilisés, tels qu’un réacteur photochimique cylindrique comportant des fenêtres en 

quartz (Bouya et al., 2015; Al Rashidi et al., 2014, 2011; El Masri et al., 2014), un ballon 

pyrex en rotation (Pflieger et al., 2012, 2011; Yang et al., 2012) ou encore un ATR-FTIR 

placé dans une chambre (Segal-Rosenheimer et al., 2011; Segal-Rosenheimer et Dubowski, 

2007). La température dans le réacteur est assez similaire pour les différentes études, autour 

de 20-29 °C, excepté pour Liu et al. (2005) avec 7°C. L’humidité relative est en général < 5% 

ne reflétant pas vraiment les conditions atmosphériques. Il existe donc une grande variété de 

réacteurs mais aussi de conditions expérimentales utilisées lors des études cinétiques. La 

nature du réacteur peut influencer les cinétiques par le choix du matériau qui peut engendrer 

une perte d’oxydant ou de pesticide, une différence de rapport volume/surface, etc. La 

température est un paramètre primordial pour déterminer les constantes cinétiques. Elle se 

situe habituellement entre 20 et 25 °C mais peut varier suivant les études entre 7 °C et 29 °C, 

qui est un écart extrêmement important pour réaliser des comparaisons. L’humidité relative 

est aussi un paramètre important à prendre en compte, mais qui a été très peu étudié pour la 

réactivité hétérogène des pesticides. En effet, la non prise en compte de ce paramètre ainsi 

qu’une humidité relative très faible ne sont pas représentatifs de conditions atmosphériques 

réelles. 
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Tableau I.2 μ Matériel et méthodes des différentes études portant sur les cinétiques d’ozonolyse des pesticides 

Pesticides Production d’ozone Supports d’adsorption Réacteurs Conditions Analyse Références 

Alachlore 

Terbuthylazine 

Trifluraline 

Décharge électrique 
dans un flux d’τ2 

Particules de silice 
hydrophobe (adsorption 

gaz/solide) 

Deux réacteurs à écoulement en 
pyrex placés en parallèle            

(500 mL) 

25 °C 

1% HR 
GC-FID* 

Pflieger et al.,  
2009 

Trifluraline 
Photolyse d’τ2 avec 
une lampe à vapeur 

de mercure 

Particules de silice 
hydrophobe (adsorption 

liquide/solide) 

Ballon pyrex fixé à un évaporateur 
rotatif modifié  

(500 mL) 

(26 ± 1) °C 

< 1% HR 
HPLC-
UV* 

Pflieger et al., 
2011 

Isoproturon 
Photolyse d’τ2 avec 
une lampe à vapeur 

de mercure 

Particules de silice 
hydrophobe (adsorption 

liquide/solide) 

Ballon pyrex fixé à un évaporateur 
rotatif modifié  

(500 mL) 

(26 ± 1) °C 

< 1% HR 
HPLC-

UV 
Pflieger et al., 

2012 

Terbuthylazine 
Photolyse d’τ2 avec 
une lampe à vapeur 

de mercure 

Particule de silice 
hydrophile (adsorption 

liquide/solide) 

Chambre de simulation en verre 
(2400 L) 

(27 ± 3) °C 

42-50 % HR 

1000 hPa 

GC-FID 
Palm et al.,  

1997 

Pyrifenox 
Photolyse d’τ2 avec 
une lampe à vapeur 

de mercure 

Particule de silice 
hydrophile (adsorption 

liquide/solide) 

Chambre de simulation en verre 
(2400 L) 

(26 ± 3) °C (51 
± 3) % HR 

GC-FID 
Palm et al.,  

1999 

Pirimicarb 

Isopropalin 

Photolyse d’un 
mélange d’τ2 et 

d’Ar 

Particules de silice 
hydrophobe (adsorption 

liquide/solide) 

Ballon pyrex en rotation  

(250 mL) 

20 °C 

1 atm 
GC-MS* 

Yang et al., 
2012 

Chlorpyrifos-éthyl 
Décharge électrique 
dans un flux d’τ2 

Plaques de quartz 
(adsorption liquide/solide) 

Réacteur photochimique 
cylindrique d’1 m en pyrex équipé 

de fenêtres de quartz 
(19 ± 1) °C GC-MS 

El Masri et al., 
2014 

Folpet 

(E)-diméthomorph 

(Z)-diméthomorph 

Décharge électrique 
dans un flux d’τ2 

Plaques de quartz 
(adsorption liquide/solide) 

Réacteur photochimique 
cylindrique d’1 m en pyrex équipé 

de fenêtres de quartz 

(20 ± 2) °C 

25 Torrs 
GC-MS 

Al Rashidi et 
al., 2013 

Bupirimate 
Décharge électrique 
dans un flux d’τ2 

Plaques de quartz 
(adsorption liquide/solide) 

Réacteur photochimique 
cylindrique d’1 m en pyrex équipé 

de fenêtres de quartz 
(19 ± 1) °C GC-MS 

Bouya et al.,  
2015 
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Difénoconazole 
Décharge électrique 
dans un flux d’τ2 

Plaques de quartz 
(adsorption liquide/solide) 

Réacteur photochimique 
cylindrique d’1 m en pyrex équipé 

de fenêtres de quartz 
29 °C GC-MS 

Al Rashidi et al.,  
2011 

Cyperméthrine 

Photolyse avec une 
lampe à vapeur de 

mercure d’un 
mélange O2 et H2 

Cristal ZnSe* ATR 
(adsorption liquide/solide) 

Cristal ZnSe ATR de 7,5 x 0,8 cm 
placé dans une chambre FTIR en 
acier inoxydable recouvert en cire 

d'hydrocarbure halogène 

(25 ± 1) °C 

~7 % HR 

~80-90 % HR 

ATR-FTIR* 

GC-MS 

HPLC-MS* 

Segal-
Rosenheimer et 
Dubowski, 2007 

Cyperméthrine 

Photolyse avec une 
lampe à vapeur de 

mercure d’un 
mélange O2 et H2 

Cristal ZnSe ATR 
(adsorption liquide/solide) 

Cristal ZnSe ATR de 7,5 x 0,8cm 
placé dans une chambre FTIR en 
acier inoxydable recouvert en cire 

d'hydrocarbure halogène 

(25 ± 1) °C 

< 6 % HR 

ATR-FTIR 

GC-MS 

Segal-
Rosenheimer et 

al., 2011 

Malathion 

Chlorpyrifos 
Décharge électrique 
dans un flux d’τ2 

Acide azélaïque (noyau 
de nucléation): génération 
d’aérosols par nucléation 

homogène 

Chambre de réaction cylindrique 
en acier inoxydable avec un sac 

recouvert d’une couche mince de 
PVF (fluorure de polyvinyle)  

(200 L) 

25 °C 

5 % HR 

1 atm 

VUV-AMS 
(ToF)* 

Meng et al., 2010 

Pirimiphos-
méthyl 

Décharge électrique 
dans un flux d’τ2 

Acide azélaïque (noyau 
de nucléation): génération 
d’aérosols par nucléation 

homogène 

Chambre de réaction cylindrique 
en acier inoxydable avec un sac 

recouvert d’une couche mince de 
PVF (fluorure de polyvinyle)  

(180 L) 

(20 ± 2) °C 

20 % HR 

1 atm 

VUV-AMS 
(ToF) 

Yang et al., 2010 

Vinclozoline 
Décharge électrique 
dans un flux d’τ2 

Acide azélaïque (noyau 
de nucléation): génération 
d’aérosols par nucléation 

homogène 

Chambre de réaction cylindrique 
en acier inoxydable avec un sac 

recouvert d’une couche mince de 
PVF (fluorure de polyvinyle)  

(180 L) 

22-25 °C 

~5% HR 

1 atm 

VUV-AMS 
(ToF) 

Gan et al., 2010 

 
*GC-FID chromatographie gazeuse couplée à un détecteur à ionisation de flamme, GC-MS chromatographie gazeuse couplée à un spectromètre 
de masse, HPLC-MS chromatographie liquide à haute performance couplée à un spectromètre de masse, HPLC-UV chromatographie liquide à 
haute performance couplée à un détecteur ultra-violet, ATR-FTIR spectroscopie infra-rouge par réflexion total atténuée, VUV-AMS-ToF 
spectromètre de masse de l’aérosol (en temps de vol) couplée à une ionisation par vide ultra-violet, ZnSe séléniure de zinc. 
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Tableau I.3 : Matériel et méthodes des différentes études portant sur les cinétiques d’oxydation par les radicaux ·τH des pesticides 

Pesticide Production des radicaux ·OH 
Supports 

d’adsorption 
Réacteurs Conditions Analyse Références 

Dicofol 

DDTa 

Photo-dégradation du nitrite de méthyl 
par un simulateur solaire et production 

d’·τH « noirs » par réaction 
d’hydrazine et d’ozone 

Particules de silice 
hydrophobe (-) 

Chambre de simulation 
(1700 L) 

7 °C - 
Liu et al.,  

2005 

Terbuthylazine 
Réaction : ozone et 2,3-diméthyl-2-

butène 

Particules de silice 
hydrophobe 
(adsorption 
gaz/solide) 

Deux réacteurs à 
écoulement en pyrex 
placés en parallèle 

25 °C 

1% HR 
GC-FID 

Pflieger et 
al., 2013 

Lindane - 
Particules de silice 

hydrophile 

Chambre de simulation 
cylindrique en verre 

 (2400 L) 
25 °C - 

Zetzsch et 
al., 1991 

Terbuthylazine 
Photolyse du peroxyde d’hydrogène, 

ozone et dioxyde d’azote 

Particules de silice 
hydrophile 
(adsorption 

liquide/solide) 

Chambre de simulation en 
verre                     

(2400 L) 
(27 ± 3) °C GC-FID 

Palm et al.,  
1997 

Bromoxynil 

Isoproturon 

Simazine 

Photolyse du peroxide d’hydrogène 

Particules de silice 
hydrophile 
(adsorption 

liquide/solide) 

Chambre de simulation en 
verre cylindrique         

(840 L) 

(25 ± 3) °C 

25-40 % HR 

Pression 
atmosphérique 

HPLC-
UV 

Palm et al.,  
1998 

Pyrifénox 

·OH « noirs » : réaction 
hydrazine/ozone, acide 

peroxynitrique/NO 

Photolyse du peroxide d’hydrogène, 
d’ozone, de dioxide d’azote et de 

nitrite de méthyl 

Particules de silice 
hydrophile 
(adsorption 

liquide/solide) 

Chambre de simulation en 
verre                     

(2400 L) 

20 °C 

50 % HR 
GC-FID 

Palm et al.,  
1999 
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Primisulfuron-
méthyl 

Photolyse du peroxide d’hydrogène, 
d’ozone, de dioxide d’azote et de 

nitrite de méthyl 

Particules de silice 
hydrophile 
(adsorption 

liquide/solide) 

Chambre de simulation en 
verre                     

(2400 L) 

25-28 °C 

43-54 % HR 
HPLC-

UV 
Palm et al.,  

2011 

Difénoconazole 
Photolyse d’acide nitreux 

(produit par H2SO4 et NaNO2) 

Surfaces de quartz 
inertes (adsorption 

liquide/solide) 

 

Réacteur photochimique 
cylindrique d’1 m en 

pyrex équipé de fenêtres 
de quartz 

(20 ± 2) °C GC-MS 
Al Rashidi et 

al., 2011 

Folpet 

(E)-
diméthomorph 

(Z)-
diméthomorph 

Photolyse d’acide nitreux 

(produit par H2SO4 et NaNO2) 

Surfaces de quartz 
inertes (adsorption 

liquide/solide) 

Réacteur photochimique 
cylindrique d’1 m en 

pyrex équipé de fenêtres 
de quartz 

(20 ± 2) °C GC-MS 
Al Rashidi et 

al., 2014 

Chlorpyrifos 
Photolyse d’acide nitreux 

(produit par H2SO4 et NaNO2) 

Surfaces de quartz 
inertes (adsorption 

liquide/solide) 

Réacteur photochimique 
cylindrique d’1 m en 

pyrex équipé de fenêtres 
de quartz 

(20 ± 2) °C GC-MS 
El Masri et 
al., 2014 

Bupirimate 
Photolyse d’acide nitreux 

(produit par H2SO4 et NaNO2) 

Surfaces de quartz 
inertes (adsorption 

liquide/solide) 

Réacteur photochimique 
cylindrique d’1 m en 

pyrex équipé de fenêtres 
de quartz 

(20 ± 2) °C GC-MS 
Bouya et al.,  

2015 

 

a dichlorodiphényltrichloroéthane
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2.3.3 Générations de l’oxydant 

Deux méthodes de génération d’ozone sont répertoriés dans la littérature : la décharge 

électrique dans un flux d’τ2 (Bouya et al., 2015; El Masri et al., 2014; Al Rashidi et al., 2013, 

2011; Gan et al., 2010; Meng et al., 2010; Yang et al., 2010; Pflieger et al., 2009) et la 

photolyse de dioxygène seul avec une lampe à pression de mercure (Palm et al., 1999, 1997; 

Pflieger et al., 2012, 2011) ou en mélange avec H2 (Segal-Rosenheimer et al., 2011; Segal-

Rosenheimer et Dubowski, 2007) ou Ar (Yang et al., 2012). 

La production de radicaux ·OH est plus variée que celle de l’ozone et se fait principalement 

par photolyse μ du peroxyde d’hydrogène (Palm et al., 2011, 1999, 1998, 1997), d’acide 

nitreux (Bouya et al., 2015; El Masri et al., 2014; Al Rashidi et al., 2013, 2011), du nitrite de 

méthyl (Palm et al., 2011, 1999; Liu et al., 2005), d’un mélange de monoxyde d’azote et de 

peroxynitrite (Palm et al., 1999) ou encore d’un mélange d’ozone et de dioxyde d’azote (Palm 

et al. 2011, 1999, 1997). Il peut aussi y avoir une production de radicaux ·OH dits « noirs » 

par réaction entre le 2,3-diméthyl-2-butène et l’ozone (Pflieger et al., 2013) ou par réaction 

entre l’ozone et l’hydrazine (Palm et al. 1999; Liu et al. 2005). Suivant la technique choisie, la 

mise en place peut être plus ou moins facile et influencer la stabilité de la génération. 

Les gammes de concentrations obtenues vont de cas réalistes pour l’ozone entre 10 et 595 ppb 

par Palm et al. (1999, 1997) à des concentrations très élevées et non réalistes de conditions 

atmosphériques, entre 5 ppm (Pflieger et al., 2012, 2011, 2009) et 100 ppm (Segal-

Rosenheimer et al., 2011). Il en est de même pour la génération des radicaux ·OH où la 

gamme de concentrations étudiée en radicaux ·OH varient entre 105 molécules.cm-3 (Palm et 

al., 1999, 1998, 1997) et 109 molécules.cm-3 (Liu et al., 2005).  

Les constantes cinétiques et les temps de vie obtenus pour ces différentes études sur 

l’ozonolyse et l’oxydation par les radicaux ·τH seront présentés et discutés dans la partie III 

Résultats. Ces procédures expérimentales impliquent une difficulté de comparaison entre les 

différentes études, notamment la différence de support et les conditions expérimentales 

appliquées. Néanmoins, toutes ces études simulent des atmosphères qui permettent une 

évaluation du devenir des pesticides en phase particulaire. 

Plusieurs études de photolyse de pesticides adsorbés sur une surface ont déjà été réalisées (Al 

Rashidi et al., 2011; Nishimura et al., 2011; Segal-Rosenheimer et al., 2010, 2008; Samsonov 

et al., 2007; Raikwar et Nag, 2006; Lackhoff et Niessner, 2002;                                   

Samsonov et Pokrovskii, 2001; Emmelin et al., 1998, 1993; Palm et al., 1997; Samsonov et 
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Makarov, 1996; Bossan et al., 1995; Chukwudebe et al., 1λ8λ). Mais très peu d’entre elles ont 

déterminées des constantes cinétiques de photolyse (Segal-Rosenheimer et al. 2010, 2008; 

Raikwar et Nag, 2006; Lackhoff et Niessner, 2002; Samsonov et Makarov, 1996). Quelques 

études utilisent un simulateur solaire (Lackhoff et Niessner, 2002) ou le soleil direct 

(Samsonov et Makarov, 1996). Mais en général des lampes sont utilisées pour effectuer des 

expériences à une ou plusieurs longueurs d’onde. L’utilisation de ces lampes induit des 

difficultés à approcher les conditions solaires réelles en terme de longueurs d’ondes et 

d’intensité. Seules des extrapolations sont alors possibles. 

 

Il est important de garder à l’esprit que les radicaux NO3·  peuvent contribuer à la dégradation 

des pesticides sur les aérosols atmosphériques bien que jugés mineurs par rapport à la 

réactivité vis-à-vis de la photolyse, de l’ozone et des radicaux ·τH. Il existe en effet des 

études sur la réactivité hétérogène vis-à-vis des radicaux NO3·   

Depuis quelques années, des études sur les radicaux NO3·  se sont multipliées (Liu et al., 2015, 

2014b, 2012, 2011; Sun et al., 2015; Li et al., 2014; Wang et al., 2013, 2012; Yang et al., 

2011). Ces études montrent que la réactivité nocturne n’est pas négligeable et qu’il serait 

intéressant de poursuivre ces expériences.  
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Problématique de l’étude 
 

L’essentiel des données disponibles dans la littérature sur la dégradation des pesticides, que ce 

soit d’un point de vue cinétique ou mécanistique, concerne la phase gazeuse. Pourtant la 

plupart des pesticides utilisés actuellement sont des composés semi-volatils. Ils se retrouvent 

donc adsorbés à la surface de particules atmosphériques.  

Pour être homologué, un pesticide doit entre autre avoir un temps de demi-vie dans 

l’atmosphère inférieur à 2 jours. Les études en phase homogène ne sont donc plus suffisantes 

pour avoir une vision globale du devenir et du comportement des pesticides dans l’atmosphère 

car la prise en compte des cinétiques de dégradation en phase particulaire peuvent sans doute 

modifier l’estimation de leur temps de vie.  

Comme décrit précédemment dans l’étude bibliographique, le devenir des pesticides est 

conditionné en partie par des processus de transformations photochimiques directes et 

indirectes (interactions avec les principaux oxydants de l’atmosphère). De nombreuses 

incertitudes demeurent sur ces processus notamment en phase particulaire impliquant 

probablement une réactivité plus lente. Les études sur la réactivité hétérogène dans 

l’atmosphère sont encore peu nombreuses par rapport à celles en phase gazeuse et doivent 

donc être compléter.  

Le but de cette thèse est donc de contribuer à apporter des informations supplémentaires sur la 

réactivité hétérogène des pesticides dans l’atmosphère. Elle concerne plus particulièrement 

l’étude de la réactivité de 8 pesticides communément utilisés (cyprodinil, deltaméthrine, 

difénoconazole, fipronil, oxadiazon, pendiméthaline, perméthrine et tétraconazole), en phase 

particulaire vis-à-vis de la photolyse directe (lumière) et de la photolyse indirecte (ozone et 

radicaux ·τH), dans des conditions de température, d’humidité relative et de concentration 

maitrisées.  

Les objectifs sont de déterminer les temps de vie atmosphérique des 8 pesticides adsorbés à la 

surface de particules modèles et d’appréhender leur devenir en proposant des schémas 

réactionnels suite à l'identification de leurs produits de dégradation en phase particulaire et en 

phase gazeuse. L’ensemble des résultats cinétiques, en complément des données cinétiques en 

phase gazeuse déjà disponibles, permettront d’affiner les temps de vie atmosphérique pour 

une meilleure prise en compte lors de mise sur le marché notamment.   
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Partie II : Matériel et méthodes 
 

Cette deuxième partie présente le matériel et les méthodes utilisés dans la réalisation des 

expériences ayant pour but l’étude de la réactivité hétérogène de pesticides adsorbés à la 

surface de particules de silice. 

1) Pesticides étudiés  

 

Il existe un très grand nombre de pesticides commercialisés, il est donc impossible de tous les 

étudier. Ainsi cette étude porte sur 8 pesticides d’intérêts : le cyprodinil (pureté 99,8 %), la 

deltaméthrine (λλ,7 %), le difénoconazole (λ7,0 %), le fipronil (λ7,5 %), l’oxadiazon (99,9 

%), la pendiméthaline (98,8 %), la perméthrine (98,3 %), et le tétraconazole (99,0 %) achetés 

à Sigma-Aldrich (PESTANAL®, analytical standard). Les structures chimiques de ces 8 

pesticides sont présentées Figure II.1.  

 

 

Figure II.1 : Structure chimique des pesticides étudiés 
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La sélection de ces 8 pesticides a été motivée suivant différents critères :  

 

(1) Leurs propriétés physico-chimiques (Tableau II.1) et notamment leur pression de 

vapeur saturante. A l’aide de cette donnée et du logiciel AEROWIN développé par l’US EPA 

basé sur le modèle d’adsorption de Junge-Pankow (Boethling et al., 2004), il est possible de 

déterminer la répartition de chaque pesticide entre les phases gazeuse et particulaire (Tableau 

II.1). Cette information permettra de déterminer un temps de vie de chaque pesticide au 

prorata de sa distribution entre ces phases et ainsi mieux apprécier sa durée de vie 

atmosphérique. La répartition gaz/particules est différente pour chaque pesticide ce qui 

permet d’appréhender tous les cas de figure. La pendiméthaline et le cyprodinil sont 

majoritairement présents en phase gazeuse, respectivement 1,3 % et 6,5 % en phase 

particulaire. Au contraire le difénoconazole, la perméthrine et la deltaméthrine sont presque 

exclusivement présents en phase particulaire avec une répartition sur les particules de 99,9; 

96,8 et 90,8 % respectivement. Les autres pesticides se répartissent plus ou moins entre les 

deux phases. 

 

 (2) Leur toxicité. Le critère de toxicité le plus pertinent serait sans doute la valeur 

toxicologique de référence par inhalation, malheureusement cette information est encore peu 

disponible. Bien qu’ayant rapport avec l’ingestion, la Dose Journalière Acceptable (DJA), 

disponible pour tous les pesticides, peut être utilisée comme un bon indicateur de toxicité à 

long terme (Tableau II.1). La DJA est la quantité d'une substance qu'un individu moyen de    

60 kg peut théoriquement ingérer quotidiennement, sans risque pour la santé. Cette DJA est 

variable suivant les pesticides, de 0,1 mg.kg-1.j-1 pour la pendiméthaline à 0,0002 mg.kg-1.j-1 

pour le fipronil, le plus toxique des pesticides étudiés. 
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Tableau II.1: Propriétés physico-chimiques des 8 pesticides étudiés 

Composé Cyprodinil Deltaméthrine Difénoconazole Fipronil Oxadiazon Pendiméthaline Perméthrine Tétraconazole 

Numéro CAS 121552-61-2 52918-63-5 119446-68-3 120068-37-3 19666-30-9 40487-42-1 52645-53-1 112281-77-3 

Famille chimique 
Anilino-

pyrimidine 
Pyréthrinoïde Triazole Phénylpyrazole Oxadiazole Toluidine Pyréthrinoïde Triazole 

Nature Fongicide Insecticide Fongicide Insecticide Herbicide Herbicide Insecticide Fongicide 

Masse molaire 
(g.mol-1) 

225,29 505,2 406,26 437,15 345,22 281,31 391,29 372,15 

Pression de 
vapeur à 25°C 

(Pa)a 
4,91.10-4 2,00.10-6 3,33.10-8 3,71.10-7 

1,49.10-5 

(22°C) 
4,00.10-3 2,91.10-6 

1,80.10-4 

(20°C) 

Constante 
d’Henry à 25°C 
(atm.m3.mol-1) a 

8,39.10-8 4,99.10-6 8,91.10-12 8,42.10-10 
7,27.10-8 

(22°C) 
8,56.10-7 1,87.10-6 

4,24.10-9 

(20°C) 

Partitionnement 
en phase 

particulaire b 
0,065 0,λ08 0,λλλ 0,843 0,623 0,013 0,λ68 0,376 

Dose journalière 
admissible 

(mg.kg-1.j-1) c 
0,02 0,01 0,01 0,0002 0,05 0,1 0,05 0,004 

a SRC, PhysProp Database of Syracuse Research Corporation, estimate from VP/WSol or HENRYWIN: 
http://esc.syrres.com/fatepointer/search.asp, consulté en septembre 2015 
b Partitionnements obtenus avec le programme du logiciel AERτWIσ développé par l’US EPA basé sur le modèle d’adsorption de Junge-
Pankow (Boethling et al., 2004) 
c Office of Chemical Safety, 2013 
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(3) Leur représentativité pour les différents types d’utilisation. Il existe trois 

principaux types d’utilisation à savoir les herbicides, les fongicides et les insecticides. Parmi 

les 8 pesticides choisis, 2 sont des herbicides, 3 des fongicides et 3 des insecticides (Tableau 

II.1). 

 (4) Leur fréquence de détection en région Provence-Alpes-Côte-D’Azur (PACA). En 

2011, l’Association Agréée pour la Surveillance de la Qualité de l’Air (AASQA), Air PACA, 

en partenariat avec l’équipe Instrumentation et Réactivité Atmosphérique du Laboratoire de 

Chimie de l’Environnement (LCE-IRA, Aix-Marseille Université), a mis en place un 

Observatoire des Résidus de Pesticides dans la région PACA (ORP PACA). Cet observatoire 

a pour objectifs notamment d’établir un état des lieux des concentrations en produits 

phytosanitaires dans l’air. Les données obtenues sur 7 sites de la région (Arles, Avignon, 

Cannes, Cavaillon, Port-de-Bouc, σice et Toulon) ont permis d’intégrer cette étude dans une 

problématique plus régionale. Les 8 pesticides sélectionnés ont été détectés au moins deux 

pourcents entre 2012 et 2014 voire même quasi systématiquement dans tous les échantillons 

atmosphériques prélevés, pour la pendiméthaline par exemple (Tableau II.2). 

 

 

Tableau II.2 : Pourcentage de détection en région (PACA) entre 2012 et 2014 pour les 8 

pesticides étudiés (n correspondant au nombre d’échantillons analysés) (τRP PACA, rapport 

interne 2015) 

 
Pourcentage de détection (%) 

 
2012 (n=108) 2013 (n=107) 2014 (n=115) 2015 (n=85) 

Cyprodinil 10 0 0 2 

Deltaméthrine 2 2 0 2 

Difénoconazole 19 13 9 1 

Fipronil 33 28 9 1 

τxadiazon 84 6 7 2 

Pendiméthaline 86 88 78 34 

Perméthrine 28 7 18 8 

Tétraconazole 47 45 17 9 
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(5) Leur intérêt national. Suite au Grenelle de l’environnement, la France a adopté une 

politique de réduction de l’utilisation des produits phytosanitaires (plan Ecophyto). Pour ce 

faire, une liste socle (actuellement composée de 81 molécules) fait état des pesticides à suivre 

au niveau national. Cette liste de substances est produite grâce à une « hiérarchisation 

multicritères » basée notamment sur la DJA des substances, les sources atmosphériques, le 

temps de résidence dans l’atmosphère et les quantités de substances vendues (logiciel Sph’air 

développé par l’IσERIS).  

Le choix de pesticides provenant de cette liste socle permet d’appréhender le devenir des 

pesticides qui sont couramment utilisés au niveau national. 

 

Toutefois, aucun pesticide ne peut répondre à tous les critères. Le choix de ces 8 pesticides est 

donc un compromis afin d’avoir un panel de pesticides représentatifs. 

 

Ces 8 pesticides de familles de pesticides ont des utilisations diverses présentées ci-après : 

 

- Cyprodinil  

Le cyprodinil est un fongicide de la famille des anilino-pyrimidines. Il est utilisé pour une 

application foliaire par contact et systémique de manière préventive ou curative. Il est actif sur 

de nombreux champignons pathogènes. Son utilisation est répandue pour le traitement des 

cultures de céréales (blé, orge), la vigne, certains légumes et fruits (pommier, poirier) (Acta, 

2011). Il est autorisé en France et en Europe. 

- Deltaméthrine  

La deltaméthrine est un insecticide à large spectre de la famille des pyréthrinoïdes. Ce 

composé est utilisé dans de nombreux pays contre les insectes ravageurs sur des cultures de 

maïs, les vignes, certaines légumes (artichaut, aubergine, poivron, tomate, betterave, laitue, 

asperge, etc.) et fruits (melon) mais aussi sur des plantes à parfums, aromatiques et 

médicinales (Acta, 2011). Il agit sur les organismes par contact et ingestion (Acta, 2011). La 

deltaméthrine est aussi utilisée pour lutter contre les stades adultes des moustiques lors 

d’épidémie de maladies lors d’épandage par voie aérienne (Chaskopoulou et al. 2011). 

 En France, la deltaméthrine est utilisée lors d’une dissémination avérée du moustique Aedes 

albopictus vecteur du virus chikungunya et dengue sur le littoral méditerranéen (PACA) 

(ARS, 2015). La deltaméthrine peut présenter un danger pour les abeilles puisqu’il a été 

montré dans plusieurs études que la deltaméthrine induit une réduction de la fécondité et le 
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taux d’abeilles adultes (Dai et al., 2010), une réduction sur l’activité de butinage et les 

performances d’apprentissage de l’abeille domestique, Apis mellifera (Ramirez-Romero et al., 

2005).  

- Difénoconazole 

Le difénoconazole est un fongicide de la famille des triazoles. Ce pesticide possède des 

propriétés systémiques et est absorbé par les feuilles et les organes herbacés des plantes. Il est 

particulièrement actif pour de nombreux champignons pathogènes et agit sur ces champignons 

pendant leur pénétration dans la plante hôte ainsi que durant la formation de leurs suçoirs en 

perturbant la biosynthèse des stérols. Il est utilisé pour un usage préventif préférentiellement 

mais agit aussi de manière curative et éradiquante dans certains cas. Son utilisation se fait sur 

de grandes cultures telle que le lin, en viticulture, sur des arbres fruitiers (abricotier, pêcher, 

poirier, pommier, etc.), sur des cultures tropicales (bananier) ou encore pour les cultures 

légumières (asperge, céleri, carotte, etc.), ornementales (rosier), aromatiques et médicinales 

(Acta, 2011).  

- Fipronil 

Le fipronil est un insecticide de la famille des phénylpyrazoles agissant par contact et 

ingestion. Il agit de manière spécifique et différente des autres insecticides, par un blocage des 

canaux chlorés au niveau du système nerveux central des insectes. Il est utilisé pour un large 

spectre d’insectes tels que les coléoptères (Taupin), diptères (mouche), orthoptères (criquet), 

hyménoptères (fourmi), dictyoptères (blatte), etc. (Acta, 2011). 

L'Union Européenne a décidé en 2013 d'interdire l'usage à l'air libre du fipronil car impactant 

la survie des abeilles et déjà interdit en France en 2005. Le fipronil avait été identifié comme 

présentant "un risque élevé" avéré pour les traitements du maïs par l’AESA (AESA, 2006). A 

compter du 31 décembre 2013, son usage a été interdit pour deux ans pour le traitement des 

semences de maïs et tournesols. Il ne peut plus être utilisé que pour certaines cultures sous 

serre, excluant les poireaux, oignons et brassicacées (chou, radis, etc.) (Règlement 

d’exécution (UE) n° 781/2013). 

- Oxadiazon  

L’oxadiazon est un herbicide de la famille des oxadiazoles. Il agit par contact sur les tissus 

jeunes des plantes sans être absorbé par les racines, ni véhiculé à l’intérieur des plantes. Son 

utilisation se fait sur les cultures de riz, soja, tournesol, vigne, pêcher, pommier, prunier, 

arbres et arbustes d’ornement, plantes à parfum, aromatiques et médicinales (Acta, 2011). 
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- Pendiméthaline  

La pendiméthaline est un herbicide de la famille des toluidines. Il inhibe la division cellulaire 

empêchant la levée des graines germées ou bloquant le développement de très jeunes 

plantules par absorption par les feuilles et les racines. Il est utilisé sur un sol humide, 

nécessaire pour une bonne activité et il a une assez longue persistance d’action. Son utilisation 

se fait sur de grandes cultures (blé, orge, lupin, maïs, tournesol etc.), pour la viticulture, sur 

des arbres fruitiers (pommier), canne à sucre, cultures légumières (ail, échalote, oignon, 

poireau, tomate, carotte, chou, chou-fleur, salsifis), culture ornementale (muguet), plantes à 

parfum, aromatiques et médicinales (Acta, 2011). 

- Perméthrine 

La perméthrine est un insecticide de la famille des pyréthrinoïdes. Il a une action par contact 

et ingestion à des doses très faibles sur le système nerveux central des insectes, en particulier 

sur les larves. Il agit également sur les œufs et les adultes avec un léger effet répulsif pour les 

larves et les adultes pendant 15 à 20 jours. Son action touche de nombreuses familles 

d’insectes telles que les lépidoptères, coléoptères, diptères, hémiptères, etc. (Acta, 2011). La 

perméthrine est interdite en France depuis 2002 pour un usage phytosanitaire (Décision de la 

Commission n° 2000/817/CE) par présomption d’un lien avec le cancer de la prostate 

(INSERM, 2013) mais autorisée en usage biocide. 

- Tétraconazole 

Le tétraconazole est un fongicide de la famille des triazoles. Ce pesticide a une action 

systémique. Il pénètre et se répartit régulièrement et rapidement dans les tissus de la plante. Il 

est utilisé pour une action préventive et curative sur de nombreux champignons (oïdium, 

charbon, tavelure, etc.) du fait de sa bonne sélectivité et de sa longue persistance d’action (45-

50 jours). Il est utilisé sur des cultures céréalières (blé, orge), viticoles et sur certaines cultures 

légumières et fruitières (pommier, betterave) (Acta, 2011).  

 

2) Support d’adsorption : les particules 

 

Pour l’étude de la réactivité hétérogène, le choix du support d’adsorption est primordial. Les 

particules atmosphériques sont des entités complexes et hétérogènes, il est donc difficile de 

pouvoir simuler un aérosol atmosphérique parfaitement représentatif en laboratoire.  
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Dans cette étude, les particules de silice AEROSIL® R812 ont été sélectionnées comme 

support d’adsorption, afin de se rapprocher au mieux d’un aérosol atmosphérique où des 

pesticides pourraient s’adsorber. 

La silice AEROSIL® R812 (Degussa), est une silice pyrogénée post-traitée avec de 

l’hexamethyldisilazane (HMDS). Le choix de ces particules s’est porté sur le fait que leurs 

propriétés physico-chimiques sont connues et disponibles auprès du fournisseur. Les 

particules ont une pureté de SiO2 ≥ λλ,8 %. Elles ont un comportement hydrophobe et une 

surface spécifique de 260 ± 30 m2.g-1. La taille moyenne des particules est de 7 nm mais elles 

peuvent s’agglomérer pour former un aérosol de quelques micromètres de diamètre. Après 

tassement, leur densité est de 50 g.L-1. La teneur initiale en humidité (2 h à 105 °C) est ≤ 0,5 

% d’eau. 

De plus, ces particules de silice ont été largement utilisées dans des études de réactivité 

hétérogène de molécules organiques (De Laurentiis et al., 2013; Pflieger et al., 2013, 2012, 

2011, 2009; Yang et al., 2012; Net et al., 2010d, 2009; Nieto-Gligorovski et al., 2010; Liu et 

al., 2005; Barbas et al., 1996). Leur utilisation dans cette étude permettra ainsi de réaliser des 

comparaisons. 

 

3) Déposition des pesticides sur les particules de silice  

 

Pour étudier la réactivité hétérogène, les pesticides sélectionnés doivent être préalablement 

déposés à la surface des particules de silice. 

La déposition des pesticides sur la surface des particules se fait par une adsorption 

liquide/solide à l’abri de la lumière, afin d’éviter une quelconque photo-dégradation. Cette 

procédure a été précédemment utilisée dans plusieurs études (De Laurentiis et al., 2013; 

Pflieger et al., 2012; Net et al., 2010d, 2009; Perraudin et al., 2007; Palm et al., 1998) et 

simule approximativement le phénomène de volatilisation pouvant avoir lieu dans 

l’atmosphère pendant l’épandage agricole. 

Environ 500 mg de particules de silice (AEROSIL® R812) sont préalablement pesées et 

placées dans un ballon ambré de 500 mL avec environ 150 mL de dichlorométhane (pour 

HPLC, ≥ λλ,8 %, Sigma-Aldrich). 5 mL d’une solution d’un ou de plusieurs pesticides 

(suivant l’expérience réalisée) dissous au préalable dans du dichlorométhane à 20 mg.L-1 est 

ajoutée. Le ballon est ensuite placé dans un bain à ultra-sons pendant 15 min pour 
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homogénéiser le mélange. Le solvant est alors évaporé à l’aide d’un évaporateur rotatif 

(Rotavapor R-114, Büchi Switzerland) à 40°C (Water bath B-480, Büchi Switzerland) et 850 

± 85 mbar (Vac® V500 Vacuum controller B-721, Büchi Switzerland) pendant environ 30 

min. Les pesticides sont ainsi adsorbés à la surface des particules et les particules sont prêtes à 

être utilisés pour les expériences. Les particules sont préparées avant chaque expérience, la 

veille, et sont conservées au congélateur à - 26 °C dans un flacon ambré scellé dans un 

emballage étanche. Avant le début de chaque expérience, les particules sont maintenues à 

température ambiante pendant 30 min. 

 

4) Calcul du taux de recouvrement des pesticides sur les particules 

 

Le recouvrement des particules atmosphériques est souvent considéré comme étant inférieur à 

une monocouche (Pflieger et al., 2013, 2012, 2011; Nieto-Gligorovski et al., 2010; Pöschl et 

al., 2001; Palm et al., 1999, 1997). Pour cela, lors des expériences réalisées afin d’être 

inférieur à une monocouche, l’enrobage des particules par les pesticides est fixé à 0,02 % de 

la masse de la particule (Pflieger et al., 2013, 2012, 2011, 2009). Les particules de silice 

(AEROSIL® R812) ont une surface spécifique de 260 ± 30 m2.g-1. Les molécules impliquées 

sont supposées sphériques. Afin de déterminer le taux de recouvrement de chaque pesticide 

sur la particule de silice, il est nécessaire de disposer du rayon de la molécule, obtenu à l’aide 

de l’Equation II.1 (σäser et al., 1λλ0), et de la surface du pesticide, déterminée à l’aide des 

Equations II.2 et II.3. 

�ݎ = √ ଷ×�೘ସ×�×ேಲయ                                                                                                                      Eq. II.1 � = Ͷ × � × ′�  ଶ                                                                                                                  Eq. II.2�ݎ = � × ͳͲ−ସ × ஺ܰ                                                                                                          Eq. II.3  

où ri (cm) est le rayon de la molécule étudiée, NA est le nombre d’Avogadro et Vm (cm3.mol-1) 

le volume molaire calculé à partir du logiciel Advanced Chemistry Development (ACD/Labs) 

Software V11.02 (© 1994-2014 ACD/Labs). S (cm2) et S’ (m2.mol-1) sont respectivement la 

surface de la molécule et la surface spécifique de la molécule.  

Les données et les taux de recouvrement sont présentés dans le Tableau II.3. Le taux de 

recouvrement de la particule par les pesticides est compris entre 0,27 et 0,45 % d’une 

monocouche. 
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Tableau II.3 : Taux de recouvrement des particules par les différents pesticides étudiés  

Composé Cyprodinil Deltaméthrine Difénoconazole Fipronil Oxadiazon Pendiméthaline Perméthrine Tétraconazole 

Masse molaire 
(g.mol-1) 

225,29 505,20 406,26 437,15 345,22 281,31 391,29 372,15 

Volume molaire 
Vm (cm3.mol-1) à 
20°C et 760 Torr 

186,1 ± 3,0 316,7 ± 3,0 287,1 ± 7,0 233,6 ± 7,0 262,4 ± 7,0 231,5 ± 3,0 302,5 ± 3,0 247,1 ± 7,0 

Rayon de la 
molécule ri (cm) 

4,19.10-8 5,01.10-8 4,85.10-8 4,52.10-8 4,70.10-8 4,51.10-8 4,93.10-8 4,61.10-8 

Surface de la 
molécule S (cm2) 

2,21.10-14 3,15.10-14 2,96.10-14 2,57.10-14 2,78.10-14 2,56.10-14 3,05.10-14 2,67.10-14 

Quantité de 
matière n (mol) 

8,88.10-7 3,96.10-7 4,92.10-7 4,58.10-7 5,79.10-7 7,11.10-7 5,11.10-7 5,37.10-7 

Concentration 
(molécule.cm-2) 

2,06.1019 9,17.1018 1,14.1019 1,06.1019 1,34.1019 1,65.1019 1,18.1019 1,24.1019 

Taux de 
recouvrement 
pour 1 g de 

particules (%) 

0,454 0,289 0,337 0,273 0,372 0,421 0,362 0,333 
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5) Montages expérimentaux 

 

Le Laboratoire de Chimie de l’Environnement travaille depuis plusieurs années sur la 

réactivité hétérogène de molécules organiques adsorbés sur des supports modèles                 

(De Laurentiis et al., 2013; Net et al., 2011, 2010a, 2010b, 2010c, 2010d, 2009). Le montage 

expérimental principal utilisé dans cette étude est issu d’une adaptation des montages 

expérimentaux de ces précédentes études. Pflieger et al. (2011) ont validé ce type de montage 

en comparant les cinétiques disponibles dans la littérature à celles obtenues lors de l’étude de 

la réactivité hétérogène entre l’ozone et la trifluraline, un herbicide, adsorbée sur des 

particules de silice. 

Une déclinaison du montage expérimental principal a été réalisée au cours de cette étude afin 

d’effectuer les expériences de réactivité avec la lumière, l’ozone et les radicaux ·τH. Les 

différents montages réalisés se composent chacun de trois parties : la « génération » de 

l’oxydant, « l’exposition » des pesticides dans différentes conditions et la « mesure » des 

concentrations des différents composés suivis. Après avoir présenté la partie « exposition » du 

montage qui est commune à toutes les expériences réalisées, chacun des trois montages 

expérimentaux spécifiques aux réactions avec la lumière, l’ozone et les radicaux ·τH sera 

détaillé, c’est-à-dire les parties « génération » et « mesure ». 

 

5.1 Montage principal : « exposition » des pesticides 

Les réacteurs couramment utilisés pour l’étude des cinétiques en phase gazeuse, hétérogène 

ou multiphasique sont des tubes à écoulement. Pour ce travail, le réacteur utilisé est un ballon 

en pyrex (ambré ou non suivant l’expérience réalisée) qui est fixé à un évaporateur rotatif 

modifié (Laborota 4000 efficient, Heidolph), Figure II.2.  
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Figure II.2 : Réacteur (ballon en pyrex) fixé à un évaporateur rotatif 

 

Le dispositif expérimental se trouve dans une pièce qui est plongée dans le noir pour éviter 

une quelconque photo-dégradation ou interférence pendant les expériences. 

Pour toutes les expériences réalisées, environ 500 mg de particules de silice préalablement 

enrobées, d’un ou plusieurs pesticides selon l’expérience souhaitée (cf. paragraphe 3 : 

Adsorption des pesticides sur les particules de silice), sont placées dans un ballon en pyrex 

ambré de 500 cm3. Ce ballon est entouré de papier d’aluminium pour éviter une quelconque 

photo-dégradation (pour les expériences avec l’ozone et les radicaux OH). Le ballon est fixé 

sur un évaporateur rotatif modifié (Laborota 4000-efficient, Heidolph Instruments) et placé 

dans un bain d’eau thermostaté. La température du bain est maintenue constante à (25 ± 1) °C 

pour toutes les expériences. Le ballon est mis en rotation continue pour assurer une exposition 

homogène des particules aux différents oxydants ainsi qu’à la lumière pendant toute la durée 

des expériences (Figure II.3). Un flux d’air purifié (générateur d’air zéro ZA-1500, F-DGS) à 

un débit constant de 500 mL.min-1 permet un renouvellement continu du flux gazeux dans le 

ballon toutes les minutes. Le débit a été optimisé afin d’avoir un renouvellement du flux d’air 

Evaporateur 
rotatif modifié 

Ballon pyrex 500 mL 

Bain thermostaté 
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suffisant dans le ballon en évitant la mise en suspension et la dispersion des particules. Ce 

flux d’air se décompose en deux parties en amont du réacteur.  

Un premier flux d’air de 250 mL.min-1, correspondant à la voie A, traverse un bulleur rempli 

d’eau ultra-pure qui permet de générer un flux d’air chargé à 100 % d’humidité. Un deuxième 

flux d’air à 250 mL.min-1 permet de diluer le premier et d’obtenir une humidité relative 

constante (HR) de (55 ± 5)% dans le ballon. L’humidité relative est mesurée avec une sonde 

hygrométrique (Hydrolog NT, Rotronic, USA) pour toutes les expériences réalisées. Le débit 

sortant du ballon est vérifié à 500 mL.min-1. 

 

 

Figure II.3 : Montage principal : « exposition » des pesticides 

 

Ce montage principal est le système de base de toutes les expériences réalisées. Les parties 

« génération » et « mesure » en amont ou en aval de la partie « exposition » sont ensuite 

adaptées en fonction des trois types de réactions hétérogènes étudiées.  
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5.2 Montage expérimental pour l’étude de la photolyse 

La Figure II.4 représente le montage utilisé pour la photolyse des pesticides adsorbés sur les 

particules de silice. Pour simuler la lumière du soleil et ainsi déterminer des cinétiques de 

photolyse Jobs, une lampe xénon de 300 W (LOT, Oriel) est utilisée pour irradier les pesticides 

adsorbés à la surface des particules. La lampe est placée à 10 cm au-dessus de la surface du 

ballon et de manière à irradier l’ensemble des particules.  

 

 

Figure II.4 : Montage expérimental de photolyse  

 

Un spectre moyen de la lampe xénon 300 W, présenté Figure II.5, a été réalisé à l’aide d’un 

spectroradimètre (SR-501, Spectral Evolution) à l’intérieur d’un ballon pyrex, fixé à 

l’évaporatuer rotatif modifié. Le spectroradiomètre est placé à l’endroit exact où se situent les 

particules enrobées lors des expériences et la lampe de xénon est placée à 10 cm au-dessus de 

la surface du ballon de manière à irradier le spectroradiomètre. Plusieurs mesures sont 

effectués à différentes positions dans le ballon afin d’avoir un spectre d’émission moyen de la 

lampe. Le spectre obtenu permet ainsi de déterminer l’irradiance spectrale reçue par les 

pesticides adsorbés en fonction des différentes longueurs d’onde pendant les expériences 

cinétiques. Une référence solaire est utilisée pour le comparer au spectre d’émission de la 

lampe (Figure II.5).  

La référence utilisée est le spectre du soleil standard ASTM (American Society for Testing 

and Materials) G 173-03 (International standard ISO 9845-1.1992) dérivé de SMARTS 
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v.2.9.2 (AM1.5 Direct). Ce spectre standard est réalisé avec un ciel dégagé, une inclinaison 

par rapport à l’équateur de 37° (élévation de 41,81° au-dessus de l’horizon) sur une moyenne 

d’un an dans les 48 états contingents des Etats-Unis d’Amérique. 

On peut noter que le spectre de la lampe est bien plus intense que celui du soleil, ce qui 

permet d’accélérer les réactions étudiées. Cette lampe est utilisée pour une première 

approximation en laboratoire. Afin de reproduire au plus près le spectre solaire, les parois du 

ballon en pyrex permettent de filtrer les longueurs d’ondes inférieures à 280 nm. Cependant, il 

n’y a pas de rayonnement solaire pour les longueurs d’onde inférieures à 2λ5 nm alors que la 

lampe émet un rayonnement jusqu’à 280 nm. 

 

Figure II.5 : Irradiance spectrale de la lampe de xénon de 300W utilisée pour les études de 

photolyse et du une référence solaire standard ASTM (American Society for Testing and 

Materials) G173-03 (International standard ISO 9845-1, 1992) 

 

Les spectres moyens d’émission de la lampe et du soleil sont d’intensités différentes, ce qui 

rend difficile la transposition de nos expériences aux conditions atmosphériques réelles. 

Toutefois le calcul d’un facteur correctif Flumière peut être envisagé. Ce facteur correctif permet 

de réaliser une première approximation de la fréquence de photolyse J’obs appliquée au soleil 

(Equation II.4). Il correspond au rapport, aux mêmes longueurs d’onde, entre une intégration 
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de l’aire sous la courbe du spectre d’émission de la lampe et une intégration de l’aire sous la 

courbe du spectre d’émission du soleil moyen mesuré. Un facteur correctif est calculé pour les 

différents pesticides étudiés dans la gamme de longueurs d’onde d’adsorption de chaque 

pesticide. ܬ′௢௕௦ = ௟௨௠�è௥௘ܨ ×  ௢௕௦                                                                                                   (Eq. II.4)ܬ

La détermination de la fréquence de photolyse J’obs permet de déterminer les temps de vie 

atmosphérique de chaque pesticide par rapport au soleil en s’approchant au mieux des 

conditions atmosphériques réelles.  

Les particules de silice enrobées de pesticides sont exposées pendant une durée de t = 26 h à 

l’émission de la lampe xénon. Le choix de t = 26 h a été fait pour avoir un maximum de 

points pendant la dégradation des pesticides qui est relativement lente.  

Les spectres UV-visible de chaque pesticide sont réalisés directement à la surface des 

particules de silice (AEROSIL® R812) enrobées par le pesticide considéré à différentes 

concentrations (Annexe I). Les particules et leur préparation sont les mêmes que celles 

utilisées pour les expérimentations afin de réaliser un spectre de chaque pesticide représentatif 

des conditions d’expériences. Le spectrophotomètre UV-visible utilisé permet une mesure sur 

le solide (Jasco V-670 spectrophotometer, horizontal integrating sphere PIN-757), en mode 

absorbance entre 250-800 nm, avec une vitesse de scan 200 nm.min-1, une correction de la 

ligne de base, un changement de lampe à 340 nm et un intervalle d’acquisition des données de 

0,2 nm. La taille de la cellule de mesure qui contient l’échantillon est de 20 x 20 x 30 mm. 

 

5.3 Montage expérimental pour l’étude de l’ozonolyse 

Dans le but d’étudier l’ozonolyse des pesticides adsorbés, le montage Figure II.6 est réalisé. Il 

se compose de la partie « exposition » à laquelle se rajoute la partie « génération » avec un 

système de génération d’ozone et la partie « mesure » avec un analyseur d’ozone.  
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Figure II.6 μ Montage expérimental d’ozonolyse 

Le flux gazeux d’ozone est généré par le passage d’un flux d’air purifié (générateur d’air zéro, 

ZA-1500, F-DGS) à travers un générateur d’ozone (UVP, LLC Upland, UK) avec un débit 

d’air constant de 250 mL.min-1. Le générateur d’ozone est constitué d’une lampe à vapeur de 

mercure réglable émettant dans l’ultra-violet (UV) à 185 nm qui irradie le flux d’air passant 

dans le générateur. La lampe est sous la forme d’un stylo et possède un cache en acier qui 

permet d’exposer plus ou moins le flux d’air à la lampe. Différentes concentrations d’ozone 

peuvent donc être obtenues. Pour l’étude des cinétiques d’ozonolyse, la gamme de 

concentrations d’ozone est comprise entre 215 et λ77 ppb (soit entre 5,3.1012 molécule.cm-3 et 

2,4.1013 molécule.cm-3). Cette gamme de concentrations a été choisie de manière à être le plus 

proche possible de conditions atmosphériques réalistes en fonction des contraintes techniques 

(dilution, débit total dans le ballon, débit de prélèvement de l’analyseur). Chaque expérience a 

été réalisée à une concentration constante d’ozone. Les concentrations d’ozone ont été 

mesurées en ligne et de manière continue par un analyseur d’ozone par photométrie UV (τ3 

41M, Environnement S.A).  

Un flux d’air supplémentaire de 800 mL.min-1 d’air purifié est nécessaire pour la mesure des 

concentrations d’ozone. En effet, cet analyseur requiert pour fonctionner un débit de 

prélèvement de 1300 mL.min-1 et le débit d’air en sortie du ballon est limité à 500 mL.min-1. 

Les concentrations d’ozone à l’intérieur du ballon sont donc calculées en tenant compte de la 

dilution appliquée. Les mesures des concentrations se font toutes les 20 secondes et sont 

récupérées moyennées sur le quart d’heure. Les incertitudes calculées sur les concentrations 

d’ozone correspondent à un écart-type. 
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Les particules enrobées de pesticides sont exposées à l’ozone pendant une durée de 26 h 

comme pour la photolyse. 

 

5.4 Montage expérimental pour l’étude de l’oxydation par les radicaux ·OH 

5.4.1 Méthode de génération des radicaux ·OH 

Il existe dans la littérature diverses façons de générer des radicaux ·OH (cf. partie 2.2.3 

Etudes cinétiques sur la réactivité atmosphérique hétérogène des pesticides : génération de 

l’oxydant).  

Le choix s’est porté sur la production de radicaux ·τH par réaction entre un alcène et l’ozone, 

développée par Lambe et al. (2007) et utilisée par Pflieger et al. (2013), Segal-Rosenheimer et 

al. (2011) et Le Person et al. (2007). On parle alors de production de radicaux ·OH « noirs » 

car cette méthode ne nécessite pas de lumière. En effet, le recours à la photolyse pose un 

problème majeur car de nombreux pesticides (6 sur les 8 pesticides étudiés) sont susceptibles 

de se dégrader rapidement avec la lumière. La méthode des radicaux ·OH « noirs » a déjà été 

réalisée au sein du laboratoire (Pflieger et al., 2013). Les différents composés permettant le 

génération et le suivi des radicaux ·OH sont analysables en ligne avec un PTR-(ToF)-MS 

(Proton Transfer Reaction -Time of Flight- Mass Spectrometer).  

L’inconvénient majeur de cette méthode est la dégradation à l’ozone de 4 pesticides sur les 8 

étudiés, qui peut être palliée par la détermination des constantes cinétiques d’ozonolyse, et la 

complexité de l’identification des produits de dégradation. 

La génération de radiaux ·τH en phase gazeuse en absence de lumière par l’ozonolyse d’un 

alcène est une méthode bien connue. Du fait de son très bon rendement de production des 

radicaux proche de l’unité, le 2,3-diméthyl-2-butène (DMB) est l’alcène le plus souvent 

utilisé (Aschmann et al, 2003; Orzechowska et Paulson, 2002; Siese et al, 2001; Aschmann et 

al, 1996; Chew et Atkinson, 1996; Atkinson et Aschmann, 1993; Atkinson et al., 1992; Niki 

et al., 1987). Cette méthode permet une production stable et durable des radicaux ·OH 

pendant toute la durée des expériences suivant l’Equation II.5 :  

O3 + DMB  ·OH + Produits           k1 = (1,13 ± 0,01).10-15 cm3.molécule-1.s-1             (Eq. II.5)       

où k1 est la constante moyenne de réaction de l’ozonolyse du DMB calculée par Witter et al. 

(2002), Greene et Atkinson (1992) et Jaspar et al. (1974). 
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Cette réaction d’ozonolyse du DMB forme en plus des radicaux ·τH, des composés oxygénés 

de petites tailles tels que l’acétone, le formaldéhyde, le monoxyde et le dioxyde de carbone. 

Ces composés ont une pression de vapeur élevée et ne participent donc pas directement à la 

réactivité en phase particulaire (Lambe et al., 2007).  

Le temps de vie des radicaux ·τH est extrêmement court puisqu’il réagit très rapidement avec 

un grand nombre de composés présents dans l’atmosphère (entre 10 ms et 1s en 

environnement pollué et propre respectivement) (Schlosser et al., 2009). De ce fait, il est 

impératif que la production des radicaux ·OH se fasse au sein même du réacteur. Pour cela, 

l’ozone et le DMB doivent être directement injectés à l’intérieur du ballon de réaction pour 

former les radicaux ·OH. 

Toutefois, le DMB réagit également avec les radicaux ·OH nouvellement formés 

(Orzechowska et Paulson, 2002) suivant l’Equation II.6 :  

·OH + DMB  Produits                    k2 = (1,0 ± 0,1).10-10 cm3.molécule-1.s-1             (Eq. II.6) 

où k2 est la constante moyenne de réaction calculée par Atkinson et al. (1995, 1983, 1982), 

Atkinson et Aschmann (1990, 1984) et Ohta et Ohyama (1985). 

 

Les produits de la réaction du DMB avec les radicaux ·OH (Equation II.6) sont aussi des 

composés volatils oxygénés tels que l’acétone, le méthanol, le méthylglyoxal, 

l’hydroxyacétone, le formaldéhyde et le dioxyde de carbone, qui ne s’adsorbent pas à la 

surface des particules (Tuazon et al., 1997).  

 

5.4.2 Méthode de suivi de la concentration en radicaux ·OH 

Une fois les radicaux ·OH produits in situ, il faut déterminer et suivre leur concentration au 

cours du temps. Sachant qu’aucun appareil de mesure directe de ces radicaux n’est disponible 

au laboratoire et qu’aucun composé de référence en phase particulaire n’est disponible dans la 

littérature, le m-xylène est utilisé comme traceur. Le m-xylène est un composé volatil qui peut 

être facilement généré en phase gazeuse et qui réagit rapidement et avec une cinétique 

connue, avec les radicaux ·OH. Ainsi, à partir des cinétiques de dégradation du m-xylène, la 

concentration des radicaux ·OH peut être déterminée. Le m-xylène réagit avec les radicaux 

·OH suivant l’Equation II.7 μ 
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·OH + m-xylène  Produits                  k3 = (2,2 ± 0,2).10-11 cm3.molécule-1.s-1              (Eq. II.7) 

 où k3 est la constante moyenne de réaction calculée par Kramp et Paulson (1998), Atkinson et 

Aschmann (1989), Edney et al. (1986), Ohta et Ohyama (1985), Atkinson et al. (1983), 

Nicovitch et al. (1981), Cox et Derwent (1980), Davis (1977), Perry et al. (1977), Lloyd et al. 

( 1976), Doyle et al. (1975), Hansen et al. (1975). 

De plus, le m-xylène réagit de manière très lente vis-à-vis de l’ozone suivant l’Equation II.8, 

ce qui permet d’attribuer sa dégradation seulement à l’action des radicaux ·τH. 

O3 + m-xylène  Produits                     k4 = 4.10-21 cm3.molécule-1.s-1                                    (Eq. II.8) 

où k4 est la constante moyenne de réaction calculée par Kramp et Paulson (1998) et Atkinson 

et al. (1982). 

La réaction des radicaux ·τH avec le DMB peut être compétitive avec celle d’oxydation du 

m-xylène. Ainsi la disparition du traceur et les produits de la réaction d’oxydation du m-

xylène sont suivis en continu au cours du temps pour vérifier que la réaction a bien lieu et que 

la production de radicaux ·τH est constante durant toute l’expérience. Les produits de 

réaction de l’oxydation du m-xylène suivis sont le glyoxal, le méthylglyoxal, le m-

tolualdéhyde, le diméthylphénol et le 2,6-diméthyl-p-benzoquinone (Kwok et al., 1997). 

 

5.4.3 Conditions expérimentales 

Pour vérifier et valider la production et le suivi des radicaux ·OH, quatre conditions doivent 

être respectées. 

 Condition 1 

Sachant que le DMB réagit avec l’ozone ainsi que les radicaux ·τH formés, l’oxydation du 

DMB (Equation II.6) doit être négligeable par rapport à la réaction d’ozonolyse (Equation  

II.5). Pour cela, la vitesse d’ozonolyse doit être supérieure à la vitesse d’oxydation par les 

radicaux ·OH suivant l’Equation II.λ μ ୩భ×[Oయ]୩మ×[·OH] ≫ ͳ        Vitesse ozonolyse du DMB >> vitesse oxydation du DMB           (Eq. II.9) 
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 Condition 2 

Le m-xylène peut réagir avec l’ozone en plus des radicaux ·τH. Pour que le traceur permette 

de suivre les concentrations en radicaux ·OH, il faut qu’il réagisse plus rapidement avec les 

radicaux ·τH (Equation II.7) qu’avec l’ozone (Equation II.8) suivant l’Equation II.10 : ୩య×[·OH]୩ర×[Oయ] ≫ ͳ   Vitesse oxydation du m-xylène >> vitesse ozonolyse du m-xylène  (Eq. II.10) 

 Condition 3 

L’ozonolyse du DMB (Equation II.5) doit être plus rapide que celle du m-xylène (Equation 

II.8) pour favoriser la production de radicaux ·τH suivant l’Equation II.11 :  ୩భ×[DMB]୩ర×[୫−୶୷୪è୬ୣ] ≫ ͳ  Vitesse ozonolyse DMB >> vitesse ozonolyse du m-xylène   (Eq. II.11) 

 Condition 4 

Pour finir, il est important que l’oxydation du m-xylène (Equation II.7) soit favorisée par 

rapport à la réaction du DMB avec les radicaux ·τH (Equation II.6) suivant l’Equation II.12 μ  ୩య×[୫−୶୷୪è୬ୣ]୩మ×[DMB] ≫ ͳ Vitesse oxydation du m-xylène >> vitesse oxydation du DMB (Eq. 

II.12) 

La validation des conditions expérimentales lors des six expériences réalisées à différentes 

concentrations de radicaux ·OH produites est présentée Tableau II.4. 

Tableau II.4 : Validation des 4 conditions expérimentales à la production des radicaux ·OH 

pour les 6 expériences réalisées 

Concentration 

[·OH] 

(molécules.cm
-3

) 

Condition 1 

(Eq. II.9) 

Condition 2 

(Eq. II.10) 

Condition 3 

(Eq. II.11) 

Condition 4 

(Eq. II.12) 

1,45.10
8
 12 6.103 31.103 2 

1,40.10
8
 14 5.103 10.103 7 

3,00.10
7
 71 1.103 3.103 25 

6,10.10
7
 42 2.103 5.103 13 

8,00.10
7
 25 3.103 9.103 8 

9,30.10
7
 18 4.103 11.103 6 
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D’après le Tableau II.4, les conditions 2 et 3 sont largement satisfaites pour toutes les 

expériences réalisées. La réactivité du m-xylène avec les radicaux ·OH est donc 

prépondérante par rapport celle avec l’ozone, ainsi que la réactivité du DMB avec l’ozone par 

rapport à l’ozonolyse avec le m-xylène. La condition 1 est aussi satisfaite, l’ozonolyse du 

DMB est favorisée par rapport à son oxydation par les radicaux. Les valeurs de la condition 4 

bien que plus faibles montrent également que la réaction des radicaux ·OH avec le m-xylène 

reste dominante devant celle des radicaux ·OH avec le DMB. Les valeurs de la condition 4 

auraient pu être augmentées avec des concentrations en m-xylène plus élevée ou avec des 

concentrations en DMB plus faibles. Cependant certaines contraintes analytiques n’ont pas pu 

rendre ces modifications possibles. En effet, les concentrations en DMB étaient déjà proches 

de la limite de quantification et il était donc impossible de les diminuer. Inversement les 

concentrations en m-xylène était déjà proche de la saturation, il était donc impossible de les 

augmenter. 

 

Maintenant que les principes de génération et de suivi des radicaux ·OH ont été énoncés, le 

montage expérimental peut être décrit plus en détails. 

 

5.4.4 Montage expérimental pour l’étude de l’oxydation par les radicaux ·τH 

Pour l’étude de l’oxydation des pesticides par les radicaux ·τH, il est indispensable de 

rajouter au montage principal, la partie « génération » et la partie « mesure » des radicaux 

·OH. Concrètement, la Figure II.7 représente le montage réalisé qui est le même que celui 

utilisé pour l’étude de la réactivité vis-à-vis de l’ozone auquel la partie en rouge est ajoutée. 

Au niveau de la génération de l’ozone, l’air purifié est remplacé par un débit d’oxygène pur 

de 65 mL.min-1 afin d’obtenir des concentrations d’ozone plus élevées d’environ 7 ppm. 
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Figure II.7 μ Montage expérimental pour l’étude de l’oxydation par les radicaux ·OH 

Concernant la génération des radicaux ·OH, le DMB et le m-xylène, doivent être générés en 

phase gazeuse. Pour cela, un banc à perméation (Calibrage® PUL 200) permet de générer un 

flux gazeux constant et contrôlé de DMB et de m-xylène (Figure II.7). Le banc à perméation 

dispose de deux cellules en acier inoxydable placées indépendamment dans deux fours 

distincts. A l’intérieur de ces deux cellules, un tube en téflon contient le composé d’intérêt 

sous forme liquide (DMB ou m-xylène). Sous l’effet de la température, le DMB et le m-

xylène, volatils, atteignent leur pression de vapeur saturante dans le tube de téflon et 

traversent les pores des parois en téflon par différence de pression entre la cellule et le tube en 

téflon.  

Un flux continu d’azote avec un débit constant traverse la cellule sachant que la pression 

partielle des deux composés dans la cellule est considérée comme nulle. Comme le taux de 

perméation est faible comparé à la volatilisation, la différence de pression entre la cellule et le 

tube est maintenue constante dans le temps, ce qui permet une génération régulière du DMB 

et du m-xylène. Pour que la perméation soit constante, la température des deux cellules est 

contrôlée et constante. Les cellules sont maintenus à une température constante de T = 30°C 

pour le DMB et T = 50°C pour le m-xylène. Les débits d’azote dans les cellules de 

perméation sont respectivement de 54 et 140 mL.min-1 pour le DMB et le m-xylène. Les deux 

composés, DMB et m-xylène, sont injectés simultanément dans le ballon. 
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Pour la détection, un HS-PTR-MS (High Sensitivity - Proton Tranfer Reaction - Mass 

Spectrometer, Ionicon Analytik, dont le principe est détaillé dans le paragraphe 7 ci-après) est 

utilisé pour suivre en ligne les concentrations du DMB et du m-xylène ainsi que les produits 

de réaction formés à l’intérieur du ballon de réaction. Il est connecté à la sortie du ballon avec 

unetempérature la ligne de prélèvement de 50°C et un débit de prélèvement de 50 mL.min-1. 

Les particules enrobées de pesticides sont exposées pendant une durée de 6 h car la réactivité 

avec les radicaux ·OH est rapide. 

5.4.5 Suivi des concentrations en DMB et m-xylène 

Pour calculer la concentration en radicaux ·OH, la vitesse de dégradation du m-xylène peut 

être déterminée suivant l’Equation II.15 :  − ୢ[୫−୶୷୪è୬ୣ]ୢt = kଷ[m − xylène][· OH] + kସ[m − xylène][Oଷ]                                    (Eq. 

II.15) 

Comme la condition 2 est largement satisfaite pour toutes les expériences, la vitesse de 

réaction du m-xylène est plus rapide avec les radicaux ·OH qu’avec l’ozone. L’Equation II.15 

peut donc être simplifiée pour donner l’Equation II.16 μ  − ୢ[୫−୶୷୪è୬ୣ]ୢt = kଷ[m − xylène][· OH]                                                                         (Eq. 

II.16) 

Après intégration de l’Equation II.16, on obtient l’Equation II.17 suivante :  ln ቀ[୫−୶୷୪è୬ୣ]t[୫−୶୷୪è୬ୣ]బቁ = −kଷ [· OH] t                                                                                       (Eq. 

II.17) 

où t (min) correspond au temps de séjour des espèces gazeuses dans le réacteur et [m-xylène]t 

et [m-xylène]0 sont les concentrations en m-xylène respectivement au temps t et 0 de la 

réaction.  

6) Prélèvements et extraction de la phase particulaire 

 

Au cours des différentes expériences, à intervalles de temps réguliers, environ 30 mg de 

particules enrobées de pesticides exposées à la lumière ou aux oxydants sont prélevées et 

pesées précisément. Ces prélèvements permettent un suivi temporel de la concentration en 

pesticides adsorbés sur les particules ainsi que la détermination des produits de dégradation. 
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Les pesticides adsorbés à la surface des particules de silice sont alors extraits à l’aide d’une 

extraction accélérée par solvant (ASE 300, Dionex).  

Pour cela, les particules prélevées sont introduites dans une cellule en acier inoxydable de 33 

mL avec 26 µL d’une solution d’étalon interne (Triphenyl phosphate, λλ,λ %, Sigma-Aldrich, 

à 142,6 mg.L-1). L’étalon interne permet de compenser les pertes lors de l’extraction, de 

l’évaporation ou lors de l’analyse. Il a été choisi pour son comportement similaire aux 

pesticides étudiés. Les conditions d’extraction utilisées sont les suivantes : solvant 

d’extraction, dichlorométhane ; température du four, 100°C ; pression, 100 bars ; temps de 

chauffage, 5 min ; temps « statique », 6 min. La quantité de volume de rinçage correspond à 

70 % du volume de la cellule d’extraction. Les pesticides sont extraits de la cellule 

d’extraction avec une pression de 100 bars pendant 300 s. Toutes ces étapes sont réalisées 4 

fois successivement. 

Le dichlorométhane a été choisi comme solvant d’extraction pour sa capacité à solubiliser 

efficacement les pesticides étudiés. Il a souvent été utilisé pour l’extraction des pesticides 

dans différentes matrices environnementales (sols, sédiments, aliments) (Fuentes et al., 2008; 

Sánchez-Brunete et al., 2008; Vagi et al., 2007) ainsi que pour des études atmosphériques       

(Pflieger et al., 2013, 2012, 2011, 2009; ORP PACA, 2012). 

Les extraits obtenus sont concentrés avec une station de reconcentration sous un flux d’azote 

(TurboVap II, Biotage) avec une pression de 11 bars dans un bain thermostaté à 40°C jusqu’à 

l’obtention d’un volume précis de 500 µL.  

 

7) Analyse de la phase particulaire 

 

L’étude des cinétiques de dégradation des pesticides adsorbés sur les particules de silice, est 

réalisée grâce au suivi des concentrations des pesticides en phase particulaire par 

chromatographie gazeuse couplée à la spectrométrie de masse (GC-(QqQ)-MS/MS). 

L’identification et le suivi temporel des produits de dégradation sont réalisés à la fois en phase 

particulaire par chromatographie gazeuse et liquide couplée à la spectrométrie de masse (GC-

(QqQ)-MS/MS et LC-(Q-ToF)-MS/MS) et en phase gazeuse par réaction de transfert de 

proton couplée à la spectrométrie de masse (PTR-(ToF)-MS). 
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7.1 Analyse par chromatographie gazeuse couplée à la spectrométrie de masse 

7.1.1 Gamme d’étalonnage 

Une gamme d’étalonnage est utilisée pour quantifier les pesticides au cours des expériences et 

ainsi pouvoir suivre leur dégradation. Cette gamme d’étalonnage est préparée de manière 

similaire à celle des particules enrobées de pesticides pour les expériences afin que la gamme 

d’étalonnage subisse le même traitement que les pesticides échantillonnés.  

Des particules de silice « témoins » sans pesticide sont préparées suivant le protocole (Cf. 

paragraphe 3 préparation des particules). Les particules de silice sont mises en contact avec 

environ 150 mL de dichlorométhane, passées aux ultra-sons. Le solvant est ensuite évaporé. 

Environ 30 mg de ces particules de silice « témoins » sont introduites dans une cellule 

d’extraction de 33 mL avec 26 µL d’une solution d’étalon interne (Triphenylphosphate (TPP) 

à 142,6 mg.L-1) (Samadi et al., 2012; Bidari et al., 2011; Fuentes et al., 2008) et 500 µL d’une 

solution de pesticides dissous dans du dichlorométhane à une concentration connue. 7 cellules 

à différentes concentrations sont préparées pour réaliser la gamme. Ces cellules sont ensuite 

extraites puis reconcentrées et analysées en GC-(QqQ)-MS/MS de la même manière que les 

particules enrobées de pesticides exposées à la lumière ou aux oxydants atmosphériques. Un 

exemple d’une droite d’étalonnage obtenue pour la deltaméthrine (ion m/z = 181) est présenté 

Figure II.8. 

 

Figure II.8 μ Droite d’étalonnage obtenue pour la deltaméthrine pour une gamme de 

concentration comprise entre 1 et 16 mg.L-1 
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7.1.2 Analyse par chromatographie gazeuse couplée à la spectrométrie de masse 

(GC-(QqQ)-MS/MS) : 

Les solutions obtenues après extraction et reconcentration sont analysées par chromatographie 

gazeuse couplée à un spectromètre de masse en tandem (GC-(QqQ)-MS/MS) : Trace GC 

Ultra (Thermo Scientific) couplée à un TSQ QuantumTM Triple Quadrupole (Thermo 

Scientific). L’ionisation est réalisée par impact électronique à 70 eV. La colonne est une 

THERMO TG-5MS (de diamètre interne 0,25 mm, d’une longueur de 30 m et une épaisseur 

de 0,25 ȝm). Le gaz vecteur utilisé est de l’hélium avec un débit de 1 mL.min-1. L’injecteur 

utilisé est un injecteur split/splitless qui a été utilisé en mode splitless avec une pression de 

300 kPa pendant 2 min. Le volume d’injection est de 1 µL avec une température d’entrée de 

l’injecteur de 250°C et une température de la ligne de transfert de 330°C. La rampe de 

température utilisée pour la chromatographie gazeuse est présentée Figure II.9 et à une durée 

totale de 34,2 min. 

 

Figure II.9 : Rampe de température du four de la chromatographie gazeuse 

 

Un exemple de chromatogramme obtenu est présenté Figure II.10 où les 8 pesticides étudiés 

extraits ainsi que l’étalon interne sont représentés. 
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Figure II.10 : Chromatogramme obtenu en chromatographie gazeuse représentant les 8 

pesticides et l’étalon interne (TPP) extraits. 

 

Les ions caractéristiques sélectionnés pour leur intensité et suivis pour la quantification des 

pesticides en spectrométrie de masse sont regroupés dans le Tableau II.5 ci-après. 

 

Tableau II.5 : Ions suivis en spectrométrie de masse (mode SIM, Single Ion Monitoring) du 

plus intense au moins intense 

 

Composés 
Ions caractéristiques suivis 

(m/z) 

Cyprodinil 224 / 225 / 210 

Deltaméthrine 181 / 251 / 172 

Difénoconazole 323 / 325 

Fipronil 367 / 369 / 213 

Oxadiazon 175 / 177/ 258 

Pendiméthaline 252 / 162 

Perméthrine 183 / 165 

Tétraconazole 336 / 338 

 

 

 

 

Deltaméthrine 

TPP 

Perméthrine 

Oxadiazon 

Pendiméthaline 

Tétraconazole 

Cyprodinil 

Fipronil 

Difénoconazole 
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7.2 Analyse par chromatographie liquide couplée à la spectrométrie de masse 

L’analyse par chromatographie liquide couplée à la spectrométrie de masse (LC-(Q-ToF)-

MS/MS) est utilisée dans cette étude exclusivement pour la recherche et l’identification des 

produits de dégradation obtenus lors de la réactivité des pesticides adsorbés en phase 

particulaire. 

Avant l’injection en LC-(Q-ToF)-MS/MS, les extraits à analyser sont centrifugés et filtrés 

(Iso-DiscTM filters PTFE 25mm x 0.2µm Supelco). Un système de chromatographie liquide 

(LC-(Q-ToF)-MS/MS) Acquity ultra-haute performance (Waters) équipée d’une source 

d’ionisation douce par électro-spray (ESI), est couplé à un spectromètre de masse à temps de 

vol (Synapt-G2 HDMS, Waters) a été utilisé. 

Une colonne Acquity UPLC BEH C18 est utilisée (2,1 x 100 mm, 1,7 µm, Waters) à 40 °C 

avec un débit de 600 µL.min-1. Le temps d’analyse est de 7 min avec le gradient d’élution à 

deux solvants, eau (A) et acétonitrile (B) suivant : conditions initiales, 95 % (A) et 5 % de (B) 

puis une rampe de 5 % (A) et 95 % (B) à 5 min tenu 1 min et retour aux conditions initiales 

pendant 1 min. Le volume d’échantillon injecté est de 10 µL. Un standard interne, la leucine 

encéphaline (3,1 ng.ȝL-1, C28H37N5O7, MW 555,27, Waters Q-ToF product) est utilisé pour 

corriger les masses obtenues afin d’obtenir les masses exactes des composés. L’étalonnage de 

l’appareil est effectuée avec une solution de formate de sodium (340 ng.ȝL-1, sel HCOONa, 

MW 68,01, Sigma Aldrich for HPLC ≥ λλ,0 %) en infusion (Waters Q-ToF produit).  

 

Les conditions de la source électro-spray sont les suivantes : un voltage du capillaire de 2,5 

kV, une rampe de voltage du cône de 10 à 35 V, une température de la source de 120°C et un 

temps de scan de 0,25 s. Les deux modes d’ionisation positive et négative ont été utilisés de 

50 à 1200 Da. Une analyse utilisant la fragmentation MS/MS avec une méthode MSe est 

utilisée où le spectre des ions fragments est associé aux pics des ions précurseurs. Cette 

méthode permet de proposer une formule brute aux produits trouvés. Cela est obtenu par une 

alternance rapide de 2 fonctions : une acquisition avec une énergie de collision faible qui 

fournit un spectre des ions précurseurs et leur masse exacte, et une acquisition avec une 

énergie élevée qui permet d’obtenir la masse exacte des ions fragments avec une rampe 

d’énergie de collision de 5 à 30 eV. 
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8) Analyse de la phase gazeuse 

 

L’utilisation d’un PTR-MS (Proton Transfer Reaction - Mass Spectrometer) permet le suivi 

des composés en phase gazeuse lors de la réactivité des pesticides étudiés adsorbés sur les 

particules de silice. Cet appareil est un analyseur en ligne et en temps réel de suivi simultané 

et en continu de composés organiques volatils à des concentrations de l’ordre du ppt avec un 

temps de réponse rapide (en coup par seconde) et sans préparation préalable des échantillons. 

L’appareil prélève une partie de la phase gazeuse directement dans le ballon réacteur de 

l’expérience avec un temps de résolution d’une minute.  

Pour que le composé d’intérêt soit détecté par spectrométrie de masse, celui-ci doit être 

initialement ionisé. L’analyse par PTR-MS met en jeu une ionisation douce basée sur le 

transfert d’un proton de l’ion hydronium (H3O
+) vers le composé à analyser. Les ions ainsi 

produits sont détectés par un spectromètre de masse. 

La réaction de base permettant l’analyse est présentée suivant l’Equation II.18 : 

H3O
+ + R  RH+ + H2O                                                                                              (Eq. II.18)                 

où R est le composé gazeux d’intérêt suivi et RH+ le composé gazeux R protoné. 

Le PTR-MS se compose de trois parties (Lindinger et al., 1998) : 

- une source d’ionisation où une molécule d’eau est ionisée à l’aide d’une cathode creuse et 

où les ions H3O
+ sont produits ; 

 - un tube de réaction où se déroule la réaction de transfert de proton entre l’ion H3O
+ et le 

composé gazeux suivi R, sachant que les composés possédant une affinité protonique 

inférieure à celle de l’eau (< 166,5 kcal.mol-1) ne peuvent pas être détectés (De Gouw et 

Warneke, 2007). Dûs à leur relative faible affinité protonique (approximativement entre 118 

et 100,6 kcal.mol-1), les composés majeurs de l’air (σ2 et O2) subissent des collisions non 

réactives avec les ions H3O
+ et agissent donc comme gaz tampon (Hewitt et al., 2003) ; 

- un analyseur. Différents analyseur existent suivant le PTR-MS utilisé. Pendant cette étude, 

deux PTR-MS différents sont utilisés. Un PTR-(ToF)-MS (Proton Transfer Reaction - Time 

of Flight - Mass Spectrometer, Ionicon Analytik) avec un analyseur en temps de vol est utilisé 

pour l’identification des produits de dégradation des pesticides en phase gazeuse. Un HS-

PTR-MS (High Sensitivity - Proton Transfer Reaction - Mass Spectrometer, Ionicon 

Analytik) possédant un analyseur quadripôlaire est utilisé pour le suivi des composés gazeux 
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lors de la génération et la détermination des concentrations des radicaux ·OH (DMB et m-

xylène).  

Cas du PTR-(ToF)-MS : 

Un schéma du PTR-(ToF)-MS est présenté Figure II.11. Cet appareil mesure le temps de vol 

des ions accélérés entre deux électrodes afin de séparer les ions et de remonter au rapport 

masse sur charge (m/z).  

 

 

Figure II.11 : Schéma du PTR-(ToF)-MS, Ionicon Analytik 

Cet analyseur possède une haute résolution de masse avec un m/Δm variant de 3200 à 4500 

permettant de séparer deux composés avec la même masse nominale.  

Il est possible d’utiliser cet appareil avec un autre ion précurseur qu’H3O
+ comme NO+ ou 

O2
+. Le mode ionisation par O2

+ est utilisé dans notre étude et est décrit suivant l’Equation 

II.19. 

O2
+ + R  R+ + O2                                                                                                                (Eq. II.19) 

Cet outil permet de détecter une gamme plus large de composés gazeux et pas seulement ceux 

présentant une affinité protonique supérieure à celle de l’eau. Ainsi des composés chlorés ou 

bromés peuvent être analysés, ce qui présente un avantage pour la détection des produits de 

dégradation des pesticides sélectionnés. 
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Pour toutes les analyses, le PTR-(ToF)-MS est connecté à la sortie du ballon avec un débit 

d’aspiration de 50 mL.min-1 et les paramètres utilisés lors des différentes expériences de cette 

étude sont les suivants : le potentiel électrique appliqué au tube de réaction (Udrift) est de              

544,5 V, la température (Tdrift) et la pression (Pdrift) dans le tube de réaction sont 

respectivement de 50°C et de 2,04 mbar. Le rapport E/N entre l’intensité du champ électrique 

(E en V.cm-1) et la densité du gaz (N en cm3) est de 130 Td (1 Townsend (Td) = 10-17 cm2.V-

1). E/σ caractérise le tube de réaction. Une haute valeur du E/σ augmente l’énergie de 

collision dans le tube de réaction, ce qui augmente la fragmentation mais diminue la 

formation de clusters d’eau (H3O
+(H2O)n). Les clusters d’eau sont un assemblage de 

molécules d’eau qui peuvent réagir avec les composés organiques volatils dans le tube de 

réaction et créer des interférences. Ainsi le choix de la valeur du ratio E/N doit être un 

compromis entre la sensibilité, la fragmentation et la proportion de clusters d’eau.  

Les données du PTR-(ToF)-MS sont analysées avec le logiciel Tof Viewer 1.4.3. La fonction 

Gaussienne est utilisée pour l’intégration des pics. 

 

Cas du HS-PTR-MS : 

Le HS-PTR-MS permet le suivi du DMB et du m-xylène permettant respectivement la 

génération et la détermination des concentrations en radicaux ·OH, ainsi que des produits de 

dégradation correspondant aux réactions d’ozonolyse du DMB et d’oxydation du m-xylène, 

nécessaires afin de vérifier que ces deux réactions aient bien lieu. Son principe de 

fonctionnement est le même que celui du PTR-(ToF)-MS à l’exception de la nature de 

l’analyseur : un quadripôle plutôt qu’un temps de vol. La différence d’analyseur implique une 

résolution plus faible que le PTR-(ToF)-MS. La résolution est seulement unitaire. La Figure 

II.12 présente un schéma de cet appareil. 
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Figure II.12 : Schéma du HS-PTR-MS, Ionicon Analytik 

 

Il est utilisé avec un mode d’ionisation par H3O
+ avec les paramètres suivants : E/N = 144 Td, 

Udrift = 600 V, Tdrift = 60°C et Pdrift = 2,08 mbar.  

Les ions suivis avec le HS-PTR-MS sont présentés dans le Tableau II.6. 

Tableau II.6 : Ions suivis des composés et produits de dégradation correspondant aux 

réactions d’ozonolyse du DMB et d’oxydation du m-xylène 

Composés et produits formés suivis Ions suivis (m/z) 

Pour l’ozonolyse du DMB  

DMB 85/57/41 

Acétone 59 

Méthanol 33 

Méthylglyoxal 73 

Hydroxyacétone 75 

Pour l’oxydation du m-xylène  

m-xylène 107 

Glyoxal 59 

Méthylglyoxal 73 

m-tolualdéhyde 121 

Diméthylphénol 123 

2,6-diméthyl-p-benzoquinone 137 
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Le DMB est un alcène qui a tendance à se fragmenter facilement en analyse PTR-MS suivant 

les ions m/z = 71, 57, 43 et 41 (Jobson et al., 2005). Tous ces ions ont été suivi avec le HS-

PTR-MS mais seuls les ions m/z = 85, 57 et 41 sont utilisés pour le suivi du DMB. En effet, 

les ions m/z = 71 et 43 ne suivent pas toujours bien l’évolution de l’ion principal du DMB                

(m/z = 85) et peuvent potentiellement surestimer les quantités en DMB.  

La Figure II.13 présente l’évolution des concentrations de l’ensemble des composés suivis en 

continu avec le HS-PTR-MS. Les composés suivis sont le DMB et ses produits d’ozonolyse 

ainsi que le m-xylène et ses produits d’oxydation par les radicaux ·OH.  

 

 

Figure II.12 : Suivi temporel des concentrations des composés et produits de dégradation 

correspondant aux réactions d’ozonolyse du DMB et d’oxydation du m-xylène à l’aide du HS-

PTR-MS 

On peut voir sur ce graphique que la génération du m-xylène et du DMB sont stables au cours 

du temps en absence d’ozone. En présence d’ozone, la consommation du DMB et du m-

xylène est bien visible, ce qui confirme bien la formation des radicaux OH. De même que la 

formation des produits de dégradation de l’ozonolyse du DMB et de l’oxydation du m-xylène 

est stable et continu en présence d’ozone. 

 

Figure II.13 : Suivi temporel des concentrations des composés et produits de dégradation 

correspondant aux réactions d’ozonolyse du DMB et d’oxydation du m-xylène à l’aide du HS-

PTR-MS 

En absence d’ozone dans le ballon, la génération du DMB et du m-xylène est stable (Figure 

II.13, [O3] = 0). En présence d’ozone, les concentrations en DMB et m-xylène diminuent très 

rapidement (de l’ordre de quelques minutes) puis se stabilisent. Lorsque l’ozone est éliminé 

du système, les concentrations reviennent au niveau initial. L’évolution temporelle des 

produits de dégradation suit parfaitement les variations de concentrations du DMB et du m-

xylène. Leurs concentrations augmentent en présence d’ozone et est stable durant cette 

période. En l’absence d’ozone leurs concentrations diminuent et se stabilisent. L’évolution de 

ces produits confirme bien la réalisation dans le ballon des réactions d’ozonolyse du DMB et 

[O3]=0 [O3]=0 
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d’oxydation du m-xylène. La génération des radicaux ·OH « noirs » est donc stable et 

reproductible. 

 

9) Détermination des constantes cinétiques des pesticides 

 

L’obtention des constantes de pseudo-premier ordre se fait par l’analyse des profils temporels 

lors de la dégradation des pesticides par exposition à la lumière et aux oxydants.  

 

9.1 Détermination des constantes de photolyse 

Les réactions de photolyse directe étudiées induites par le rayonnement de la lampe utilisée 

avec les pesticides adsorbés sur des particules sont décrites par une réaction uni-moléculaire 

comme l’indique l’Equation II.20 : 

ሺ௔ௗ௦ሻ݁݀�ܿ�ݐݏ݁ܲ ℎ௩→ ܲݏݐ�ݑ݀݋ݎ                                                                                         (Eq. II.20) 

La fréquence de photolyse de premier ordre Jobs (s-1) de la réaction précédente, peut être 

obtenue suivant l’Equation II.21 :  

ௗ[௉௘௦௧�௖�ௗ௘ ೌ೏ೞ]ௗ௧ = ௢௕௦ܬ − ×  (Eq. II.21)                                                                   [௔ௗ௦ ݁݀�ܿ�ݐݏ݁ܲ]

Après intégration, la fréquence de photolyse Jobs est obtenue par régression linéaire de 

l’Equation II.22 suivante : 

݈݊ ([௉௘௦௧�௖�ௗ௘ ሺೌ೏ೞሻ]೟[௉௘௦௧�௖�ௗ௘ ሺೌ೏ೞሻ]బ) = ௢௕௦ܬ− ×  (Eq. II.22)                                                                                  ݐ

Le temps de vie (en seconde) vis-à-vis de la photolyse directe pour la lampe utilisée est défini 

par l’Equation II.23 μ  � = ଵ௃೚್ೞ                                                                                                                       (Eq. II.23) 

Le temps de vie obtenu est ensuite converti en jours en considérant une exposition à la 

lumière de 12 h par jour. Ce temps de vie correspond à la photolyse directe des pesticides 

étudiés vis-à-vis de la lampe utilisée. Une première approximation des temps de vie vis-à-vis 

du soleil sera effectuée dans la partie III. Résultats afin de rapprocher nos expériences à ce 

qu’il se passe dans l’atmosphère. 
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9.2 Détermination des constantes cinétiques de réaction avec un oxydant 

Les réactions mises en jeu pour l’étude des cinétiques de dégradation des pesticides adsorbés 

sur une surface avec un oxydant atmosphérique étant bi-moléculaires, c’est-à-dire faisant 

intervenir deux molécules, deux mécanismes distincts peuvent être appliqués suivant si 

l’oxydant s’adsorbe ou pas sur la surface considérée. Ces mécanismes permettent de simuler 

les mécanismes cinétiques de réactions hétérogènes et sont présentés en détails dans la partie 

I. Bibliographie. 

9.2.1 Mécanisme de Langmuir-Rideal (L-R) 

Ce mécanisme cinétique est basé sur le principe d’une réaction directe de collision entre 

l’oxydant présent en phase gazeuse (ozone ou radicaux hydroxyles) et le pesticide d’intérêt 

adsorbé sur une surface comme le présente la Figure II.14 : 

 

                   

Figure II.14 : Schéma du mécanisme cinétique de Langmuir-Rideal 

 

Le mécanisme de Langmuir-Rideal est décrit par l’Equation II.24 : 

1) Pesticide (ads) + oxydant (g)  Produits                                                                    (Eq. II.24) 

La vitesse de dégradation du pesticide considéré en fonction du temps est définie Equation 

II.25 : 

ௗ[௉௘௦௧�௖�ௗ௘ ሺೌ೏ೞሻ]ௗ௧ = − ݇ሺ௢௫௬ௗ௔௡௧ሻ × [ሺ௔ௗ௦ሻ ݁݀�ܿ�ݐݏ݁ܲ] ×  (Eq. II.25)                                 [ሺ�ሻݐ݊�݀ݕݔ݋]

où k(oxydant) (cm3.molécule-1.s-1) est la constante de second ordre de la réaction, [oxydant (g)] 

(molécule.cm-3) est la concentration constante en oxydant présente en phase gazeuse et 

[Pesticide (ads)] est la concentration en pesticide adsorbé sur les particules (molécule.cm-2). 

Pesticides 

τxydant 
1 

Phase gazeuse 

Phase particulaire 
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La concentration en oxydants en phase gazeuse est continuellement renouvelée et en excès par 

rapport à celles des pesticides adsorbés. Elle peut donc être considérée comme constante et la 

cinétique de la réaction peut être assumée de pseudo-premier ordre. Après intégration de 

l’Equation II.25, on obtient l’Equation II.26 μ 

݈݊ ([௉௘௦௧�௖�ௗ௘ ሺೌ೏ೞሻ]೟[௉௘௦௧�௖�ௗ௘ ሺೌ೏ೞሻ]బ) = −݇ሺ௢௕௦ሻ ×  (Eq. II.26)                                                                                  ݐ

où k(obs) (s
-1) est la constante cinétique de pseudo-premier ordre. 

La constante cinétique de pseudo-premier ordre k(obs) est donnée suivant l’Equation II.27 : ݇ሺ௢௕௦ሻ = ݇ሺ௢௫௬ௗ௔௡௧ሻ ×    (Eq. II.27)                                                                           [ሺ�ሻ ݐ݊�݀ݕݔ݋]

Ainsi en traçant ݈݊ ([௉௘௦௧�௖�ௗ௘ ሺೌ೏ೞሻ]೟[௉௘௦௧�௖�ௗ௘ ሺೌ೏ೞሻ]బ) en fonction du temps t, une régression linéaire permet de 

déterminer k(obs). En traçant les k(obs) ainsi obtenus en fonction de la [ݐ݊�݀ݕݔ݋ ሺ�ሻ], par 

régression linéaire k(oxydant) est déterminé. 

 

Le temps de vie atmosphérique des pesticides vis-à-vis de l’oxydant atmosphérique en phase 

gazeuse considéré, Ĳ (s) peut être estimé suivant l’Equation II.28 : � = ଵ௞ሺ೚ೣ೤೏ೌ೙೟ሻ×[௢௫௬ௗ௔௡௧ ௔௧௠௢ ሺ�ሻ] = ଵ௞ሺ೚್ೞሻ                                                                       (Eq. II.28) 

où [oxydant atmo (g)] (molécule.cm-3) correspond à la concentration atmosphérique moyenne 

de l’oxydant considéré. La concentration d’ozone atmosphérique moyenne est de 40 ppb 

correspondant à 9,85.1011 molécules.cm-3 (Vingarzan, 2004) et la concentration en radicaux 

·OH est de 106 molécules.cm-3 (Palm, 2011a; Lawrence et al., 2001; Prinn et al., 2001). Le 

temps de vie obtenu est ensuite converti en jours en considérant une exposition à l’ozone de         

24 h par jour et aux radicaux ·OH de 12 h par jour. 

 

9.2.2 Mécanisme de Langmuir-Hinshelwood (L-H) 

Le mécanisme de Langmuir-Hinshelwood se décompose en deux étapes. Tout d’abord, 

l’oxydant présent en phase gazeuse s’adsorbe à la surface de la particule (1), avant de réagir 

avec le pesticide considéré déjà adsorbé (2). Ces deux étapes sont représentées sur la Figure 

II.15 : 
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Figure II.15 : Schéma du mécanisme cinétique de Langmuir-Hinshelwood 

 

Ce mécanisme cinétique en deux étapes est décrit suivant les Equations II.29 et II.30 : 

1) Oxydant (g)  oxydant (ads)                                                                                       (Eq. II.29) 

2) Pesticide (ads) + oxydant (ads)  Produits                                                                  (Eq. II.30) 

Le mécanisme de Langmuir-Hinshelwood est modélisé par une régression non-linéaire 

dépendante de la concentration en oxydant présent en phase gazeuse.  

De la même manière que pour le mécanisme de L-R, l’Equation II.25 permet de décrire la 

vitesse de dégradation du pesticide considéré et l’Equation II.26 est l’intégration de 

l’Equation II.25 permettant d’obtenir la constante de pseudo-premier ordre k(obs). 

La constante de réaction de pseudo-premier ordre k(obs) (s
-1) pour le mécanisme de L-H est 

donnée par l’Equation II.31 :  

݇ሺ௢௕௦ሻ = ௞೘ೌೣ×௄೚ೣ೤೏ೌ೙೟×[௢௫௬ௗ௔௡௧ሺ�ሻ]ଵ+௄೚ೣ೤೏ೌ೙೟×[௢௫௬ௗ௔௡௧ሺ�ሻ]                                                                               (Eq. II.31) 

où kmax (s-1) est la constante maximale obtenue pour une forte concentration en oxydant et 

Koxydant (molécule.cm-3) est la constante d’équilibre oxydant gazeux-surface. Ces deux 

paramètres sont obtenus par une régression non linéaire des moindres carrés des k(obs) 

expérimentaux en fonction des [oxydant (g)] suivant l’Equation II.31. La constante de réaction 

de second ordre est donc dépendante de manière non linéaire aux concentrations d’oxydant en 

phase gazeuse.  

En traçant k(obs) obtenus en fonction de [ݐ݊�݀ݕݔ݋ ሺ�ሻ], les constantes kmax et Koxydant sont 

déterminées par une régression non-linéaire. 

 

Pesticides 

τxydant 

1 
2 

Phase gazeuse 

Phase particulaire 



135 

 

Le temps de vie atmosphérique du pesticide vis-à-vis de l’oxydant considéré Ĳ (s) peut être 

déterminé suivant l’Equation II.32 : � = ଵ௞ሺ೚್ೞሻ = ଵ௞ሺ೚ೣ೤೏ೌ೙೟ሻ×[௢௫௬ௗ௔௡௧ ௔௧௠௢ ሺ�ሻ]                                                                       (Eq. II.32) 

où comme pour le mécanisme L-R, [oxydant atmo (g)] (molécule.cm-3) correspond à la 

concentration atmosphérique moyenne de l’oxydant considéré. 

 

10)  Détermination des incertitudes 

 

- Temps des expériences 

Une incertitude de 10 min est considérée pour chaque prélèvement d’échantillon de particules. 

Cette incertitude correspond au temps d’enlever le ballon, de pesée la quantité souhaitée de 

particules, de remettre le ballon et de stabiliser à nouveau le système. 

- Concentrations en pesticides adsorbés 

Les incertitudes sur les concentrations en pesticides sont calculées comme étant l’écart-type 

des concentrations au temps t = 0 h sur une série de 3 expériences. Les incertitudes relatives 

varient de 2 % à 8 % suivant le pesticide considéré.  

- Concentrations d’ozone 

Les erreurs sur les concentrations d’ozone sont calculées comme étant l’écart-type des 

différentes mesures des concentrations d’ozone données par l’analyseur d’ozone pendant la 

durée de l’expérience.  

- Concentrations en DMB et m-xylène 

Les erreurs sur les concentrations en DMB et m-xylène sont calculées comme étant l’écart-

type des différentes mesures des concentrations suivies par le HS-PTR-MS pendant la durée 

de l’expérience. 

- Concentrations en radicaux ·OH 

Les incertitudes relatives sur les quotients sont calculées en fonction de l’Equation II.33 : Pour ݕ = ௫௭ , on a   ∆௬௬ = ∆௫௫ + ∆௭௭                                                                        (Eq. II.33) 



136 

 

Les erreurs sur les concentrations en radicaux ·OH sont basées sur la somme des incertitudes 

des constantes cinétiques et des écart-types des concentrations du m-xylène mesurées par le 

HS-PTR-MS. Pour le calcul des incertitudes relatives sur les concentrations en radicaux ·OH, 

l’Equation II.33 est appliquée en considérant l’Equation II.17. Ainsi, les incertitudes relatives 

tiennent compte de la concentration en m-xylène au temps t et 0 de la réaction et de l’erreur 

sur la constante k3 = (2,2 ± 0,2).10-11 cm3.molécule-1.s-1. 

- Fréquences de photolyse  

Les incertitudes sont des déviations standards estimées par le logiciel Igor Pro software 

(version 6.3.5.5). 

- Constantes cinétiques de pseudo premier-ordre et second-ordre pour l’ozonolyse 

Les erreurs sur les constantes cinétiques de pseudo premier-ordre et second-ordre proviennent 

des erreurs statistiques des régressions linéaires et non linéaires des modèles de L-R et L-H. 

Les incertitudes sont des déviations standards estimées par le logiciel Igor Pro software 

(version 6.3.5.5). 

- Constantes cinétiques de pseudo premier-ordre et second-ordre pour l’oxydation par les 

radicaux ·OH 

Les erreurs sur les constantes cinétiques de premier-ordre proviennent des erreurs statistiques 

des régressions linéaires. Les incertitudes sont des déviations standards estimées par le 

logiciel Igor Pro software (version 6.3.5.5). 

Les incertitudes relatives pour les constantes de second-ordre sont obtenues : 

o par l’addition des incertitudes absolues : (a) sur le produit des constantes cinétiques de 

second-ordre pour l’ozonolyse et des concentrations d’ozone, (b) sur les constantes de 

premier-ordre obtenues pour les radicaux ·OH et (c) sur l’ordonnée à l’origine de la 

droite obtenue (cf. 4) Oxydation des pesticides parlesradicaux hydroxyles, partie 4.2 

Constantes cinétiques), 

o puis par l’utilisation de l’Equation II.33 pour tenir compte des incertitudes sur les 

concentrations en radicaux ·OH. 
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Partie III : Résultats 
 

Cette troisième partie présente les résultats obtenus lors de l’étude de la réactivité hétérogène 

des pesticides adsorbés à la surface de particules de silice vis-à-vis de la lumière, de l’ozone et 

des radicaux ·OH. Cette étude est centrée sur la détermination des cinétiques de dégradation 

des 8 pesticides étudiés ainsi que sur l’identification des produits de dégradation formés en 

phase particulaire et en phase gazeuse. 

 

1) Etude préalable des pertes en pesticides adsorbés à la surface des particules de 

silice 

 

Une étude des pertes en pesticides adsorbés en l'absence d'oxydant ou de lumière a été 

réalisée avant toute expérience afin de vérifier qu’il n’y ait pas de volatilisation des pesticides 

adsorbés ou d'hydrolyse. Pour cela, une expérience est réalisée dans les conditions 

expérimentales d’étude des cinétiques d’ozonolyse et de photolyse à 55 % d’humidité relative 

sans lumière et sans oxydant. Les particules enrobées de pesticides ont été exposées pendant 

26 h à un flux d’air purifié de 500 mL.min-1. D’après la Figure III.1, en considérant les 

incertitudes expérimentales, aucune ou de très faibles pertes par volatilisation ou par 

hydrolyse n'est observée pour les 8 pesticides étudiés dans nos conditions expérimentales. Le 

taux de perte le plus élevé est de (2,4 ± 1,9).10-3 h-1 obtenu pour la pendiméthaline. Lors des 

études de cinétiques de dégradation les taux de perte de chaque composé seront préalablement 

retranchés lorsqu'ils ne sont pas nuls. 
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Figure III.1 : Pertes de pesticide par hydrolyse et volatilisation pour une expérience sans 

oxydant et sans lumière 

 

2) Photolyse des pesticides 

 

2.1 Caractérisation de la lampe xénon utilisée 

 

L’étude des cinétiques de photolyse hétérogène des 8 pesticides est réalisée avec une lampe 

xénon de 300 W. Dans le but d’interpréter au mieux les résultats cinétiques obtenus et de les 

transposer à l'atmosphère extérieure, il est nécessaire de caractériser précisément le flux 

actinique de la lampe utilisée et de le comparer à celui du soleil. Pour caractériser la lampe et 

la comparer au soleil, les spectres d’émission de la lampe et du soleil ont été réalisés à l’aide 

du même spectroradiomètre.  

Le spectre solaire a été mesuré sur une surface horizontale le 20 Juillet 2015, à Marseille 

(France) latitude: N 43°18'21.3'' et longitude: E 5°22'46.4''. Les mesures ont été réalisées de       

9 h à 13 h à intervalles réguliers d’une heure afin d’obtenir un spectre moyen de la journée. 

Les flux actiniques mesurés de λ h à 13 h (13h correspondant au maximum d’intensité 

lumineuse) sont comparés à une référence solaire standard ASTM (American Society for 

Testing and Materials) G173-03 (International standard ISO 9845-1, 1992) Figure III.2.  
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Figure III.2: Flux actinique du soleil (à Marseille Latitude: N 43°18'21.3'' Longitude: E 

5°22'46.4'' le 20/07/2015) de 9 h à 13 h, moyenne et référence solaire standard  

 

Les spectres solaires mesurés sont similaires à celui de la référence. Le spectre standard de 

référence correspond au spectre obtenu à Marseille autour de 12 h. Cette observation permet 

de valider le spectroradiomètre utilisé. Une moyenne de l’irradiance spectrale solaire est 

calculée (Figure III.2) et sera comparée à celle de la lampe. 

Afin de mesurer l'intensité lumineuse reçue par les pesticides pendant les expériences de 

cinétique, le spectroradiomètre est placé à l’intérieur du ballon pyrex utilisé comme réacteur.  

Celui-ci est fixé à l’évaporateur rotatif modifié et à la distance ballon-lampe utilisée pendant 

les expériences. Plusieurs mesures sont effectués pour différentes positions dans le ballon afin 

d’avoir un spectre d’émission moyen de la lampe. Le spectre moyen obtenu permet ainsi 

d’avoir l’irradiance spectrale reçue par les pesticides en fonction des différentes longueurs 

d’onde. 

Une comparaison entre le spectre d’émission moyen de la lampe et le spectre moyen du soleil 

est présentée sur la Figure III.3. La même figure présente les spectres d’absorption des                     
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8 pesticides adsorbés sur des particules de silice à des concentrations de 2 mg.g-1 de silice 

(soit entre 9,2.1019 et 2,1.1020 molécules.cm-2 selon le pesticide considéré). 

 

Figure III.3: Irradiance spectrale moyenne mesurée de la lampe de xénon et du soleil (à 

Marseille Latitude: N 43°18'21.3'' Longitude: E 5°22'46.4'' le 20/07/2015), ainsi que les 

absorbances des 8 pesticides adsorbés sur des particules de silice (avec une concentration en 

pesticides de 2 mg.g-1 de silice) 

 

Ces résultats montrent que l’irradiance reçue par les pesticides à l’intérieur du ballon est 

environ 1,5 fois plus intense que l’irradiance solaire. De plus, en-dessous de 295 nm le soleil 

n’émet plus alors la lampe de xénon continue à émettre jusqu’à 280 nm. La lampe xénon a 

donc un rayonnement plus intense que le soleil et à un domaine d'émission plus étendu dans 

l'UV.  

Sept pesticides présentent exclusivement une bande d’absorption entre 280 et 360 nm. Un 

seul pesticide, la pendiméthaline, possède deux bandes d’absorption consécutives avec des 

maxima à 280 et 440 nm environ. Les 8 pesticides étudiés sont donc susceptibles de se 

dégrader lors d’une exposition à la lampe xénon qui possède un spectre d’émission entre 280 
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et 565 nm. Le soleil n’émet qu'à des longueurs d’onde supérieures à 295 nm. Dans le même 

temps, 5 pesticides ont une bande d’absorption à des longueurs d’ondes supérieures à         

295 nm μ le cyprodinil, la pendiméthaline, l’oxadiazon, le fipronil et le difénoconazole. Ces 5 

pesticides peuvent donc potentiellement se dégrader lors d’une exposition solaire. Les 3 

autres, la deltaméthrine, la perméthrine et le tétraconazole ont des bandes d’absorption 

inférieures à 295 nm, ce qui implique que ces pesticides ne peuvent pas être photolysés par le 

rayonnement solaire. 

Bien que les spectres moyens d’émission de la lampe et du soleil soient d’intensités 

différentes, le calcul d’un facteur correctif peut être envisagé pour calculer une fréquence de 

photolyse par le soleil. Cette approximation permet de transposer dans l'atmosphère réelle les 

résultats expérimentaux obtenus dans des conditions de laboratoire. Les spectres d'absorption 

étant différents pour chaque pesticide, un facteur correctif spécifique est calculé pour chaque 

pesticide. Ce facteur correspond au rapport entre une intégration de l’aire sous la courbe des 

énergies d’émission de la lampe et une intégration de l’aire sous la courbe des énergies 

d’émission du soleil moyen. Les bornes de ces intégrations sont déterminées par la gamme de 

longueurs d’onde d’adsorption du pesticide considéré. Les facteurs correctifs calculés sont 

présentés dans le Tableau III.1. 

Tableau III.1 : Facteurs correctifs calculés à partir des intégrations des spectres moyens 

d’émission de la lampe et du soleil pour les différentes gammes d’absorption des pesticides 

Pesticide Gamme de 

longueurs d’onde 
d’absorption 

(nm) 

Aire 

d’intégration du 
spectre de la 

lampe (W.m
-2

) 

Aire 

d’intégration 
du spectre 

solaire (W.m
-2

) 

Facteur 

correctif 

Cyprodinil 280 - 359 26,29 ± 0,12 8,55 ± 0,06 3,07 ± 0,18 

Oxadiazon 280 - 318 4,12 ± 0,04 0,90 ± 0,01 4,60 ± 0,05 

Fipronil 280 - 319 4,42 ± 0,04 0,98 ± 0,01 4,53 ± 0,05 

Difénoconazole 280 - 316 3,55 ± 0,04 0,75 ± 0,01 4,72 ± 0,05 

Perméthrine 280 - 299 0,72 ± 0,01 0,205 ± 0,01 3,53 ± 0,02 

Deltaméthrine 280 - 299 0,72 ± 0,01 0,21 ± 0,01 3,53 ± 0,02 

Tétraconazole 280 - 298 0,64 ± 0,01 0,19 ± 0,01 3,36 ± 0,02 

Pendiméthaline 280 - 565 319,62 ± 0,46 185,93 ± 0,29 1,72 ± 0,80 
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Les facteurs correctifs listés dans le Tableau III.1 sont compris entre 1,72 pour la 

pendiméthaline et 4,72 pour le difénoconazole.  

2.2 Cinétiques de photolyse 

Les 8 pesticides étudiés adsorbés sur les particules de silice sont exposés séparément à la 

lumière de la lampe xénon de 300 W pendant 26 h. Le profil temporel du suivi des 

concentrations de pesticides adsorbés, normalisées par rapport à la concentration initiale 

adsorbée, est établi afin de déterminer les fréquences de photolyse de chaque pesticide en 

phase particulaire vis-à-vis à la lampe. La Figure III.4 présente les profils temporels obtenus 

pour les 8 pesticides.   

 

 

Figure III.4 : Profil temporel de la concentration normalisée par rapport à la concentration 

initiale (t = 0 h) obtenus pour une exposition individuelle de 8 pesticides à une lampe xénon 

de 300 W 

Sept des huit pesticides étudiés présentent une dégradation significative par photolyse directe. 

L'ordre de réactivité est le suivant : fipronil > oxadiazon > difénoconazole > deltaméthrine > 

cyprodinil > pendiméthaline > tétraconazole > perméthrine. La dégradation observée dans les 

conditions expérimentales de l’étude est comprise entre 6 % pour le tétraconazole et plus de    
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λ8 % pour le fipronil et l’oxadiazon après 26 h d’exposition. Seule la perméthrine ne présente 

aucune dégradation significative. 

A partir de la Figure III.4, le logarithme népérien de la concentration normalisée par rapport à 

la concentration initiale adsorbée de chaque pesticide est tracé en fonction du temps Figure 

III.5.  

 

 

Figure III.5: Logarithme népérien de la concentration en pesticide normalisée par rapport à la 

concentration initiale à t = 0 h 

 

Les droites obtenues donnent accès aux fréquences de photolyse de premier ordre Jobs. Ces 

constantes de vitesse correspondent aux pentes des droites de la Figure III.5 et sont résumées 

dans le Tableau III.2. A partir de ces fréquences de photolyse, un temps de vie en réacteur est 

calculé pour une exposition de 12 h par jour (Tableau III.2). 
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Tableau III.2 : Fréquences de photolyse Jobs et temps de vie des 8 pesticides exposés 

séparément à la lampe xénon de 300 W (pour une journée de 12 h d’exposition) 

Pesticide Fréquence de 

photolyse Jobs (s
-1

) 
Temps de vie en 

réacteur (jours) 

Fipronil (1,7 ± 0,1).10-4 0,1 

Oxadiazon (3,4 ± 0,1).10-5 0,7 

Difénoconazole (1,4 ± 0,1).10-5 1,7 

Deltaméthrine (1,1 ± 0,1).10-5 2,1 

Cyprodinil (9,2 ± 0,3).10-6 2,5 

Pendiméthaline (5,9 ± 0,4).10-6 3,9 

Tétraconazole (1,2 ± 0,3).10-6 19,3 

Perméthrine < (1,2 ± 0,3).10-6 > 19,3 

 

Les fréquences de photolyse obtenues varient de 1,7.10-4 s-1 pour le fipronil à moins de        

1,2.10-6 s-1 pour la perméthrine. Elles correspondent à des vitesses de photolyse directe 

différentes suivant le pesticide considéré. Parmi les pesticides étudiés et dans nos conditions 

d'irradiation, le fipronil est le pesticide qui se dégrade le plus rapidement. Il a une vitesse de 

dégradation à la lumière 5 fois supérieure à celle de l’oxadiazon et plus de 140 fois supérieure 

à celle du tétraconazole. La deltaméthrine et la perméthrine font parties de la même famille 

chimique des pyréthrinoïdes, mais ont un comportement vis-à-vis de la lumière totalement 

différent. En effet, la perméthrine ne se photolyse pas dans nos conditions expérimentales, 

contrairement à la deltaméthrine qui a une durée de vie de 2,1 jours. Des études antérieures 

sur la phase solide, Fernández-Álvarez et al. (2007) et Ruzo et al. (1982, 1980), avaient déjà 

montrées que les pyréthrinoïdes chlorées (comme la perméthrine) sont plus stables à la 

lumière que les pyréthrinoïdes bromées (telle que la deltaméthrine). Nos résultats sont donc 

en accord avec ce qui a été observé dans la littérature. 

Les temps de vie présentés dans le Tableau III.2, varient selon les pesticides considérés entre 

0,1 jour pour le fipronil et plus de 19,3 jours pour la perméthrine. Cependant, ces temps de vie 

ne peuvent pas être directement assimilés à des temps vie dans l'atmosphère réelle en raison 

de la différence de flux actinique entre la lampe xénon et le soleil.  
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On peut toutefois noter que les temps de vie atmosphérique sont nécessairement plus longs 

que les temps de vie en réacteur puisque le flux actinique de la lampe est supérieur à celui du 

soleil.  

Les facteurs correctifs présentés dans le Tableau III.1 pour chaque pesticide permettent une 

estimation des fréquences de photolyse (J'obs) et des temps de vie atmosphériques pour 12 h 

d’ensoleillement par jour (Tableau III.3). 

 

Tableau III.3 μ Fréquences de photolyse J’obs et temps de vie des 8 pesticides étudiés 

séparément et transposés à l’atmosphère par l'introduction d'un facteur correctif (pour une 

journée de 12 h d’ensoleillement) 

Pesticide Fréquence de 

photolyse J’obs (s
-1

) 
Temps de vie 

atmosphérique 

(jours) 

Fipronil (3,8 ± 0,2).10-5 0,6 

Oxadiazon (7,4 ± 0,1).10-6 3,1 

Difénoconazole (3,0 ± 0,2).10-6 7,7 

Deltaméthrine (3,1 ± 0,1).10-6 7,5 

Cyprodinil (3,0 ± 0,5).10-6 7,7 

Pendiméthaline (3,4 ± 1,2).10-6 6,8 

Tétraconazole (3,6 ± 0,3).10-7 64,3 

Perméthrine < (3,4 ± 0,3).10-7        > 68,1 

 

Les fréquences de photolyse transposées à l’atmosphère J’obs varient entre 3,8.10-5 s-1 pour le 

fipronil et plus de 3,4.10-7 s-1 pour la perméthrine. Les fréquences de photolyse 

atmosphériques, calculées par application des facteurs correctifs, sont inférieures à celles 

déterminées avec la lampe xénon. L’ordre des vitesses de dégradation à la lumière solaire est 

le suivant : fipronil > oxadiazon > pendiméthaline > deltaméthrine > difénoconazole > 

cyprodinil > tétraconazole > perméthrine. Il est sensiblement différent de celui obtenu en 

réacteur avec une exposition à une lampe xénon. Les temps de vie atmosphérique issus des 

fréquences de photolyse atmosphérique varient de 0,6 jour pour le fipronil à plus de 68,1 jours 

pour la perméthrine et sont donc relativement longs.  
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L’utilisation d’une lampe xénon permet donc une première approche de la photolyse directe 

des pesticides dans l’atmosphère. Pour améliorer cette étude, il serait intéressant de calculer 

les rendements quantiques des différents pesticides étudiés dans le but de déterminer des 

fréquences de photolyse appliquées au spectre solaire. Ce calcul, plus proche de la réalité 

atmosphérique, permettrait d’avoir des valeurs plus précises des temps de vie atmosphérique 

des pesticides. A l’heure actuelle ce travail est en cours d’élaboration. Enfin, il serait 

beaucoup plus pertinent de travailler avec un simulateur solaire ou directement en chambre de 

simulation atmosphérique extérieure afin d’approcher au mieux les conditions réelles et 

d’appréhender au mieux la photolyse directe des pesticides. 

 

2.2.1  Remarques 

 

Les expériences de photolyse des pesticides sont réalisées indépendamment pour chaque 

pesticide avec un seul pesticide adsorbé à la surface des particules de silice. Une expérience a 

été réalisée dans les mêmes conditions que précédemment mais en adsorbant simultanément 

les 8 pesticides sur les particules de silice. Le but est de voir si la présence de plusieurs 

pesticides peut avoir une influence sur leur cinétique de dégradation. La Figure III.6 présente 

l'évolution temporelle des concentrations normalisées par rapport à la concentration initiale 

adsorbée (t = 0 h) de chaque pesticide pour les 8 molécules en mélange.  
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Figure III.6 : Profil temporel de la concentration normalisée par rapport à la concentration 

initiale (t = 0 h) obtenus pour les 8 pesticides adsorbés simultanément sur les particules de 

silice pendant une exposition de 8h à une lampe xénon de 300 W 

 

Les résultats obtenus sont présentés sur la Figure III.6. Sept pesticides sur les huit étudiés sont 

dégradés en 8 h d’exposition avec la lampe xénon de 300 W. L’ordre de réactivité des 

pesticides en mélange est le suivant : fipronil > oxadiazon > cyprodinil > pendiméthaline > 

deltaméthrine > perméthrine > tétraconazole. Seul le difénoconazole ne présente aucune perte 

significative après 8 h d’exposition. Une comparaison peut être effectuée entre la Figure III.4 

pour les pesticides exposés individuellement et la Figure III.6 pour le mélange des 8 

pesticides. Lorsque les 8 pesticides sont adsorbés simultanément à la surface des particules de 

silice, quelques modifications de la réactivité des pesticides apparaissent. Ainsi, le 

difénoconazole se photolyse lorsqu’il est adsorbé seul mais la présence des sept autres 

pesticides semble inhiber sa réactivité. Pour la perméthrine, le phénomène inverse est observé. 

Ce pesticide se dégrade en présence des sept autres pesticides adsorbés mais ne présente 

aucune dégradation lorsqu’il est adsorbé seul. A partir des expériences réalisées avec un 

mélange de pesticide, des fréquences de photolyse Jmélange ont été déterminées. Elles sont 

présentées dans le Tableau III.4. 
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Tableau III.4 : Fréquences de photolyse Jmélange des 8 pesticides adsorbés en mélange et temps 

de vie pour une irradiation avec une lampe xénon de 300 W pour 12 h d’exposition par jour. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Dans le cas d’une adsorption en mélange, le tétraconazole se dégrade 12 fois plus rapidement 

que lorsqu'il est seul. Par ailleurs, si le fipronil reste le pesticide le plus réactif qu'il soit seul 

ou en mélange on observe qu'il se dégrade 3 fois plus rapidement lorsqu'il est adsorbé seul. 

Pour l’oxadiazon et la deltaméthrine les cinétiques de dégradation restent stable qu’ils soient 

seuls ou en mélange. Par contre, pour le cyprodinil et la pendiméthaline la dégradation est 

sensiblement plus rapide en mélange, environ 2 et 3 fois plus rapide respectivement. Il semble 

donc y avoir un phénomène de compétition pour certain pesticide et un effet de 

photosensibilisation pour d'autres. Dans une étude antérieure, Dureja et al. (1984) avaient 

montré qu’en présence d’un pesticide de la famille des dinitroanilines possédant le 

groupement 2,6-dinitroaniline, les pyréthrinoïdes adsorbés sur du verre ou du gel de silice 

étaient stabilisés vis-à-vis de la photodégradation. Dans cette étude, la pendiméthaline 

(famille des dinitroanilines) ne stabilise pas les pyréthrinoïdes présents (deltaméthrine et 

perméthrine) mais au contraire augmente la réactivité des 3 pesticides. Ce phénomène pourrait 

être lié à la présence d'un quatrième pesticide qui jouerait un rôle de photosensibilisateur pour 

ces 3 molécules. 

Des différences sont donc observées sur les cinétiques de photolyse des pesticides adsorbés 

seuls et en mélange. Cette observation soulève la question du comportement des pesticides 

Pesticide Fréquence de 

photolyse 

 Jmélange (s
-1

) 

Temps de vie 

(jours) 

Fipronil (5,1 ± 0,3).10-5 0,5 

Oxadiazon (2,6 ± 0,2).10-5 0,9 

Difénoconazole < (1,1 ± 0,1).10-5 > 2,1 

Deltaméthrine (1,9 ± 0,3).10-5 1,2 

Cyprodinil (2,1 ± 0,2).10-5
 1,1 

Pendiméthaline (1,9 ± 0,2).10-5 1,2 

Tétraconazole (1,1 ± 0,1).10-5 2,1 

Perméthrine (1,5 ± 0,2).10-5 1,5 
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adsorbés sur des aérosols atmosphériques qui présentent à leur surface de nombreux 

composés organiques. Cependant, il est impossible de pouvoir étudier en laboratoire toutes les 

combinaisons possibles d’adsorption sur des aérosols. L’étude en laboratoire permet donc une 

première approche simplifiée du phénomène de photolyse directe des pesticides dans 

l’atmosphère. 

 

2.3 Identification des produits de dégradation 

 

Dans cette partie, les produits de photolyse des 8 pesticides étudiés seront présentés. Dans le 

but d’appréhender le devenir et les implications atmosphériques des pesticides, les produits de 

dégradation présents dans les phases particulaire et gazeuse ont été recherchés pour une 

exposition individuelle des 8 pesticides. Les produits de dégradation en phase particulaire ont 

été identifiés par chromatographies en phase gazeuse et liquide couplées à la spectrométrie de 

masse en tandem (GC-(QqQ)-MS/MS et LC-(Q-ToF)-MS/MS). Par analyse en                                  

GC-(QqQ)-MS/MS, les produits sont identifiés à l’aide de standards ou proposés à partir de 

l'étude du spectre de masse de la molécule. Avec l’analyse en LC-(Q-ToF)-MS/MS, 

l’identification ou la proposition d’un produit de dégradation se fait à partir de la masse exacte 

de l’ion détecté. Pour considérer un composé comme produit de dégradation, les ions détectés 

doivent être obligatoirement : 

- absents des chromatogrammes de la gamme d’étalonnage,  

- absents de l’échantillon en début d'expérience (t = 0 h) et 

- absents du « blanc » constitué par l’exposition de la silice à la lumière sans adsorption 

de pesticides.  

Les produits de dégradation en phase gazeuse sont détectés à l'aide d'un spectromètre de 

masse à temps de vol et à une ionisation par transfert de proton (PTR-(ToF)-MS). 

L'identification des ions se fait à partir de leur masse exacte. Pour qu'une molécule en phase 

gazeuse soit considérée comme un produit de dégradation, il faut qu'elle soit observée avec le 

PTR-(ToF)-MS seulement après le début de l’exposition à la lumière.  
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2.3.1 Photolyse du fipronil 

 

Le fipronil est le pesticide qui se dégrade le plus rapidement à la lumière. Huit produits de 

dégradation ont été détectés, tous en phase adsorbée. Leurs structures sont présentées dans le 

Tableau III.5 suivant la technique analytique utilisée : GC-(QqQ)-MS/MS ou                                       

LC-(Q-ToF)-MS/MS. Les masses m/z monoisotopiques des ions ayant permis l'identification 

des molécules formées sont notés R+, (R+H)+ et (R-H)-, et correspondent respectivement à 

l’ion moléculaire, ou à sa forme protonée ou déprotonée, ou à un fragment, suivant la 

technique analytique utilisée. Une formule brute est proposée pour chaque ion, ainsi qu’une 

formule brute de la molécule. 

 

Tableau III.5 : Produits de dégradation de la photolyse du fipronil 

Phase 

étudiée 

Analyse 

(type 

d’ionisation) 

m/z monoisotopique mesuré (Da) 

Formule brute de 

l’ion proposée 

Erreur 

sur la 

masse 

(mDa) 
a 

Formule brute de 

la molécule 

proposée 

N° R+ 

ou 

fragment 

(R+H)+  

ou 

fragment 

(R-H)- 

Phase 
particulaire 

 

GC-(QqQ)-
MS/MS 

(EI) 

333 - - C12H4Cl2F6N4
+ - C12H4Cl2F6N4

* (1) 

213 - - C11H7Cl2F3N4O3S
+ - C11H7Cl2F3N4O3S (2) 

299 - - C12H5ClF6N4
+ - C12H5ClF6N4 (3) 

383 - - C12H4Cl2F6N4O2S
+ - C12H4Cl2F6N4O2S

* (4) 

LC-(Q-ToF)-
MS/MS 
(ESI) 

- - 386,9647 C12H3Cl2F6N4
- -0,8 C12H4Cl2F6N4

* (1) 

- - 450,9330 C12H3Cl2F6N4O2S
- -7,2 C12H4Cl2F6N4O2S

* (4) 

- - 400,9303 C12H6Cl2F3N2O4S
- -7,4 C12H7Cl2F3N2O4S (5) 

- - 418,9363 C12H3Cl2F6N4S
- -0,3 C12H4Cl2F6N4S

* (6) 

- - 400,9289 C11H3Cl2F4N4O2S
- 0,1 C11H4Cl2F4N4O2S (7) 

- - 466,9222 C12H3Cl2F6N4O3S
- -1,5 C12H4Cl2F6N4O3S (8) 

- - 398,93332 C11H4Cl2F3N4O3S
- 0,1 C11H5Cl2F3N4O3S (9) 

 a Erreur sur la masse = Masse exacte théorique – Masse mesurée. La masse exacte théorique pour les 
ions proposés détectés avec la LC-(Q-ToF)-MS/MS est obtenue avec le logiciel « Masslynx Molecular 
Mass Calculator ».  

Les formules brutes des molécules en gras sont les produits observés à la fois en GC-(QqQ)-MS/MS 
et en LC-(Q-ToF)-MS/MS. 

*vMolécules confirmées par un standard. 
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Parmi les huit produits de dégradation du fipronil, les molécules C12H4Cl2F6N4 (1) et 

C12H4Cl2F6N4O2S (4) sont détectées en GC-(QqQ)-MS/MS et en LC-(Q-ToF)-MS/MS. Les 

molécules C12H4Cl2F6N4 (1) et C12H4Cl2F6N4O2S (4) ont été confirmées par l’analyse d’un 

standard comme étant respectivement le fipronil desulfinyl et le fipronil sulfone. De même, le 

C12H4Cl2F6N4S (6) seulement détecté en LC-(Q-ToF)-MS/MS, a été confirmé avec un 

standard comme étant le fipronil sulfide. Les formules brutes des ions et des molécules  

C11H5Cl2F3N4O3S (2) et C12H5ClF6N4 (3), sont proposées à partir de l’interprétation des 

spectres de masse obtenus en GC-(QqQ)-MS/MS et présentés sur la Figure III.7. 

 

Figure III.7 : Spectres de masse des molécules (2) et (3) 

 

L'identification de la molécule C11H7Cl2F3N4O3S (2) est basée sur l'étude des spectres de 

masse et notamment des massifs isotopiques (Figure III.7). Les ions les plus intenses du 

massif isotopique le plus lourd, m/z 402, 404 et 406 correspondent à l’ion C11H7Cl2F3N4O3S
+ 

incluant les isotopes 35 ou 37 des deux atomes de chlore. La perte d’un atome de chlore sur 

cet ion conduit à la formation du massif d'ion m/z 367 et 369 avec les abondances relatives 

75%-25%. Les ions m/z 348 et 350 correspondent à la perte supplémentaire d’un atome de 

fluor. Les ions m/z 213, 215 et 217 correspondent à l’ion C7H2Cl2F3
+ et l’ion m/z 241 à 

C7H2Cl2F3N2
+. Pour ce dernier ion, le massif isotopique est masqué par les très nombreux ions 

présents.  

Le choix de la molécule C12H5ClF6N4 (3) est proposé à partir de l’interprétation du spectre de 

masse (Figure III.7). Le massif isotopique avec les ions m/z 354 et 356 correspondent à l’ion 

C12H5ClF6N4
+. La perte de l’atome de chlore sur cet ion donne l’ion m/z 31λ.                                  

Les ions m/z 354, 356, 335 et 299 présent sur le spectre de masse ont aussi été observés par 

Ngim et al. (2000) pour cette même molécule. 

(2) (3) 
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Pour la molécule C12H7Cl2F3N2O4S (5) observée en LC-(Q-ToF)-MS/MS, l’écart entre la 

masse exacte observée et la masse exacte théorique est de -7,4 mDa. Cette incertitude sur la 

masse peut paraitre élevée. Cependant, elle est du même ordre que la différence de masse 

observée pour le fipronil sulfone (4) (Δm= -7,2 mDa) qui a été confirmée par un standard. La 

molécule proposée (5) reste donc probable. 

Les molécules proposées C11H4Cl2F4N4O2S (7), C12H4Cl2F6N4O3S (8) et C11H5Cl2F3N4O3S 

(9) ont été identifiées à l'aide de leurs masses exactes (écart de 0,1; -1,5 et 0,1 mDa 

respectivement).  

Une proposition de schéma de dégradation du fipronil est présentée à partir des molécules 

précédemment identifiées (Figure III.8). 
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hν 

Figure III.8 : Schéma réactionnel de photolyse hétérogène du fipronil proposé à partir 
des produits de dégradation identifiés 
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La formation du fipronil desulfinyl (1), sulfone (4) et sulfide (6), Figure III.8, a été proposé 

dans des études menées sur la dégradation à la lumière du fipronil dans les sols                                   

(Tan et al., 2008; Gunasekara et al., 2007; Connelly, 2001; Bobe et al., 1998) et les eaux 

(Raveton et al., 2006; Ngim et al., 2000; Bobe et al., 1998). Le fipronil sulfone (4) est formé 

par photolyse directe du fipronil avec l’addition d’un second atome d’oxygène sur l’atome de 

soufre. Il se dégrade ensuite à la lumière et en présence d’eau pour former                    

C11H5Cl2F3N4O3S (9) (Ngim et al., 2000; Bobe et al., 1998), par perte du groupement -CF3 

porté par l'atome de soufre, suivi d’une addition d’un atome d’oxygène. Le fipronil sulfide (6) 

est produit par la perte d’un atome d’oxygène présent sur le soufre. La perte du groupement 

(S=O) du fipronil entraîne la formation du fipronil desulfinyl. Celui-ci peut à son tour formé 

la molécule C12H5ClF6N4 (3) par perte d’un atome de chlore. Cette réaction a déjà été 

proposée dans les études de Raveton et al. (2006) et Ngim et al. (2000). 

Un exemple d’évolution temporelle obtenu pour les molécules (1), (2), (3) et (4) est présenté 

sur la Figure III.9.  

 

 

Figure III.9 : Evolution temporelle des molécules fipronil desulfinyl (1), (2), (3) et fipronil 

sulfone (4) 

 

D’après la Figure III.λ, le fipronil desulfinyl (1) est formé dès la première heure d'irradiation 

du fipronil avec 41 % de fipronil desulfinyl formé par rapport à la quantité initial de fipronil. 

De même, la molécule (2) se forme rapidement mais avec un taux de conversion de seulement 

1 % du fipronil initial. La molécule (3) se forme plus progressivement mais est observable dès 

le début de l’exposition et correspond à 0,6 % du fipronil initial. Le fipronil sulfone (4) n'est 
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observable qu'après 5 h d’exposition ce qui, d’après le schéma réactionnel proposé Figure 

III.8, peut s'expliquer par sa consommation immédiate pour former les molécules (2), (7) et 

(9) et qui a pour effet de limiter sa concentration. 

Les molécules C11H5Cl2F3N4O3S (2), C12H7Cl2F3N2O4S (5), C11H4Cl2F4N4O2S (7) et 

C12H4Cl2F6N4O3S (8) n’ont pas été proposées dans des études antérieures. La formation de la 

molécule C11H5Cl2F3N4O3S (2) semble similaire à celle de la molécule (9) par la similitude de 

structure entre ces deux molécules. La formation de la molécule C12H7Cl2F3N2O4S (5) est 

proposée en trois étapes. Tout d’abord, en présence d’eau et de lumière le fipronil se dégrade 

en fipronil amide, observé dans les études de Gunasekara et al. (2007); Connelly (2001) et 

Ngim et al. (2000), puis en son acide carboxylique en présence d’eau et de dioxygène observé 

par Connelly (2001). Ce dernier, par perte du groupement (-CF3) porté par l’atome de soufre 

et l’addition d’un atome d’oxygène, permet la formation de la molécule (5). La molécule (7) 

peut provenir de la perte du groupement (-CF3) du fipronil sulfone et l’addition d’un atome de 

fluor. La formation de la molécule (8) est proposée par la perte d’un groupement (-CF3) porté 

par le cycle aromatique et l’addition d’un groupement (-τH), puis l’addition d’un groupement 

(-CF3). 

Au regard de leur toxicité, le fipronil desulfynil et le fipronil sulfone, sont plus toxiques que le 

fipronil lui-même (Hainzl et al., 1998). Les produits de dégradation du fipronil, le fipronil 

desulfynil, le fipronil sulfide et le fipronil sulfone sont 2 à 4 fois plus toxiques que le fipronil 

(Weston et Lydy, 2014). Ces trois produits de dégradation sont aussi plus persistants dans les 

sédiments que le fipronil appliqué initialement (Lin et al., 2009). 
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2.3.2 Photolyse de l’oxadiazon 

 

La photolyse de l’oxadiazon a conduit à la détection par GC-(QqQ)-MS/MS de deux produits 

de dégradation en phase particulaire. Ces deux produits sont listés dans le Tableau III.6. 

 

Tableau III.6 : Produits de dégradation de la photolyse de l’oxadiazon 

Phase 

étudiée 

Analyse 

(type 

d’ionisation) 

m/z monoisotopique mesuré 

(Da) Formule brute 

de l’ion 
proposée 

Erreur 

sur la 

masse 

(mDa) 

Formule brute 

de la molécule 

proposée 
N° R+ 

ou 

fragment 

(R+H)+  

 
(R-H)- 

Phase 
particulaire 

GC-(QqQ)-
MS/MS 

(EI) 

310 - - C15H19ClN2O3
+ - C15H19ClN2O3 (1) 

276 - - C15H20N2O3
+ - C15H20N2O3 (2) 

 

Les deux formules brutes proposées sont C15H19ClN2O3 (1) et C15H20N2O3 (2). Ces formules 

brutes sont proposées à partir des spectres de masse présentés Figure III.10. 

 

 

Figure III.10: Spectres de masse pour les molécules proposées (1) et (2) 

Concernant le spectre de masse de la molécule (1), les massifs isotopiques m/z 310 et 312,         

m/z 268 et 270 et m/z 141 et 143 ont tous un rapport 75-25 %, indiquant la présence de 

l’atome de chlore. Ils correspondent respectivement aux ions C15H19ClN2O3
+, C12H13ClN2O3

+ 

et C7H8ClN+.  

Pour la molécule (2), les ions m/z 276, 234, 190 et 107 correspondent respectivement à 

C15H20N2O3
+, C12H14N2O3

+, C10H10N2O2
+ et C7H9N

+.  

(1) (2) 
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La Figure III.11 présente le profil temporel des deux produits formés au cours de l’exposition 

de l’oxadiazon à la lumière. La molécule C15H19ClN2O3 (1) est formée dès le début de la 

photolyse de l’oxadiazon. La molécule C15H20N2O3 (2) apparait après 1 heure d’exposition de 

l’oxadiazon à la lumière.  

 

 

Figure III.11 : Evolution temporelle des produits de dégradation détectés pour la photolyse de 

l’oxadiazon 

 

Un schéma réactionnel de photolyse de l’oxadiazon est présenté Figure III.12. Les molécules 

(1) et (2) sont obtenues respectivement par la perte de un et deux atomes de chlore. Dans une 

étude réalisée sur la photolyse de l’oxadiazon dans les sols et l’eau, Ying et Williams (1λλλ) 

propose cette perte des atomes de chlore comme voie principale de dégradation de 

l’oxadiazon. 
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Figure III.12 : Schéma réactionnel de photolyse hétérogène de l’oxadiazon proposé à partir 

des produits de dégradation identifiés 
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2.3.3 Photolyse de la deltaméthrine 

 

Trois produits de dégradation de la photolyse de la deltaméthrine ont été détectés, en phase 

particulaire et en phase gazeuse. Ces produits sont présentés dans le Tableau III.7 et sont 

classés en fonction de la phase considérée, de l’appareil utilisé pour la détection et du type 

d’ionisation de celui-ci. 

 

Tableau III.7 : Produits de dégradation de la photolyse de la deltaméthrine 

Phase 

étudiée 

Analyse  

(type 

d’ionisation) 

m/z monoisotopique mesuré (Da) Formule 

brute de 

l’ion 
proposée 

Erreur sur 

la masse 

(mDa) a 

Formule 

brute de la 

molécule 

proposée 

N° R+ 

ou 

fragment 

(R+H)+  

ou 

fragment 

(R-H)- 

Phase 
particulaire 

GC-(QqQ)-
MS/MS 

(EI) 

209 - - C14H11NO+ - C14H11NO* (1) 

198 - - C13H10O2
+ - C13H10O2* (2) 

Phase 
gazeuse 

PTR-(ToF)-
MS (H3O

+) 
- 136,956 - BrC3H6O

+ 3 BrC3H5O (3) 

a Erreur sur la masse = Masse exacte théorique – Masse mesurée. La masse exacte théorique pour les 
ions proposés détectés avec le PTR-(ToF)-MS est obtenue avec "Exact Mass Calculator, Single 
Isotope version" (http://www.sisweb.com/referenc/tools/exactmass.htm) après correction de la masse 
de l’électron. 
* Molécules confirmées par l'analyse de standards. 

 

Les molécules (1) et (2) ont été identifiées comme étant respectivement le                                                   

3-phénoxyphénylacétonitrile (C14H11NO) et le 3-phénoxybenzaldéhyde (C13H10O2). Ces 

identifications réalisées à partir des spectres de masses ont été confirmées par des analyses de 

composés standards. Ces deux produits observés en phase adsorbée présentent sur leur spectre 

de masse le fragment m/z 181 caractéristique de la deltaméthrine. Ce fragment correspond à 

une molécule contenant deux cycles, un benzénique et un à 7 carbones, reliés par un oxygène. 

L’évolution temporelle des concentrations relatives (par rapport à la concentration initiale de 

deltaméthrine) est illustrée par la Figure III.13. La formation du 3-phénoxybenzaldéhyde 

débute dès l’exposition de la deltaméthrine à la lumière. Après 26 h d’exposition, environ 4 % 

de la deltaméthrine est transformé en 3-phénoxybenzaldéhyde en supposant que cette 

molécule ne se dégrade pas. Par contre, le 3-phénoxyphénylacétonitrile n'est observé qu'après 

deux heures d'irradiation de la deltaméthrine. Les concentrations mesurées sont faibles et ne 
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représentent jamais plus de 1,4 % de la deltaméthrine initiale. Ces deux produits ont déjà été 

observés dans la littérature pour la photolyse des pyréthrinoïdes (Liu et al., 2010; Ruzo et al., 

1982). Les faibles concentrations mesurées pour ces deux molécules suggèrent qu'elles 

pourraient également être dégradées lors des expériences de photolyse. 

 

 

Figure III.13 : Evolutions temporelles obtenues pour la formation du 3-phénoxybenzaldéhyde 

et du 3-phénoxyphénylacétonitrile pendant la photolyse de la deltaméthrine 

 

Concernant la phase gazeuse, un seul produit a été détecté, avec deux ions de masse m/z 

136,956 et 138,954 (Figure III.14). L'abondance relative de ces deux ions (50-50 %) et leur 

écart de masse sont symptomatiques de la présence d'un atome de brome. On observe une 

formation rapide de ces deux ions avec un maximum de concentration après 5 h d’exposition 

puis une élimination progressive. Cette élimination peut être due à la vitesse de formation du 

composé qui décroît avec le temps ou encore une adsorption sur les parois et une désorption 

progressive par la suite. La formule brute la plus probable pour ce produit est BrC3H5O, mais 

l’emplacement de la double liaison ne peut pas être déterminé avec le PTR-(ToF)-MS. 
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Figure III.14 μ Evolution temporelle de deux ions suivis en phase gazeuse à l’aide du PTR-

(ToF)-MS pendant l’exposition de la deltaméthrine à la lumière  

 

Une proposition de schéma réactionnel de photolyse de la deltamétrine conduisant à la 

formation de ces trois produits de dégradation est présentée sur la Figure III.15. Elle suggère 

la formation des deux produits observés en phase particulaire (3-phénoxybenzaldéhyde et                                                   

3-phénoxyphénylacétonitrile) par clivage de la liaison ester de la deltaméthrine. Après ce 

clivage, la perte du groupement cyano accompagné d’une photo-oxydation du                                        

(3-phenoxyphenyl)méthanol conduit la formation du 3-phénoxybenzaldéhyde. Ce mécanisme 

a été proposé par Liu et al. (2010) et Fernández-Álvarez et al. (2007) pour la deltaméthrine et 

suggéré par Katagi (2012) et Holmstead et al. (1978) pour la perméthrine.  

La molécule (3) est formée en phase gazeuse par rupture du cycle à 3 atomes de carbone et 

perte d’un atome de brome. La perte des atomes de brome a été observée dans l’étude de 

Fernández-Álvarez et al. (2007). 

 

Concernant l’impact toxicologique des produits de dégradation formés, le                                                

3-phenoxybenzaldéhyde est considéré par certains auteurs comme un perturbateur endocrinien 

(McCarthy et al., 2006; Tyler et al., 2000). 
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Figure III.15 : Schéma réactionnel de photolyse hétérogène de la deltaméthrine proposé à 

partir des produits de dégradation identifiés 
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2.3.4 Photolyse du cyprodinil 

 

Lors de la photolyse du cyprodinil, deux produits de dégradation ont été détectés en phase 

particulaire et sont présentés dans le Tableau III.8. 

 

Tableau III.8 : Produits de dégradation de la photolyse du cyprodinil  

Phase 

étudiée 

Analyse 

(type 

d’ionisation) 

m/z monoisotopique mesuré 

(Da) Formule brute 

de l’ion 
proposée 

Erreur 

sur la 

masse 

(mDa) 
a 

Formule brute 

de la molécule 

proposée b 

N° R+ 

ou 

fragment 

(R+H)+  

ou 

fragment 

(R-H)- 

Phase 
particulaire 

LC-(Q-ToF)-
MS/MS 

(ESI) 
- 150,0995 - C8H12N3

+ 3,6 C8H11N3* (1) 

GC-(QqQ)-
MS/MS 

(EI) 
239 - - C14H16N3O

+ - C14H15N3O (2) 

 a Erreur sur la masse = Masse exacte théorique – Masse mesurée. La masse exacte théorique pour les 
ions proposés détectés avec la LC-(Q-ToF)-MS/MS est obtenue avec le logiciel « Masslynx Molecular 
Mass Calculator ».  

*vMolécule confirmée par l’analyse d’un standard. 

 

La formule brute proposée pour l’ion (1) est C8H11N3. L'analyse de cette molécule en                 

LC-(Q-ToF)-MS/MS a permis de proposer la formule développée suivante :                                               

4-cyclopropyl-6-methylpyrimidin-2-amine. Cette proposition a été confirmée par l'analyse 

d'un standard.  

La molécule (2) a pour formule brute C14H15N3O et son spectre de masse est présenté sur la 

Figure III.16. Elle correspond à l’addition d’un atome d’oxygène sur le groupement -CH3 de 

la molécule de cyprodinil rendu possible par le départ de deux atomes d'hydrogène. On 

retrouve en effet sur le spectre de masse de la molécule (2) les ions caractéristiques du 

cyprodinil m/z 210, 224 et 225. 
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Figure III.16 : Spectre de masse de la molécule (2) proposée comme produit de dégradation 

de la photolyse du cyprodinil 

 

Un schéma réactionnel de dégradation du cyprodinil est proposé sur la Figure III.17. La 

molécule (1) se forme par perte du cycle aromatique tandis que la molécule (2) se forme en 

présence d'oxygène pour conduire à la formation d'une molécule d'eau et la substitution d'une 

fonction méthyle par un fonction aldéhyde sur le cyprodinil.  

 

         

Figure III.17 : Schéma réactionnel de photolyse hétérogène du cyprodinil proposé à partir des 

produits de dégradation identifiés 
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2.3.5 Photolyse de la pendiméthaline 

 

La photolyse de la pendiméthaline conduit à la formation de deux produits de dégradation 

présents en phase adsorbée. Les caractéristiques de ces molécules sont résumées dans le 

Tableau III.9. 

 

Tableau III.9 : Produits de dégradation de la photolyse de la pendiméthaline  

Phase 

étudiée 

Analyse  

(type 

d’ionisation) 

m/z monoisotopique mesuré (Da) 
Formule 

brute de l’ion 
proposée 

Erreur 

sur la 

masse 

(mDa)  

Formule 

brute de la 

molécule 

proposée 

N° R+ 

ou 

fragment 

(R+H)+  

ou 

fragment 

(R-H)- 

Phase 
particulaire 

GC-(QqQ)-
MS/MS 

(EI) 

220 - - C13H20N2O
+ - C13H20N2O (1) 

211 - - C8H9N3O4
+ - C8H9N3O4 (2) 

 

Les formules brutes des deux molécules C13H20N2O (1) et C8H9N3O4 (2) ont été déterminées à 

partir des spectres de masse obtenus en GC-(QqQ)-MS/MS et sont présentés sur la Figure 

III.18. 

La molécule C13H20N2O (1), est caractérisée par les rapports m/z 220 et 205 qui correspondent 

respectivement aux ions C13H20N2O
+ et C12H17N2O

+. Pour la molécule (2), les rapports m/z 

211, 194 et 164 correspondent respectivement aux ions C8H9N3O4
+, C8H8N3O3

+ et 

C8H8N2O2
+. 

 

 

Figure III.18 : Spectres de masse des molécules (1) et (2) proposées comme produit de 

photolyse de la pendiméthaline 
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Les produits de dégradation (1) et (2) et leurs schémas réactionnels de formation sont 

présentés sur la Figure III.19.  

La molécule (1) est formée par la perte d’un groupement nitro (–NO2) ainsi que par la perte 

d’un atome d’oxygène sur le second groupement nitro. La molécule (2) correspond à la perte 

du substituant propane (–CH(CH2)2(CH3)2) présent sur l'amine secondaire. 

 

 

 

Figure III.19 : Schéma réactionnel de photolyse hétérogène de la pendiméthaline proposé à 

partir des produits de dégradation identifiés 

 

L’évolution dans le temps de ces deux molécules est présentée sur la Figure III.20. 
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La molécule (1) est formée dès la première heure d’exposition de la pendiméthaline à la 

lumière. Par contre la molécule (2) n'est détectée qu'après 4 h d’exposition, ce qui suggère soit 

que cette molécule se forme très lentement et qu'il faut donc du temps pour atteindre la limite 

de détection du système analytique soit qu'il correspond à un produit de dégradation de 

deuxième génération. 

 

Figure III.20 : Evolution temporelle de la formation des produits de photolyse de la 

pendiméthaline 

 

2.3.6 Photolyse du difénoconazole 

 

Pour la photolyse du difénoconazole, deux produits de dégradation ont été détectés dans la 

phase particulaire à l’aide d’une analyse par LC-(Q-ToF)-MS/MS. Leur formule brute a été 

proposée à partir de leur masse exacte. Les caractéristiques de ces molécules sont présentées 

dans le Tableau III.10. 

 

Tableau III.10 : Produits de dégradation de la photolyse du difénoconazole 

Phase 

étudiée 

Analyse  

(type 

d’ionisation) 

m/z monoisotopique mesuré 

(Da) Formule brute 

de l’ion 
proposée 

Erreur 

sur la 

masse 

(mDa) a 

Formule 

brute de la 

molécule 

proposée 

N° R+ 

ou 

fragment 

(R+H)+  

ou 

fragment 

(R-H)- 

Phase 
particulaire 

LC-(Q-ToF)-
MS/MS 

(ESI) 

- 372,1114 - C19H19ClN3O3
+ 0,1 C19H18ClN3O3 (1) 

- 388,1053 - C19H19ClN3O4
+ 1,1 C19H18ClN3O4 (2) 

 a Erreur sur la masse = Masse exacte théorique – Masse mesurée. La masse exacte théorique pour les 
ions proposés détectés avec la LC-(Q-ToF)-MS/MS est obtenue avec le logiciel « Masslynx Molecular 
Mass Calculator ».  
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Les deux molécules proposées sont : C19H18ClN3O3 (1) et C19H18ClN3O4 (2) avec un écart de 

masse par rapport à la masse exacte théorique de 0,1 et 1,1 mDa respectivement. 

Un schéma réactionnel de formation de ces deux produits de dégradation est présenté sur la 

Figure III.21. La molécule C19H18ClN3O3 (1) correspond à la perte d’un atome de chlore sur la 

molécule du difénoconazole tandis que la molécule C19H18ClN3O4 (2) est une oxydation de la 

molécule (1) avec l’ajout d’un groupement –OH. La molécule (2) serait donc un produit de 

dégradation de 2ème génération. 

 

                              

 

Figure III.21 : Schéma réactionnel de photolyse hétérogène du difénoconazole proposé à 
partir des produits de dégradation identifiés 
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Lors des études de photolyse des huit pesticides, des produits de dégradation ont été observés 

dans les phases particulaire et gazeuse. Ces résultats permettent une meilleure connaissance 

du devenir des pesticides dans l’atmosphère. En effet, très peu d'information sont disponibles 

sur la nature des produits de dégradation formés lors de la photolyse des pesticides adsorbés 

sur des aérosols. La photolyse directe est parfois considérée comme un processus de 

dégradation secondaire par rapport à l’oxydation par les radicaux ·τH. La partie cinétique de 

ces travaux montrent pourtant que pour certains pesticides comme le fipronil ou l’oxadiazon, 

la photolyse directe est un processus de dégradation rapide qui doit être pris en compte pour 

établir un bilan complet du devenir atmosphérique des pesticides. 
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3) Ozonolyse des pesticides 

 

3.1 Cinétiques d’ozonolyse 

 

Cette étude cinétique d’ozonolyse a fait l’objet d’un article scientifique dans le journal 

Atmospheric Environment (Socorro et al., 2015, 100, 66-73) et est présentée en Annexe II. 

 

3.1.1 Constantes cinétiques 

 

Les 8 pesticides étudiés ont été adsorbés sur les particules de silice avant d'être exposés à sept 

concentrations différentes d’ozone : 55, 215, 390, 622, 770, 930 et 977 ppb; soit des 

concentrations d’ozone comprises entre 1,35.1012 et 2,4.1013 molécules.cm-3. Les plus faibles 

valeurs de ces niveaux d'exposition correspondent à des atmosphères fortement polluées par 

l'ozone. Les profils de dégradation de chacun des pesticides en fonction du temps ont été 

analysés afin de déterminer les constantes d'ozonolyse hétérogène du pseudo-premier ordre. 

Dans nos conditions expérimentales et pour la concentration de 55 ppb d’ozone, aucune perte 

significative n’a été observée pour les 8 pesticides d'intérêt. De même, aucune perte 

significative n’est observée pour le difénoconazole, le fipronil, l’oxadiazon et le tétraconazole 

avec des concentrations d’ozone comprises entre 55 et 977 ppb. Par contre, les 4 autres 

pesticides étudiés montrent une dégradation significative pour une exposition à l’ozone dans 

la gamme de concentration de 215 à 977 ppb. Ces 4 pesticides peuvent être classés selon leur 

vitesse de dégradation, du plus rapide au plus lent : cyprodinil > deltaméthrine > perméthrine 

> pendiméthaline. La Figure III.22 montre l’évolution temporelle de la concentration des 8 

pesticides normalisée par rapport à la concentration initialement adsorbée à t = 0 h, pour une 

concentration d’ozone en phase gazeuse de λ30 ppb. Sur cette figure, on remarque la 

dégradation significative du cyprodinil, de la deltaméthrine, de la perméthrine et de la 

pendiméthaline. Par contre, aucune dégradation significative n'est observée pour les 4 autres 

composés (difénoconazole, fipronil, oxadiazon et tétraconazole) pour cette concentration 

d’ozone très élevée. 
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Figure III.22 : Evolution temporelle de la concentration des 8 pesticides normalisée par la 

concentration initiale au temps t = 0 h pour une concentration d’ozone de λ30 ppb 

 

La Figure III.23 présente à titre d'exemple l'évolution temporelle obtenue de la deltaméthrine 

aux différentes concentrations d’ozone étudiées. Sans exposition à l’ozone et avec une 

exposition de 55 ppb, la deltaméthrine ne présente pas de perte significative. La dégradation 

observée pour une exposition de la deltaméthrine à l’ozone dans la gamme de concentration 

induisant une dégradation (de 215 à 977 ppb) est comprise entre 40 et 85 % de la quantité 

initiale adsorbée. 
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Figure III.23 : Evolution temporelle de la concentration de la deltaméthrine normalisée par 

rapport à la concentration initiale pour différentes concentrations d’ozone 

 

Pour les trois autres pesticides se dégradant en présence d’ozone (cyprodinil, perméthrine et 

pendiméthaline) la dégradation est comprise respectivement entre 50 et 85 %, 35 et 75 %, et 

15 et 60 % de la quantité initiale du pesticide considéré à t = 0 h. 

Ces évolutions temporelles permettent de déterminer les constantes cinétiques de pseudo-

premier ordre (kobs). Pour cela, le logarithme népérien de la concentration normalisée des 

pesticides est tracé en fonction du temps. La constante kobs est obtenue pour chaque pesticide 

et pour chaque concentration d’ozone gazeux. Cette constante correspond au coefficient 

directeur de la régression linéaire des données tracées, dont un exemple est présenté Figure 

III.24 pour la deltaméthrine. 
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Figure III.24 : Logarithme népérien de la concentration normalisée de la deltaméthrine en 

fonction du temps 

 

Afin de déterminer les constantes de second-ordre (kozone) des cinétiques d'ozonolyse les 

constantes de pseudo-premier ordre (kobs) obtenues précédemment pour le cyprodinil, la 

deltaméthrine, la perméthrine et la pendiméthaline ont été tracées en fonction des 

concentrations d’ozone. Ces données expérimentales sont alors modélisées suivant deux 

mécanismes cinétiques bi-moléculaires : Langmuir-Rideal (L-R) et Langmuir-Hinshelwood  

(L-H), définis en Partie II : Matériels et méthodes. Les graphiques obtenus sont présentés sur 

la Figure III.25.  
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Figure III.25 : Constantes de pseudo-premier ordre en fonction des concentrations d’ozone 

gazeux et modélisées selon les mécanismes de Langmuir-Rideal (pointillés) et Langmuir-

Hinshelwood (droite) 

 

Les deux mécanismes cinétiques, Langmuir-Rideal (L-R) et Langmuir-Hinshelwood (L-H), 

modélisent correctement les données obtenues expérimentalement pour les 4 pesticides 

présentant une dégradation à l’ozone.  

 

Le Tableau III.11 regroupe les constantes cinétiques de second-ordre (kozone) obtenues par les 

deux types de modélisation.   

Avec l’utilisation du mécanisme de Langmuir-Rideal, les constantes cinétiques de second-

ordre obtenues pour les 4 pesticides subissant une ozonolyse sont du même ordre de grandeur 

et varient de (3,4 ± 0,1).10-19 à (8,8 ± 0,2).10-19 cm3.molécule-1.s-1.   
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Concernant le mécanisme de Langmuir-Hinshelwood, deux constantes cinétiques sont 

obtenues : les constantes K(O3) et k(max). La constante d’équilibre de l’ozone, K(O3), décrit la 

distribution de l’ozone entre la phase gazeuse et la surface d'adsorption. Elle devrait être 

identique pour tous les pesticides puisque l'adsorption de l'ozone sur la surface solide ne 

dépend que de la nature de cette surface et que le même type d'aérosol solide est utilisé pour 

tous les pesticides. Pourtant, K(O3) varient entre (21 ± 4.103).10-16 et (358 ± 113).10-16 

cm3.molécule-1 et présente de fortes incertitudes ce qui souligne la difficulté à modéliser les 

données par le mécanisme de Langmuir-Hinshelwood. La variabilité de la constante 

d'adsorption de l'ozone a déjà été observé dans des études antérieures (Al Rashidi et al., 2013; 

Pflieger et al., 2012, 2011, 2009a), ce qui soulève la question d’une possible modification de 

la surface d’adsorption par la présence des pesticides. τn peut donc supposer que la surface 

de la particule de silice va être modifiée par l’adsorption préalable des pesticides et que la 

nature de la surface varie en fonction du type d’adsorption et du pesticide adsorbé. Ainsi le 

pesticide adsorbé va potentiellement lui aussi servir de surface d’adsorption. En effet, les 

pesticides étudiés présentent une très faible volatilisation une fois adsorbés à la surface des 

particules et peuvent donc être considérés comme une surface.   
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Tableau III.11 : Constantes cinétiques et temps de vie atmosphériques des 8 pesticides étudiés comparés aux données de la littérature pour 
l’ozonolyse en phase hétérogène 

Pesticides Supports Conditions expérimentales Résultats 

Références 
Nom Classe chimique Type 

Surface 
spécifique 

(m2.g-1) 

Concentration 
d’ozone 

(ppb) 

Température 
(°C) 

Humidité 
relative 

(%) 

Modèle de Langmuir-
Rideal  

Modèle de Langmuir–
Hinshelwood 

k(O3) (cm3 
molécule-1 s-1) 

× 10-19 
ĲO3 (j)

a 
k(max) (s

-1) 
× 10-4 

K(O3) 
(cm3 

molécule-1) 
× 10-16 

ĲO3 (j)
a 

Cyprodinil Pyrimidine 
Silice 

(hydrophobe) 
260 ± 30 55 – 970 25 ± 1 55 ± 5 8,8 ± 0,2 13 0,4 ± 0,1 358 ± 113 8 Cette étude 

Pendiméthaline Dinitroaniline 
Silice 

(hydrophobe) 
260 ± 30 55 – 970 25 ± 1 55 ± 5 3,4 ± 0,1 35 

1,70 ± 
0,01 

21 ± 4·103 33 Cette étude 

Fipronil Pyrazole 
Silice 

(hydrophobe) 
260 ± 30 55 – 970 25 ± 1 55 ± 5 < 3,4 > 35 n.d. n.d. > 33 b Cette étude 

Oxadiazon Oxadiazole 
Silice 

(hydrophobe) 
260 ± 30 55 – 970 25 ± 1 55 ± 5 < 3,4 > 35 n.d. n.d. > 33 b Cette étude 

Deltaméthrine Pyréthrinoïde 
Silice 

(hydrophobe) 
260 ± 30 55 – 970 25 ± 1 55 ± 5 8,0 ± 0,2 15 1,0 ± 0,4 97,6 ± 48,5 12 Cette étude 

Perméthrine Pyréthrinoïde 
Silice 

(hydrophobe) 
260 ± 30 55 – 970 25 ± 1 55 ± 5 6,0 ± 0,2 20 0,5 ± 0,2 143 ± 75 17 Cette étude 

Difénoconazole Triazole 
Silice 

(hydrophobe) 
260 ± 30 55 – 970 25 ± 1 55 ± 5 < 3,4 > 35 n.d. n.d. > 33 b Cette étude 

Tétraconazole Triazole 
Silice 

(hydrophobe) 
260 ± 30 55 – 970 25 ± 1 55 ± 5 < 3,4 > 35 n.d. n.d. > 33 b Cette étude 

Alachlore Anilide 
Silice 

(hydrophobe) 
260 ± 30 5000 – 41000 25 1 < 0,5 > 235 - - - 

Pflieger et 
al., 2009b 

Terbuthylazine Triazine 
Silice 

(hydrophobe) 
260 ± 30 5000 – 41000 25 1 < 0,5 > 235 - - - 

Pflieger et 
al., 2009b 

Trifluraline Dinitroaniline 
Silice 

(hydrophobe) 
260 ± 30 5000 – 41000 25 1 2,9 ± 0,1 40 11 ± 9 3,4 ± 3,6 32 

Pflieger et 
al., 2009b 

Trifluraline Dinitroaniline 
Silice 

(hydrophobe) 
260 ± 30 1000 – 16000 26 ± 1 < 1 1,05 ± 0,06 120 4,6 ± 7,4 2,4 ± 4,2 100 

Pflieger et 
al., 2011 

Isoproturon Phénylurée 
Silice 

(hydrophobe) 
260 ± 30 1000 – 15000 26 ± 1 < 1 20,9 ± 0,6 6 19,8 ± 3,4 14,2 ± 3,4 4 

Pflieger et 
al., 2012 

Pirimicarb Carbamate 
Silice 

(hydrophobe) 
260 ± 30 500 – 25300 20 - 14,5 ± 1,7 8 - - - 

Yang et al., 
2012 
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Isopropalin Dinitroaniline 
Silice 

(hydrophobe) 
260 ± 30 500 – 25300 20 - 2,70 ± 0,27 44 - - - 

Yang et al., 
2012 

Terbuthylazine Triazine 
Silice 

(hydrophile) 
200 ± 25 52 – 496 27 ± 3 42 – 50 ≤ 5 ≥ 24 - - - 

Palm et al., 
1997 

Pyrifenox Pyridine 
Silice 

(hydrophile) 
200 ± 25 10 – 595 26 ± 2 51 ± 3 2 ± 1 59 - - - 

Palm et al., 
1999 

Difénoconazole Triazole 
Surfaces 

quartz inerte 
- 10000 – 45000 29 ± 2 - 0,26 ± 0,04 452 

0,49 ± 
0,05 

9,1 ± 1,0 264 
Al Rashidi et 

al., 2011 

Folpet Dicarboximide 
Surfaces 

quartz inerte 
- 34000 – 92000 20 ± 2 - 0,26 ± 0,02 452 1,9 ± 0,9 1,8 ± 0,9 344 

Al Rashidi et 
al., 2013 

(Z)-
diméthomorph 

Morpholine 
Surfaces 

quartz inerte 
- 12000 – 40000  20 ± 2 - 1,7 ± 0,5 69 2,8 ± 1,4 11 ± 6 38 

Al Rashidi et 
al., 2013 

(E)-
diméthomorph 

Morpholine 
Surfaces 

quartz inerte 
- 12000 – 40000 20 ± 2 - 2,1 ± 0,8 56 2,7 ± 1,0 19 ± 9 23 

Al Rashidi et 
al., 2013 

Chlorpyrifos-
éthyl 

Organophosphate 
Surfaces 

quartz inerte 
- 

20000 – 
154000 

19 ± 1 - 1,2 ± 0,1 98 8,2 ± 2,1 2,0 ± 0,5 72 
El Masri et 
al., 2014 

Bupirimate Pyrimidine 
Surfaces 

quartz inerte 
- 12600 – 85300 19 ± 1 - 0,5 ± 0,3 235 2,4 ± 1,1 3,5 ± 1,7 140 

Bouya et al., 
2015 

Cyperméthrine Pyréthrinoïde 
Cristal ZnSe 

ATR 
- 30 – 60000 - 

~ 7 et 
80-90 

- - 7 ± 1 4,7 ± 1,7 36 

Segal-
Rosenheimer 

and 
Dubowski, 

2007 

Cyperméthrine Pyréthrinoïde 
Cristal ZnSe 

ATR 
- 30 – 100000 25 ± 1 < 6 - - 10 ± 4 5,1 ± 2,0 23 

Segal-
Rosenheimer 
et al., 2011 

Pirimiphos-
methyl 

Pyrimidine 
Acide 

azélaïque 
- 10000 – 60000 20 ± 2 - 19,7 ± 2,5 6 - - - 

Yang et al., 
2010 

Vinclozoline Dicarboximide 
Acide 

azélaïque 
- 4200 – 54500 20 ± 1 - 24 ± 4 5 - - - 

Gan et al., 
2010 

Malathion Organophosphate 
Acide 

azélaïque 
- - - ~ 5 8,0  15 - - - 

Meng et al., 
2010 

Chlorpyrifos Organophosphate 
Acide 

azélaïque 
- - - ~ 5 15 8 - - - 

Meng et al., 
2010 

a Temps de vie atmosphérique calculé pour une concentration d’ozone de 40 ppb correspondant à λ,85.1011 molécules.cm-3 (Vingarzan, 2004) et 
24 h d’exposition par jour 
b Temps de vie atmosphérique estimé par rapport à la réactivité de la pendiméthaline  
n.d.: non déterminé
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La seconde constante obtenue par la modélisation du mécanisme de Langmuir-Hinshelwood 

est la constante de pseudo premier-ordre maximale (k(max)) obtenue pour une surface solide 

saturée en ozone adsorbée. Les valeurs expérimentales obtenues varient de (0,4 ± 0,1).10-4 à 

(1,70 ± 0,01).10-4 s-1. Ces constantes de pseudo premier-ordre maximales dépendent de la 

structure chimique du composé étudié. On observe pourtant qu'elles varient peu d'un pesticide 

à l'autre (facteur 4 environ). La même observation avait déjà été faite dans de précédentes 

études (Al Rashidi et al., 2013; Kwamena et al., 2007). Pour expliquer ce phénomène, les 

auteurs Kwamena et al. (2007) ont proposé qu'après adsorption de l'ozone sur la surface, 

indépendamment de la nature du composé organique adsorbé impliqué dans la réaction, il 

pouvait y avoir : 

(a) une influence de la mobilité de diffusion des deux composés adsorbés. En effet, après 

l'adsorption de l’ozone sur la surface, les deux réactifs (l’ozone et le composé considéré) 

doivent être suffisamment proches pour que la réaction ait lieu.  

(b) une transformation de l’ozone sous une forme plus réactive qui réagit ensuite avec le 

composé d'intérêt via un processus de décomposition de l’ozone. Cet phénomène de 

décomposition a été observée sur des poussières minérales et sur des poussières sahariennes 

(Chang et al., 2005; Hanisch et Crowley, 2003; Usher et al., 2003).  

Concernant l’ensemble des constantes cinétiques obtenues avec les deux modèles, L-R et L-

H, on observe que les incertitudes sont beaucoup plus importantes avec le modèle de 

Langmuir-Hinshelwood qu'avec celui de Langmuir-Rideal. Cette observation est 

particulièrement vraie pour la pendiméthaline (Tableau III.11). En effet, la constante 

d’équilibre K(O3) pour la pendiméthaline est de (21 ± 4.103).10-16 cm3.molécule-1. Ces 

incertitudes importantes sur la modélisation par L-H peuvent s'expliquer par le fait que les 

données semblent mieux caractérisées par une modélisation de type linéaire (Langmuir-

Rideal).  

 

Plus particulièrement, pour les deux pyréthrinoïdes, la deltaméthrine et la perméthrine, aucun 

mécanisme de réactivité ne semble être privilégié. Ces deux pesticides de la famille des 

pyréthrinoïdes semblent avoir un comportement similaire vis-à-vis de l’ozone. Une partie de 

l’ozone s’adsorbe et réagit avec le pesticide adsorbé tandis qu’une autre partie de l’ozone 

présent en phase gazeuse réagit par collision directe avec le pesticide adsorbé.  

Pour les deux autres pesticides, le cyprodinil et la pendiméthaline, un mécanisme peut être 

privilégié. Le cyprodinil semble réagir préférentiellement avec l’ozone adsorbé à la surface 

des particules. τn peut penser que l’ozone s’adsorbe préférentiellement sur le cyprodinil et 
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non sur la surface des particules, avant de réagir avec celui-ci, ce qui expliquerait pourquoi le 

cyprodinil est le seul à présenter ce comportement. Pour la pendiméthaline, le mécanisme de 

Langmuir-Rideal semble être préférentiel. La pendiméthaline réagit préférentiellement avec 

l’ozone présent en phase gazeuse.  

Il est donc difficile de choisir de manière générale le modèle le mieux adapté pour la 

compréhension de la réactivité hétérogène des pesticides, ces modèles n’étant que des 

représentations de la réalité.  

Les 4 autres pesticides, difénoconazole, fipronil, oxadiazon et tétraconazole, ne présentant 

aucune dégradation significative dans les conditions expérimentales de l’étude, ils ont par 

conséquent des constantes de réactivité extrêmement faibles vis-à-vis de l’ozone, qui peuvent 

être considérées comme nulles avec des concentrations d’ozone réelles dans l’atmosphère.  

Un programme prédictif semi-empirique utilisé par l’US EPA (Meylan et Howard, 1993) 

« Atmopheric Oxidation Program » (AOPWIN) permet d’estimer les constantes d’ozonolyse 

en phase gazeuse de certains composés suivant une relation structure-réactivité. Les 

constantes de deux pesticides peuvent être estimées à l’aide de ce programme μ la 

deltaméthrine et la perméthrine. Les constantes de second-ordre obtenues par le modèle pour 

la deltaméthrine et la perméthrine sont respectivement 2,2.10-19 et 2,3.10-19 cm3.molécules-1.s-

1. Ces constantes calculées sont du même ordre de grandeur que les constantes 

expérimentales, qui sont respectivement pour la deltaméthrine et la perméthrine de (8,0 ± 

0,2).10-19 et de (6,0 ± 0,2).10-19 cm3.molécule-1.s-1. Cette observation suggère que pour ces 

deux pesticides, les cinétiques d’ozonolyse en phase gazeuse et en phase particulaire sont 

similaires. 

 

 Comparaison des constantes cinétiques avec la littérature 

 

Une comparaison a été réalisée entre les données cinétiques obtenues expérimentalement lors 

de cette étude et les constantes disponibles dans la littérature pour l’ozonolyse de pesticides 

adsorbés. 
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- Mécanisme de Langmuir-Rideal (L-R) 

 

Quelques études ont été réalisées avec le même support d’adsorption que celui utilisé dans la 

présente étude (particules de silice hydrophobe). Toutefois, dans leurs études, Pflieger et al. 

(2012, 2011 et 2009b) et Yang et al. (2012) ont utilisé ce support dans des conditions 

expérimentales différentes puisque les expériences d’ozonolyse étaient réalisées avec une 

humidité relative inférieure à 1 % et avec des concentrations d’ozones très élevées                          

(entre 500 ppb et 41 ppm).  

En appliquant le mécanisme de Langmuir-Rideal, les constantes cinétiques de second-ordre 

obtenues par ces études variaient entre < 0,5.10-19 et 24.10-19 cm3.molécules-1.s-1, ce qui est en 

accord avec les constantes obtenues dans notre étude. Plus en détail, la même famille 

chimique des dinitroanilines a été étudiée dans notre étude et dans les travaux de Pflieger et 

al. (2011, 2009b) et Yang et al. (2012). Les constantes obtenues pour la trifluraline sont 

respectivement de 1,05.10-19 et 2,9.10-19 cm3.molécules-1.s-1 (Pflieger et al., 2011, 2009b) et de 

2,7.10-19 cm3.molécules-1.s-1 pour l’isopropalin (Yang et al., 2012). On observe que ces 

valeurs sont similaires à celle obtenue pour la pendiméthaline (3,4 ± 0,1).10-19 cm3.molécule-

1.s-1 dans cette étude. 

Palm et al. (1999, 1997) ont effectué leurs études d’ozonolyse hétérogène de la terbuthylazine 

et du pyrifenox dans une chambre de simulation atmosphérique en utilisant des particules de 

silice hydrophile comme support. Les conditions expérimentales sont proches de celles de 

notre étude avec une humidité relative de l'ordre de 50 % et des concentrations d’ozone de 10 

à 595 ppb. Les constantes cinétiques de second-ordre obtenues sont ≤ 5.10-19 cm3.molécules-

1.s-1 pour la terbuthylazine et de (2 ± 1).10-19 cm3.molécule-1.s-1 pour le pyrifenox. Seule la 

modélisation de Langmuir-Rideal a été utilisée pour simuler les données expérimentales. Les 

pesticides que nous avons étudiés sont différents de ceux des études de Palm et al. (1999, 

1997). Néanmoins, les constantes de second-ordre sont proches de celles que nous avons 

obtenues puisqu'elles sont comprises entre < 3,4.10-19 et (8,8 ± 0,2).10-19 cm3.molécule-1.s-1. 

Pour les autres études présentées dans le Tableau III.11, les supports d’adsorption sont 

totalement différents de la silice hydrophobe utilisée dans notre étude. Malgré cela, la 

constante de second-ordre que nous avons observée pour le difénoconazole                                                             

(< 3,4.10-19 cm3.molécule-1.s-1) est similaire à celle qui a été déterminée par Al Rashidi et al. 

(2011) pour ce même pesticide (0,26.10-19 cm3.molécule-1.s-1).  
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Même si le support et les pesticides étudiés sont différents, la famille des pyrimidines a été 

étudiée dans cette étude mais aussi par Bouya et al. (2015) et Yang et al. (2010). Bouya et al. 

(2015) a obtenu une constante de second-ordre de 0,5.10-19 cm3.molécule-1.s-1 pour le 

bupirimate, Yang et al. (2010) une constante de 19,7.10-19 cm3.molécule-1.s-1 pour le  

pirimiphos-méthyl et ce travail une constante de 8,8.10-19 cm3.molécule-1.s-1 pour le 

cyprodinil. Ces constantes peuvent être considérées comme relativement proches (1 ordre de 

grandeur) si l'on tient compte des différences expérimentales entre les auteurs.  

- Mécanisme de Langmuir-Hinshelwood (L-H) 

 

Concernant le mécanisme de Langmuir-Hinshelwood, les constantes cinétiques obtenues dans 

la présente étude diffèrent des autres études présentées dans le Tableau III.11. Dans notre 

étude, la constante de pseudo premier-ordre k(max) varie de 0,4.10-4 à 1,70.10-4 s-1 et celle de la 

distribution de l’ozone K(O3) varie de 21.10-16 à 358.10-16 cm3.molécules.s-1. Par comparaison, 

les constantes proposées dans la littérature sont généralement plus élevées pour k(max) et plus 

faibles pour K(O3). En effet, pour le même support, Pflieger et al. (2012, 2011, 2009b) 

déterminent des constantes comprises entre 4,6.10-4 et 19,8.10-4 s-1 pour k(max), et entre                

2,4.10-16 et 14,2.10-16 cm3.molécules.s-1 pour K(O3). La même observation pourrait être faite 

avec d'autres auteurs, d'autres supports et d'autres pesticides (Bouya et al., 2015; El Masri et 

al., 2014; Al Rashidi et al., 2013; Segal-Rosenheimer et al., 2011; Segal-Rosenheimer et 

Dubowski 2007). Comme expliqué précédemment, la constante K(O3) est dépendante de la 

nature des sites d’adsorption de l'ozone sur les particules et peut être influencée par le 

pesticide déjà adsorbé. De plus, différents paramètres peuvent influencer les cinétiques. Ils 

sont présentés ci-après. 

 

 Paramètres influençant les constantes cinétiques 

 

- Humidité relative 

 

Bien qu'elle ait été très peu étudiée, l’humidité relative est un paramètre dont il semble 

important de tenir compte pour la réactivité hétérogène des pesticides. En effet, l’étude menée 

par Pöschl et al. (2001) tend à montrer que la présence d'humidité ralentie les cinétiques. Pour 

expliquer ce phénomène et en s'appuyant sur des résultats obtenu avec le benzo(a)pyrène, 
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Pöschl et al. (2001) suggère qu'il pourrait y avoir une compétition entre l'ozone et l'eau pour 

les sites d'adsorption. La présence d'eau diminuerait donc l'adsorption de l'ozone et limiterait 

la réactivité hétérogène par réduction des concentrations surfacique d'ozone. Ces conclusions 

ont toutefois été contredites par Kwamena et al. (2004) et Segal-Rosenheimer et Dubowski 

(2007) qui ont respectivement observé une augmentation des cinétiques en présence 

d'humidité pour le benzo(a)pyrène (HR 72 %) et une stabilité des constantes cinétiques 

d'ozonolyse de pseudo premier-ordre de la cyperméthrine (un pyréthrinoïde) entre 7 et 80 % 

l'humidité relative. 

Les contradictions entre ces divers résultats montrent que l'influence de l'eau n'est pas encore 

comprise et que l’humidité relative devrait donc faire l’objet d’études plus poussées 

concernant son rôle et son influence sur la réactivité et les cinétiques hétérogène des espèces 

semi-volatiles. 

- Nature du support d’adsorption 

 

Les cinétiques peuvent aussi être influencées par la nature du support d’adsorption (Pflieger et 

al., 2009a; Perraudin et al., 2007, 2005ν Alebić-Juretić et al., 2000). Dans les études menées 

par Perraudin et al. (2007, 2005), il a été observé une différence au niveau des cinétiques de 

réactivité hétérogène des hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) suivant le 

substrat utilisé (graphite ou silice). Dans ces études, il a été proposé une possible influence de 

la composition chimique de l’aérosol et de ses propriétés structurales (surface spécifique et 

taille des pores). Il est suggéré que de fortes interactions entre les électrons π délocalisés entre 

le graphite et les HAP stabilisent ces derniers, contrairement aux particules de silice où les 

interactions sont plus faibles. Ceci expliquerait une plus forte réactivité pour les HAP 

adsorbés sur les particules de silice. Les paramètres physiques de l’aérosol peuvent aussi 

influencer le recouvrement et la quantité de réactif adsorbé à la surface, disponible pour la 

réaction (Perraudin et al., 2007ν Alebić-Juretić et al., 1λλ0). Dans leur étude, Pflieger et al. 

(2009a) suggèrent que la différence de composition chimique du support d’adsorption pourrait 

modifier la nature et la force des liaisons de Van Der Waals entre le pesticide adsorbé et la 

surface. Cela impliquerait une modification de l’énergie d’activation du pesticide adsorbé. De 

plus, la différence de taille de pores du substrat peut engendrer une protection plus ou moins 

importante du pesticide et va dépendre de la capacité de l’ozone ou d’un autre oxydant à 

pénétrer dans ces pores. 
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- Quantité adsorbée et type de recouvrement 

 

La quantité adsorbée et le type de recouvrement peuvent aussi influencer les cinétiques 

hétérogènes. Pflieger et al. (2011) observent que pour la trifluraline les cinétiques de 

dégradation à l’ozone sont plus lentes avec une quantité de pesticide adsorbé beaucoup plus 

importante. En effet, ce phénomène a déjà été observé sur des HAP (Miet et al., 2009; 

Kwamena et al., 2007ν Perraudin et al., 2007ν Pöschl et al., 2001ν Alebić-Juretić et al., 1λλ0ν 

Wu et al., 1984). En effet, Wu et al. (1984) ont montré une dépendance entre la vitesse 

d’ozonolyse et la quantité d’HAP adsorbés sur des plaques de silice. Dans cette étude, lors 

d’un recouvrement multicouche, il est suggéré que l’ozonolyse s'effectue plus rapidement 

avec les HAP à la surface de la multicouche qu'avec les HAP des couches inférieures. Ce 

phénomène est provoqué par un empêchement de l’ozone à atteindre les molécules d’HAP des 

couches internes à cause de la formation de produits d’oxydation, qui ont une volatilité plus 

faible que celle des réactifs de départ.  

En conséquence un recouvrement inférieur à une monocouche implique une cinétique plus 

rapide qu'avec un recouvrement multicouche. Ainsi plus le recouvrement est important, plus 

la réactivité vis-à-vis de l’ozone diminuerait. De plus, par le recouvrement du support, la 

nature de ce support peut être modifiée par les molécules adsorbées, impliquant une 

protection des molécules se trouvant en-dessous de la couche supérieure exposée à l’ozone. 

Ce phénomène a également été observé par Pflieger et al. (2012) pour des pesticides.  

Lors des expérimentations de laboratoire, l'hypothèse d'un recouvrement monocouche est 

généralement formulée en s'appuyant sur le fait que la quantité adsorbée est insuffisante pour 

recouvrir d’une monocouche la surface solide d'adsorption. Cependant, Rosen et al. (2008) 

ont remarqué lors de leurs travaux sur l'acide oléique, qu’avec un recouvrement théorique 

inférieur à une monocouche, il pouvait y avoir la formation d’agrégats d’acide à la surface de 

particules de silice, comme le montre la Figure III.26. L'hypothèse de la non-accessibilité des 

oxydants aux couches inférieures reste donc valable même pour de faible quantité d'espèces 

organiques adsorbées.    
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Figure III.26 μ Images de particules de silice de 1,6 ȝm obtenues par microscopie électronique 

à balayage par Rosen et al. (2008) pour une exposition à l’acide oléique gazeux a) avant 

exposition, b) après exposition à 1,2.10-3 Pa c) et 4,3.10-3 Pa d’acide oléique 

 

- Adsorption de plusieurs composés 

 

L’adsorption simultanée de plusieurs composés à la surface de particules pourrait aussi 

influencer les cinétiques. Sur ce point, les résultats des études antérieures sont contradictoires. 

Ainsi, Pflieger et al. (2012) n’observent pas de différences significatives sur la vitesse 

d’ozonolyse de l’isoproturon et de la trifluraline qu’ils soient seuls ou en mélange. Par contre, 

pour deux études réalisées sur le pyrène, un effet de mélange est perceptible. En effet,              

Miet et al. (2009) ont étudié la réactivité du pyrène seul et ont déterminé une constante de                     

(3,2 ± 0,7).10-16 cm3.molécules-1.s-1 alors que Perraudin et al. (2007) qui ont réalisé une étude 

en tous points identique du point de vue expérimentale mais avec un mélange de 13 HAP 

adsorbés ont obtenu une constante de (5,9 ± 1,3).10-17 cm3.molécules-1.s-1. La cinétique du 

pyrène est donc environ 5 fois plus lente lorsqu'il est en mélange ce qui pourrait s'expliquer 

par un possible effet de compétition pour les sites d’adsorption induisant une accumulation 

des composés ou une compétition avec l’oxydant. Cependant, le recouvrement utilisé pour ces 

deux études reste relativement élevé (< à 10 % d’une monocouche) contrairement au 

recouvrement faible (< 1 %) de l'étude de Pflieger et al. (2012). 

Tous les paramètres cités ci-dessus peuvent influencer les cinétiques en phase particulaire et 

devraient faire l’objet d’études plus poussées afin de comprendre et de déterminer leurs rôles 

et leurs influences sur la réactivité hétérogène des espèces semi-volatiles en général et des 

pesticides en particulier. 
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3.1.2 Temps de vie atmosphériques 

 

Le Tableau III.11 présente les différents temps de vie calculés à partir des modélisations de         

L-R et L-H pour une concentration troposphérique d’ozone gazeux de 40 ppb (Vingarzan  

2004) et une exposition de 24 h par jour. Les deux mécanismes utilisés donnent des temps de 

vie atmosphériques similaires, ce qui confirme que les deux types de modélisation peuvent 

décrire les données cinétiques obtenues. Les temps de vie calculés, par la modélisation de                

Langmuir-Rideal pour les 4 pesticides présentant une dégradation à l’ozone, sont compris 

entre 13 jours pour le cyprodinil et 35 jours pour la pendiméthaline. Pour la modélisation de 

Langmuir-Hinshelwood, les temps de vie varient de 8 jours à 33 jours, pour ces mêmes 

pesticides.  

Considérant que les 4 autres pesticides ne présentent pas de dégradation à l’ozone dans nos 

conditions expérimentales, leur temps de vie est par conséquent considéré comme supérieur à 

33 ou 35 jours selon L-H et L-R respectivement. Les 8 pesticides étudiés montrent donc une 

réactivité extrêmement faible vis-à-vis de l’ozone et ces 8 pesticides doivent donc être 

considérés comme persistants dans l’atmosphère vis-à-vis de l’ozone. 

Les temps de vie déterminés dans notre étude sont similaires à ceux retrouvés dans la 

littérature. Pour la famille de pesticides des dinitroanilines, les temps de vie estimés dans 

notre étude sont de 33 jours (L-H) et 35 jours (L-R) pour la pendiméthaline. Ces résultats sont 

proches des temps de vie déterminés par Pflieger et al. (2009b) pour la trifluraline entre 32 

jours (L-H) et 40 jours (L-R), ou encore par Yang et al. (2012) de 44 jours (L-R) pour 

l’isopropalin. Pflieger et al. (2011) ont réalisés une deuxième étude sur la trifluraline avec un 

temps de vie estimé entre 100 jours (L-H) et 120 jours (L-R) mais avec une quantité de 

pesticide adsorbé beaucoup plus importante. Concernant la famille des pyréthrinoïdes, Segal-

Rosenheimer et Dubowski (2007) et Segal-Rosenheimer et al. (2011) ont respectivement 

déterminé pour la cyperméthrine des temps de vie de 36 et 23 jours. Dans notre étude, les 

temps de vie des deux pyréthrinoïdes, la deltaméthrine et la perméthrine, sont respectivement 

de 12 et 17 jours. Compte tenu des différences expérimentales avec ces auteurs (Segal-

Rosenheimer et al., 2011; Segal-Rosenheimer et Dubowski 2007), notamment le choix des 

pyréthrinoïdes et des supports d'adsorption, ces résultats peuvent être considérés comme 

cohérents. Enfin, pour le difénoconazole, le temps de vie estimé dans notre étude est supérieur 
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à 33 jours (L-H) et à 35 jours (L-R) ce qui est en accord avec les temps de vie déterminés par 

Al Rashidi et al. (2011) de 264 jours (L-H) et de 452 jours (L-R). 

Pour conclure, la réactivité hétérogène vis-à-vis de l’ozone de différents pesticides étudiés 

dans la littérature et dans la présente étude est lente, avec des temps de vie supérieurs à la 

semaine, quel que soit la famille de pesticide choisie ou le type de support d’adsorption.  

Afin de déterminer les mécanismes de réaction, l’identification des produits de dégradation a 

été réalisée. 

 

3.2 Produits de dégradation 

 

Les produits de dégradation des 4 pesticides présentant une dégradation à l’ozone ont été 

recherchés en phase particulaire et en phase gazeuse suivant le même protocole que celui 

utilisé pour l’étude des produits de photolyse. Les pesticides adsorbés sur les particules de 

silice sont exposés à 5 ppm d’ozone afin d’accélérer les cinétiques de dégradation et 

d'accroître les concentrations en produits de dégradation. Une expérience test est réalisée au 

préalable, en exposant les particules de silice préparées sans adsorption de pesticides, pour 

vérifier que les produits formés ne proviennent pas d’une ozonolyse des particules de silice. 
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3.2.1 Ozonolyse de la deltaméthrine 

 

Treize produits de dégradation ont été détectés en phase particulaire et en phase gazeuse pour 

l’ozonolyse de la deltaméthrine et sont listés dans le Tableau III.12. Ils sont classés suivant la 

phase étudiée (particulaire ou gazeuse) et la technique analytique employée. 

 

Tableau III.12 μ Produits de dégradation de l’ozonolyse de la deltaméthrine 

Phase 

étudiée 

Analyse  

(type 

d’ionisation) 

m/z monoisotopique mesuré (Da) 
Formule 

brute de l’ion 
proposée 

Erreur 

sur la 

masse 

(mDa) a 

Formule 

brute de la 

molécule 

proposée b 

N° 
R+ 

ou fragment 

(R+H)+  

ou 

fragment 

(R-H)- 

Phase 
particulaire 

GC-(QqQ)-
MS/MS 

(EI) 

349 - - C21H19NO4
+ - C21H19NO4 (1) 

198 - - C13H10O2
+ - C13H10O2

* (2) 

LC-(Q-ToF)-
MS/MS 

(ESI) 
- - 141.0552 C7H9O3

- -0.6 C7H10O3 (3) 

Phase 
gazeuse 

PTR-(ToF)-
MS  

(O2
+) 

157.837 - - Br2
+ -0.9 Br2 (4) 

106.915 - - BrCO+ -2.3 Br2CO (5) 

94.914 - - BrO+ -1.3 Br2O (6) 

PTR-(ToF)-
MS (H3O

+) 

- 214.866 - Br2C3H5O
+ 4.2 Br2C3H4O (7) 

- 200.849 - Br2C2H3O
+ 5.5 Br2C2H2O (8) 

- 136.957 - BrC3H6O
+ 2.7 BrC3H5O (9) 

- 124.921 - BrCH2O2
+ 2.3 BrCHO2 (10) 

- 47.012 - CH3O2
+ 0.8 CH2O2 (11) 

- 44.996 - CO2H
+ 1.1 CO2

* (12) 

- 44.012 - H2CNO+ 1.1 HCNO (13) 
 

 a Erreur sur la masse = Masse exacte théorique – Masse mesurée. Les masses exactes théoriques pour 
les ions proposés détectés avec la LC-(Q-ToF)-MS/MS et le PTR-(ToF)-MS sont obtenues 
respectivement avec le logiciel « Masslynx Molecular Mass Calculator » et avec "Exact Mass 
Calculator, Single Isotope version" (http://www.sisweb.com/referenc/tools/exactmass.htm) après 
correction de la masse de l’électron. 

*vMolécules confirmées par l’analyse de standards. 

 

En phase particulaire, trois produits de dégradation ont été trouvés. Deux ont été analysés par             

GC-(QqQ)-MS/MS et un par LC-(Q-ToF)-MS/MS. Les spectres de masse des deux composés 

détectés en GC-(QqQ)-MS/MS sont présentés sur la Figure III.27.  
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Figure III.27 : Spectres de masse de deux produits (1) et (2) d'ozonolyse de la deltaméthrine 

détectés dans la phase particulaire 

  

D’après la Figure III.27, la molécule (1) correspondant à l’ion moléculaire m/z 34λ et possède 

un fragment caractéristique de la deltaméthrine, l’ion m/z 181. Cet ion correspond à la 

formule brute C13H9O
+ et se forme à partir de la deltaméthrine par coupure en alpha de la 

fonction carbonyle suivie de la perte de CO2 puis de l’élimination de la fonction -HCN et 

enfin la stabilisation de l’ion fragment en ion tropylium C7H7
+ (l’ion m/z 181 possède deux 

cycles aromatiques connectés avec un atome d’oxygène et dont l’un des cycles possède 7 

carbones). La formule proposée pour cette molécule est C21H19NO4. Elle a déjà été proposée 

par Segal-Rosenheimer et Dubowski (2007) pour l’ozonolyse de la cyperméthrine qui comme 

la deltaméthrine fait partie de la famille des pyréthrinoïdes mais cette dernière possède deux 

atomes de brome remplacés dans la cyperméthrine par deux atomes de chlore. 

La molécule (2) correspondant à l’ion moléculaire m/z 1λ8 est confirmée par injection d’un 

standard commercial et correspond au 3-phénoxybenzaldéhyde. Cette molécule possède le 

même ion caractéristique m/z 181 que la molécule précédente (1) et a été observé par                

Segal-Rosenheimer et Dubowski (2007) et Ruzo et al. (1982). 

La molécule (3) a été analysée en LC-(Q-ToF)-MS/MS. Sa masse exacte est de 141,0546 Da 

ce qui correspond à la molécule C7H10O3 avec une erreur sur la masse exacte de -0,6 mDa. 

Plusieurs produits de dégradation ont été détectés dans la phase gazeuse avec un                              

PTR-(ToF)-MS et une ionisation par les ions O2
+ et H3O

+. De même que pour l’analyse en             

LC-(Q-ToF)-MS/MS, cette technique analytique permet de déterminer la masse exacte des 

ions moléculaires permettant de proposer des formules brutes.  

Par ionisation avec l’ion τ2
+, trois produits de dégradation sont détectés. Leur masse exacte a 

été déterminée à partir de leurs ions moléculaires R+. Les ions moléculaires proposés (4), (5) 

et (6) sont : Br2
+, BrCO+ et BrO+. Ils correspondent respectivement aux molécules Br2, Br2CO 

et Br2O.  

(1) (2) 
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Les trois ions détectés (4), (5) et (6) ont été confirmés par la présence des isotopes des atomes 

de brome. Par exemple, pour l’ion Br2
+, trois isotopes sont détectés avec des m/z 157,837; 

159,836 et 161,834 Da et un écart de 2 Da entre chaque masse. Le rapport des intensités 

relatives de ces ions sont respectivement de 48,8/100/51,3 %, ce qui confirme la présence de 

deux atomes de brome et permet de confirmer la présence de la molécule Br2. Il en est de 

même pour les ions BrCO+ et BrO+, où deux isotopes sont détectés (respectivement aux m/z 

106,916; 108,898 Da et 94,914; 96,911 Da) avec des abondances relatives pour chaque masse 

de 97,5 et 100 % (Figure III.28).  

 

Figure III.28 : Abondance relative de l'ion m/z 108,898 en fonction de l'ion 106,916. La pente 

de la droite de corrélation très proche de 1 confirme la présence d'un atome de brome dans 

l'ion 

 

Les ions BrCO+ et BrO+ correspondent aux formules brutes Br2CO et Br2O qui possèdent 

deux atomes de brome bien que les ions détectés n’en possèdent qu’un seul. En effet, 

l’ionisation par l’ion τ2
+ est énergétiquement proche d’une ionisation par impact électronique 

et l'ion moléculaire peut être très peu abondant voir même absent. Pour les molécules (5) et 

(6) l'arrachement d'un atome de brome est hautement probable. 

Les profils temporels des ions Br2
+, BrCO+ et BrO+ présentés sur la Figure III.29 sont 

différents, ce qui suggère que ces trois ions ne sont pas des fragments produits lors de 

l’analyse de la même molécule mais correspondent bien à des molécules différentes. De plus, 

Segal-Rosenheimer et Dubowski (2007) proposent les molécules Cl2, Cl2O et Cl2CO comme 
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produits de dégradation de la cyperméthrine. Par analogie, la détection des molécules Br2, 

Br2CO et Br2O pour la deltaméthrine semble être cohérente.  

 

 

Figure III.29 : Profils temporels des ions Br2
+, BrO+ et BrCO+ observés avec le PTR-(ToF)-

MS (O2
+) 

 

L’ionisation par transfert de proton à partir de H3O
+, qui est une ionisation plus douce qu’avec 

l’ion τ2
+, permet l’obtention des ions moléculaires protonés (R+H)+. Par cette ionisation, 

quatre ions bromés (7), (8), (9) et (10) sont détectés. Ils correspondent respectivement à 

Br2C3H5O
+, Br2C2H3O

+, BrC3H6O
+ et BrCH2O2

+. De même que pour l’ionisation par l’ion 

O2
+, la présence des isotopes permet de confirmer la présence des atomes de brome par la 

présence des massifs isotopiques et des rapports d’intensité des ions qui les constituent (48,8/ 

100/51,3 % lors de la présence de deux atomes de brome et 97,5/100 % lorsqu’un seul atome 

de brome est présent). Leurs profils temporels sont différents ce qui permet de confirmer qu’il 

ne s’agit pas de fragments produits lors de l’analyse de la même molécule mais correspondent 

bien à des molécules différentes (Figure III.30). Sur cette figure, les chutes d’intensité à 

intervalles réguliers correspondent aux prélèvements de particules (retrait du ballon) pour 

l’analyse de la phase particulaire. Ce phénomène confirme que les produits de dégradation 

observés ne sont pas des artéfacts ou des contaminations puisque lorsque le ballon est enlevé, 

les produits de dégradation disparaissent et reviennent à leur niveau initial lors de la remise en 

place du ballon. 
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Figure III.30 : Profils temporels des ions BrCH2O2
+, BrC3H6O

+, Br2C2H3O
+ et Br2C3H5O

+ 

observés avec le PTR-(ToF)-MS (H3O
+) 

 

Trois produits de dégradation non bromés (11), (12) et (13) ont également été détectés. Par 

analogie avec l'ozonolyse de la cyperméthrine (Segal-Rosenheimer et Dubowski 2007), les 

molécules suivantes sont proposées : CH2O2, CO2 et HCNO et CH2O2. La molécule de CO2 

est confirmée par standard. 

 

Une proposition de schéma réactionnel d'ozonolyse de la deltaméthrine est présentée sur la 

Figure III.31. 
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Figure III.31 : Schéma réactionnel d'ozonolyse hétérogène de la deltaméthrine proposé à 

partir des produits de dégradation identifiés 
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Comme l’indique la Figure III.31, deux voies de dégradation (a) et (b) semblent être 

possibles. La plus connue est la voie (a) qui est initiée par la formation d’un ozonide primaire 

par addition d’une molécule d’ozone sur la double liaison proche des deux atomes de brome 

selon le mécanisme de réaction de Criegee (Criegee et al., 1975). Cet ozonide se fragmente 

rapidement de part et d'autre de l’oxygène central de la molécule d’ozone additive, pour 

donner à son tour deux voies possibles (a.1 et a.2). La première voie (a.1) donne la molécule 

(1) en phase particulaire ainsi qu’un intermédiaire réactionnel. Cet intermédiaire donne à son 

tour les molécules (12), (4), (6), (11) et (5). Cette molécule (5) Br2CO peut réagir avec les 

molécules d’eau présentes dans le système pour former la molécule (10). La molécule (1) en 

phase particulaire réagit de nouveau avec l’ozone présent pour former un intermédiaire déjà 

observé par Ruzo et al. (1982). Cet intermédiaire réagit lui-même avec les molécules d’eau 

pour former les molécules secondaires (2) et (3) en phase particulaire ainsi que la molécule 

(13) en phase gazeuse. La deltaméthrine est un pesticide de la famille des pyréthrinoïdes de 

type I, c’est-à-dire qu’elle possède un groupement cyano. La molécule (13) HCNO est donc 

caractéristique du groupement cyano des pyréthrinoïdes de type I. La deuxième voie de 

réaction (a.2) conduit à la formation de la molécule (5) qui réagit avec l’eau pour former la 

molécule (10).  

En plus de la formation de l’ozonide primaire, une autre voie de dégradation (b) peut être 

envisagée menant à la formation des molécules (7), (8) et (9). Cependant, cette étude ne 

permet pas de déterminer le mécanisme précis conduisant à la formation de ces molécules. 

Ces résultats mettent en évidence le rôle crucial des molécules d’eau dans les mécanismes 

réactionnels. Pourtant, peu d'auteurs tiennent compte de l’humidité dans leurs études de 

réactivité hétérogène. Si l'eau influence les mécanismes réactionnels, il faut s'attendre à ce que 

les rapports des voies réactionnelles soient influencés par les taux d'humidité. Puisque chaque 

voie réactionnelle possède sa propre cinétique, le taux d'humidité devrait influencer la 

cinétique globale de dégradation des pyréthinoïdes.   

Au niveau toxicité, par analogie au phosgène (Cl2CO) qui est un gaz de combat toxique à 

faible dose, le bromophosgène (Br2CO) est un composé potentiellement toxique.                                                

Le 3-phenoxybenzaldéhyde, également identifié comme produit de la photolyse de la 

deltaméthrine, est un perturbateur endocrien (McCarthy et al., 2006). 
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3.2.2 Ozonolyse de la perméthrine 

 

Pour l’ozonolyse de la perméthrine, un seul produit de dégradation est détecté en phase 

particulaire par analyse GC-(QqQ)-MS/MS et trois produits en phase gazeuse par analyse en 

PTR-(ToF)-MS. Ces produits sont présentés dans le Tableau III.13. 

 

Tableau III.13 μ Produits de dégradation de l’ozonolyse de la perméthrine 

Phase 

étudiée 

Analyse  

(type 

d’ionisation) 

m/z monoisotopique mesuré (Da) 
Formule 

brute de 

l’ion 
proposée 

Erreur 

sur la 

masse 

(mDa) a 

Formule 

brute de la 

molécule 

proposée b 

N° 
R+ 

ou fragment 

(R+H)+  

ou 

fragment 

(R-H)- 

Phase 
particulaire 

GC-(QqQ)-
MS/MS 

(EI) 
324 - - C20H20O4

+ - C20H20O4 (1) 

Phase 
gazeuse 

PTR-(ToF)-MS 
(H3O

+) 

- 62,963 - ClCO+ 1 Cl2CO (2) 

- 51,978 - ClOH+ -7 Cl2O (3) 

- 44,996 - CO2
+ 1 CO2

* (4) 

a Erreur sur la masse = Masse exacte théorique – Masse mesurée. Les masses exactes théoriques pour 
les ions proposés détectés le PTR-(ToF)-MS sont obtenues avec "Exact Mass Calculator, Single 
Isotope version" (http://www.sisweb.com/referenc/tools/exactmass.htm) après correction de la masse 
de l’électron. 

*vMolécule confirmée par l’analyse d’un standard. 

 

Le spectre de masse obtenu pour la molécule (1) de masse 324 est présenté sur la Figure 

III.32. L'ion moléculaire de m/z 324 correspond à la formule brute C20H20O4
+

. Le spectre de 

masse est constitué d'un ion caractéristique de la perméthrine à m/z 183. Il se forme par 

coupure de la perméthrine en alpha de la fonction carbonyle suivie d'une perte de CO2. 
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Figure III.32 : Spectre de masse de la molécule (1) de formule brute C20H20O4 obtenu par 

ozonolyse de la perméthrine 

 

Pour les ions (2) et (3), deux isotopes sont détectés respectivement aux masses 62,963; 64,961 

et 51,λ78ν 53,λ6λ Da séparés de 2 Da. Le rapport d’intensité de ces ions correspond à 

l'abondance relative 3 – 1 des isotopes du chlore ce qui confirme la présence d’un atome de 

chlore (Cf. exemple de l'ion (2) sur la Figure III.33). L’ion (2) correspondrait à l’ion ClCτ+, 

obtenu par fractionnement hétérolytique du composé parent.  

Par analogie avec la deltaméthrine, bien qu’un seul atome de chlore ne soit détecté, il semble 

plus probable dans la structure de la molécule conduisant à l'ion (2) contienne deux atomes de 

chlore. La molécule proposée pour cet ion est alors Cl2Cτ. De même, l’ion (3) correspond à 

l’ion ClτH+ et semble provenir de la molécule Cl2τ puisqu’en analyse par PTR-(ToF)-MS 

(H3O
+), les molécules peuvent potentiellement perdre un atome de chlore pour se protoner.  

 

 

Figure III.33 : Evolution temporelle des ions m/z 62,963 et 64,961 correspondant à la 

fragmentation de l’ion ClCτ+ par analyse en PTR-(ToF)-MS (H3O
 +) 

 

La molécule (4) correspond à la molécule de CO2 qui a été confirmée par un standard. 
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Un schéma réactionnel d'ozonolyse de la perméthrine est proposé sur la Figure III.34 à partir 

des produits de dégradation qui ont pu être identifiés. 

 

 

 

Figure III.34 : Schéma réactionnel d'ozonolyse hétérogène de la perméthrine proposé à partir 

des produits de dégradation identifiés 

 

L’ozonolyse de la perméthrine forme un ozonide primaire par addition d’une molécule 

d’ozone sur la double liaison en alpha des atomes de chlore. Cet ozonide peut se fragmenter 

selon deux voies réactionnelles. Une première voie conduit à la formation de la molécule (1) 

qui est présente en phase particulaire. Par analogie avec l’ozonolyse de la deltaméthrine pour 

laquelle on obtenait une molécule de formule brute C21H19NO4, on obtient ici la molécule (1) 

de formule brute C20H20O4 ne contenant pas de groupement cyano. En effet, contrairement à 

la deltaméthrine, la perméthrine est un pesticide de la famille des pyréthrinoïdes de type II qui 

ne possède pas de groupement cyano. On retrouve également les molécules (2) Cl2CO et (3) 

Cl2O qui sont de même nature que les produits de dégradation bromés qui avaient été 
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observés pour l’ozonolyse de la deltaméthrine (Br2CO (5) et Br2O (6)). A partir de l'ozonide, 

une seconde voie réactionnelle conduit à la formation de la molécule (2) Cl2CO.  

Toutes ces molécules (1, 2 et 3) ont été suggérées dans l’étude de Segal-Rosenheimer et 

Dubowski (2007) et la molécule de phosgène (Cl2CO) a été identifiée avec certitude dans leur 

étude. Le mécanisme d’ozonolyse de la perméthrine est similaire à celui de l’ozonolyse de la 

deltaméthrine mais il est stoppé après la formation des produits secondaires (2), (3) et (4) pour 

les deux voies de dégradation contrairement au mécanisme de la deltaméthrine. Le mécanisme 

d’ozonolyse de la perméthrine est donc beaucoup plus court que celui de la deltaméthrine en 

raison de l'absence du groupement cyano. 

D’un point de vue toxicité, on peut noter la formation de phosgène (Cl2CO) lors de 

l’ozonolyse de la perméthrine, qui est un gaz de combat extrêmement toxique à faible dose                         

(Pauluhn et al., 2007; Borak et Diller, 2001).  

 

3.2.3 Ozonolyse du cyprodinil 

 

Lors de l’ozonolyse du cyprodinil, trois produits de dégradation ont été détectés en phase 

particulaire par analyse GC-(QqQ)-MS/MS. Ces produits sont présentés dans le Tableau 

III.14. 

 

Tableau III.14 μ Produits de dégradation de l’ozonolyse du cyprodinil 

Phase 

étudiée 

Analyse  

(type 

d’ionisation) 

m/z monoisotopique mesuré (Da) Formule 

brute de 

l’ion 
proposée 

Erreur 

sur la 

masse 

(mDa)  

Formule 

brute de la 

molécule 

proposée 

N° R+ 

ou 

fragment 

(R+H)+  

ou 

fragment 

(R-H)- 

Phase 
particulaire 

GC-(QqQ)-
MS/MS 

(EI) 

149 - - C8H11N3
+ - C8H11N3

* (1) 

179 - - C9H13N3O
+ - C9H13N3O (2) 

189 - - C10H11N3O
+ - C10H11N3O (3) 

*vMolécule confirmée par l’analyse d’un standard. 

 

Parmi ces trois produits, l’ion (1) C8H11N3
+ a été confirmé par standard et correspond à la 

molécule C8H11N3. Cette molécule avait déjà été observée comme produit de photolyse du 

cyprodinil.  

Les spectres de masse des produits de dégradation (2) et (3) sont présentés sur la Figure 

III.35. L’ion moléculaire C9H13N3O
+ (2) correspond à la molécule C9H13N3τ et l’ion m/z 133 

correspond à la perte du groupement -NH2. D'après son spectre de masse, la molécule (3) 
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correspond à la formule brute C10H11N3O. Cette structure est validée par la présence de l'ion 

moléculaire de m/z 18λ et de l’ion m/z 11λ qui correspond à la perte du groupement                  

-C3H4NO. 

 

 

Figure III.35 : Spectre de masse des molécules 2 (C9H13N3O) et 3 (C10H11N3O) 

 

Un schéma réactionnel d’ozonolyse du cyprodinil est proposé sur la Figure III.36. 
 

 

Figure III.36 : Schéma réactionnel d'ozonolyse hétérogène du cyprodinil proposé à partir des 
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La molécule (1) C8H11N3 correspond à une perte du cycle aromatique par attaque de ce cycle 

par une molécule d’ozone. La molécule C9H13N3O (2) se forme par addition d’une molécule 

d’ozone sur une des doubles liaisons du cycle aromatique conduisant à une ouverture du cycle 

et à l’addition d’un atome d’oxygène. La molécule C10H11N3O (3) correspond à l'ouverture du 

cycle aromatique azoté par addition d’une molécule d’ozone. Walse et Karaca (2011) ont 

identifié la molécule (a) (Figure III.36) comme produit d’ozonolyse du cyprodinil sur des 

grappes de raisins. Cette molécule (a) pourrait être un intermédiaire de formation de la 

molécule (3) par rupture au niveau de l’azote proche du cycle à 3 carbones. 

 

3.2.4 Ozonolyse de la pendiméthaline 

 

Lors de l’ozonolyse de la pendiméthaline, six produits de dégradation sont détectés en phase 

particulaire par analyse en LC-(Q-ToF)-MS/MS. Ils sont présentés dans le Tableau III.15. 

 

Tableau III.15 : Produits de dégradation de l’ozonolyse de la pendiméthaline 

Phase 

étudiée 

Analyse  

(type 

d’ionisation) 

m/z monoisotopique mesuré (Da) Formule 

brute de 

l’ion 
proposée 

Erreur 

sur la 

masse 

(mDa) a 

Formule 

brute de la 

molécule 

proposée 

N° R+ 

ou 

fragment 

(R+H)+  

ou 

fragment 

(R-H)- 

Phase 
particulaire 

LC-(Q-ToF)-
MS/MS 

(ESI) 

- 296,1236 - C13H18N3O5
+ 1,1 C13H17N3O5 (1) 

- 283,1284 - C13H19N2O5
+ 1,0 C13H18N2O5 (2) 

 254,1385 - C13H20NO4
+ -0,7 C13H19NO4 (3) 

- - 312,1198 C13H18N3O6
- 0,0 C13H19N3O6 (4) 

  310,1041 C13H16N3O6
- 0,2 C13H17N3O6 (5) 

  312,0832 C12H14N3O7
- 0,0 C12H15N3O7 (6) 

  a Erreur sur la masse = Masse exacte théorique – Masse mesurée. La masse exacte théorique pour les 
ions proposés détectés avec la LC-(Q-ToF)-MS/MS est obtenue avec le logiciel « Masslynx Molecular 
Mass Calculator ».  

 

Les molécules (1), (2) et (3) sont identifiées en mode positif à partir de la masse exacte de 

leurs ions moléculaires qui sont respectivement C13H18N3O5
+

, C13H19N2O5
+ et C13H20NO4

+. 

L’écart de masse observée entre la masse exacte mesurée et la masse exacte théorique est 

faible pour les trois ions puisqu'il est compris entre -0,7 et 1,1 mDa. Les molécules (4), (5) et 

(6) sont détectées en mode négatif et leurs ions moléculaires ont respectivement les formules 

brutes suivantes C13H18N3O6
-, C13H16N3O6

- et C12H14N3O7
-. L’erreur de masse pour ces trois 
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ions est comprise entre 0,0 et 0,2 mDa. A partir des formules brutes des ions moléculaires des 

formules développées sont proposées mais ce ne sont que des suggestions car les techniques 

analytiques utilisées ne permettent pas de déterminer la position exacte des groupements sur 

les molécules. A partir des formules développées, un schéma réactionnel de dégradation de la 

pendiméthaline est proposé Figure III.37. 

 

 

Figure III.37 : Schéma réactionnel d'ozonolyse hétérogène de la pendiméthaline proposé à 

partir des produits de dégradation identifiés 
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Les structures des molécules (1), (4), (5) et (6) Figure III.37 sont inspirées des études menées 

par Meng et al. (2009) et Yang et al. (2012) sur l’ozonolyse de l’isopropalin et de la 

trifluraline. Comme la pendiméthaline étudiée ici, ces deux pesticides font partis de la famille 

des dinitroanilines et des analogies sont donc possibles. Ces deux études proposent la 

formation de produits de dégradation par addition d’un groupement alcool ou cétone sur une 

des chaînes carbonées portée par l'amine (Figure III.38). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure III.38 : Mécanismes d'ozonolyse de la trifluraline proposées par Meng et al. (2009)  

En effet, la molécule (1) est formée par addition d'une fonction cétone sur le deuxième 

carbone de la chaine carbonée portée par l'amine. La molécule (5) est formée à partir de la 

molécule (1) par l’ajout d'une fonction alcool en bout de la chaine carbonée. Les molécules 

(3) et (6) sont formées à partir de la molécule (5). La molécule (6) se forme par l’ajout d’une 

fonction alcool supplémentaire à l'extrémité de la seconde chaine carbonée. La molécule (3) 

se forme à partir de la molécule (5) par substitution des deux groupements nitro au profit de 

deux fonctions alcool. La molécule (2) est formée par le remplacement de l'amine secondaire 

par un atome d’oxygène. Pour finir, la molécule (4) est formée par addition de deux fonctions 

alcool sur le deuxième et troisième carbone de la chaine carbonée portée par l'amine 

secondaire. 

Trifluraline 
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4) Oxydation des pesticides par les radicaux hydroxyles 

 

 

4.1 Etude préalable des pertes de pesticides adsorbés en présence de m-xylène et DMB 

 

Préalablement à toute étude d'oxydation par le radical hydroxyle (·OH), une expérience a été 

réalisée afin de vérifier que la présence de 2,3-diméthyl-2-butène (DMB) et de m-xylène 

n'induit pas de perte de pesticides pendant la durée des expériences. A l’abri de la lumière et 

en absence de radicaux ·OH, les 8 pesticides adsorbés sur des particules de silice sont exposés 

à un flux humide (HR = 55 %) de m-xylène et de DMB de 500 mL.min-1. La Figure III.39 

montre qu’il n’y a pas de perte de pesticides par réaction avec les deux CτV (m-xylène et 

DMB), par hydrolyse ou par volatilisation au cours des 6 h d'expérience.    

 

 

Figure III.39 : Evolution des concentrations des 8 pesticides (concentration normalisée par 

rapport à la concentration initiale adsorbée)  
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4.2 Constantes cinétiques 

 

Les constantes cinétiques de pseudo premier-ordre de l’oxydation hétérogène des pesticides 

par les radicaux ·OH ont été déterminées par l’analyse des profils temporels des 

concentrations de pesticides normalisées par rapport à la concentration initiale adsorbée. Ces 

profils sont obtenus par une exposition des 8 pesticides à six concentrations différentes en 

radicaux ·OH : 3,0.107; 6,1.107; 8,0.107; 9,3.107; 1,4.108 et 1,45.108 radicaux.cm-3. Un 

exemple de profil temporel est présenté sur la Figure III.40. Il a été obtenu pour une 

concentration en radicaux ·OH de 1,45.108 radicaux.cm-3 et 1,28.1014 molécules.cm-3 d’ozone 

soit environ 5 ppm (l’ozone étant nécessaire à la formation des radicaux ·OH (Partie II 

Matériel et Méthodes)). 

 

Figure III.40 : Evolution temporelle de la concentration de 8 pesticides normalisée par rapport 

à la concentration initiale en présence d'une concentration en radicaux ·OH de 1,45.108 

radicaux.cm-3 et une concentration d’ozone de 1,28.1014 molécules.cm-3 

 

Dans ces conditions expérimentales d'exposition à l’ozone et aux radicaux ·OH pendant 6 h, 

la Figure III.40 montre qu’il n’y aucune perte significative pour 4 des pesticides : le 

difénoconazole, le fipronil, l’oxadiazon et le tétraconazole. Par contre, les 4 autres pesticides 

présentent une perte significative (Figure III.40).  
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L'ordre décroissant des cinétiques de dégradation est le suivant :                                                       

cyprodinil > deltaméthrine > perméthrine > pendiméthaline. A partir des profils temporels 

obtenus pour différentes concentrations de radicaux ·OH, il est possible de déterminer les 

constantes de pseudo premier-ordre kobs’. Pour cela, on trace en fonction du temps le 

logarithme népérien de la concentration de chaque pesticide normalisée par rapport à la 

concentration initiale. Les coefficients directeurs des régressions linéaires correspondent aux 

constantes kobs’ de chacun des pesticides. Un exemple est présenté sur la Figure III.41 pour 

une concentration en radicaux ·OH de 3,0.107 radicaux.cm-3 et une concentration d’ozone de                                  

1,64.1014 molécules.cm-3 (soit 6,1 ppm). 

 

Figure III.41 : Logarithme népérien de la concentration normalisée du cyprodinil, de la 

deltaméthrine, de la perméthrine et de la pendiméthaline en fonction du temps pour une 

concentration en radicaux ·OH de 3,0.107 radicaux.cm-3 et une concentration d’ozone de 

1,64.1014 molécules.cm-3 

 

Afin de déterminer spécifiquement les cinétiques de dégradation des 4 pesticides vis-à-vis des 

radicaux ·OH, il est nécessaire de soustraire la réactivité induite par l’ozone. Pour cela, les 

cinétiques d’ozonolyse déterminées précédemment pour les 8 pesticides dans des conditions 

expérimentales rigoureusement identiques (HR = 55 %, T = 25 °C, flux gazeux de                          
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500 mL.min-1, même quantité adsorbée de pesticides sur des particules de silice hydrophobe) 

sont utilisées. Dans la Partie 3.1, nous avons vu que 4 pesticides (cyprodinil, deltaméthrine, 

perméthrine et pendiméthaline) se dégradaient en présence d’ozone. Ces quatre même 

pesticides sont ceux qui se dégrade ici en présence les radicaux ·OH et d’ozone. Les 

constantes cinétiques de second-ordre d'ozonolyse obtenues par la modélisation du 

mécanisme de Langmuir-Rideal (Tableau III.11) sont utilisées pour soustraire la réactivité des 

pesticides avec l’ozone. Les constantes de pseudo premier-ordre kobs’ de dégradation par 

l'ozone et les radicaux ·OH sont alors décrites par l’Equation III.1 : 

kobs’ = kOH [·OH(g)] + kO3 [O3(g)] + kY [Y(g)]                                                                 (Eq. III.1) 

où kobs’ est la constante de pseudo premier-ordre tenant compte de la réactivité des radicaux 

·OH, de l’ozone et d'éventuels intermédiaires de réactions, kOH est la constante cinétique de 

second-ordre du pesticide vis-à-vis des radicaux ·OH, [·OH(g)] est la concentration en 

radicaux ·OH, kO3 est la constante cinétique d’ozonolyse de second-ordre du pesticide, [O3(g)] 

est la concentration d'ozone, kY est la constante de second-ordre du pesticide vis-à-vis 

d'éventuels intermédiaires de réactions et [Y(g)] est la concentration moyenne de ces 

intermédiaires réactionnels oxydants. 

 

Afin de déterminer kOH et kY [Y(g)], les constantes de pseudo premier-ordre kobs’ sont tracées 

en fonction des concentrations en radicaux ·OH. kY [Y(g)] correspond à l’ordonnée à l’origine 

de la droite obtenue (Palm et al., 1997). La réactivité induite par l’ozone et par les 

intermédiaires de réaction est retranchée aux constantes de pseudo premier-ordre kobs’. τn 

obtient alors la constante de pseudo premier-ordre kobs correspondant seulement à la réactivité 

des pesticides vis-à-vis des radicaux ·OH. Enfin, les constantes cinétiques de second-ordre 

(kOH) sont obtenues en traçant les constantes kobs en fonction de la concentration en radicaux 

·OH. Ces résultats sont présentés sur la Figure III.42. 
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Figure III.42 : Constantes de pseudo-premier ordre en fonction des concentrations en radicaux 

·OH 

 

Classiquement, la réactivité hétérogène peut être décrite par les deux mécanismes                                  

bi-moléculaire de Langmuir-Rideal et Langmuir-Hinshelwood (comme cela a été fait pour les 

cinétiques d’ozonolyse). Dans le cas présent, seul le mécanisme de Langmuir-Rideal permet 

de simuler convenablement les données expérimentales d’oxydation des 4 pesticides 

(cyprodinil, delaméthrine, perméthrine et pendiméthaline) par les radicaux ·OH (Figure 

III.42). Une explication possible peut être que les radicaux ·OH, possédant un temps de vie 

très court (compris entre 10 ms et 1s (Schlosser et al., 2009)), n’ont donc certainement pas le 

temps de s’adsorber à la surface des particules de silice avant de réagir avec les pesticides. 

Les pesticides semblent réagir par collision directe avec les radicaux ·OH présents en phase 

gazeuse.  

Les constantes cinétiques de second-ordre obtenues pour l’oxydation des pesticides par les 

radicaux ·τH (après retranchement de la réactivité avec l’ozone) sont présentées dans le 

Tableau III.16.  
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On observe que les 4 pesticides réactifs vis-à-vis des radicaux ·OH ont des constantes 

cinétiques du même ordre de grandeur comprises entre (4,3 ± 2,2).10-13 et                              

(9,7 ± 2,9).10-13 cm3.molécules-1.s-1 ce qui, par ordre de réactivité décroissante, donne le 

classement suivant : cyprodinil > deltaméthrine > perméthrine > pendiméthaline. Le 

cyprodinil est plus de deux fois plus réactif que la pendiméthaline. Les 4 autres pesticides 

pour lesquels aucune dégradation n'a été observée ont nécessairement des constantes de 

second-ordre inférieures à celle de la pendiméthaline.  

Comme pour l’ozonolyse, le programme (AτPWIσ) permet d’estimer les constantes 

cinétiques de second-ordre de l’oxydation par les radicaux ·τH en phase homogène gazeuse 

pour les 8 pesticides étudiés. Ces valeurs sont présentées dans le Tableau III.16. Une 

comparaison peut être établie entre la réactivité hétérogène en phase particulaire et la 

réactivité homogène en phase gazeuse vis-à-vis des radicaux ·OH. Les constantes cinétiques 

estimées par AOPWIN pour la réactivité homogène varient de 1,1.10-11 cm3.molécules-1.s-1 

pour le tétraconazole à 2,0.10-10 cm3.molécules-1.s-1 pour le cyprodinil. Les constantes 

cinétiques (kOH) estimées pour la réactivité homogène sont donc très supérieures (plus de 2 

ordres de grandeur) à celles obtenues expérimentalement pour la réactivité hétérogène. La 

réactivité hétérogène des pesticides vis-à-vis des radicaux ·OH est donc beaucoup plus lente 

que ce qui est prédit pour la réactivité homogène. 
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Tableau III.16 : Constantes cinétiques et temps de vie atmosphériques de pesticides pour la réactivité hétérogène vis-à-vis des radicaux ·OH 

Pesticide Phase particulaire Phase gazeuse Support 

Humidité 

relative 
(%) 

Gamme de 

concentration 

·OH 
(molécules.cm-3) 

Références 

Nom 
Famille 

chimique 
kOH expérimentaux 
(cm3.molécule-1.s-1) 

Temps de vie 
expérimentaux 

(jours) a 

kOH estimés c 
(cm3.molécule-1.s-1) 

Temps 
de vie 

estimés 
(jours) d 

Type    

Cyprodinil 
Anilino-

pyrimidine 
(9,7 ± 2,9).10-13 23,9 2,0.10-10 0,1 

Silice 
(hydrophobe) 

55±5 3.107 – 1,45.108 Cette étude 

Deltaméthrine Pyrethrinoïde (6,9 ± 2,8) .10-13 33,5 2,3.10-11 1,0 
Silice 

(hydrophobe) 
55±5 3.107 – 1,45.108 Cette étude 

Perméthrine Pyrethrinoïde (5,5 ± 2,2).10-13 42,1 2,3.10-11 1,0 
Silice 

(hydrophobe) 
55±5 3.107 – 1,45.108 Cette étude 

Pendiméthaline Dinitroaniline (4,3 ± 2,2).10-13 53,8 3,0.10-11 0,8 
Silice 

(hydrophobe) 
55±5 3.107 – 1,45.108 Cette étude 

Difénoconazole Triazole < (4,3 ± 2,2).10-13 > 53,8 2,2.10-11 1,1 
Silice 

(hydrophobe) 
55±5 3.107 – 1,45.108 Cette étude 

Fipronil Pyrazole < (4,3 ± 2,2).10-13 > 53,8 9,6.10-11 0,2 
Silice 

(hydrophobe) 
55±5 3.107 – 1,45.108 Cette étude 

Oxadiazon Oxidiazole < (4,3 ± 2,2).10-13 > 53,8 2,4.10-11 1,0 
Silice 

(hydrophobe) 
55±5 3.107 – 1,45.108 Cette étude 

Tétraconazole Triazole < (4,3 ± 2,2).10-13 > 53,8 1,1.10-11 2,1 
Silice 

(hydrophobe) 
55±5 3.107 – 1,45.108 Cette étude 

Terbuthylazine Triazine (1,5 ± 0,8).10-13 154,3 9,5.10-12 2,4 
Silice 

(hydrophobe) 
<1 (9,0 ± 4,0).107 

Pflieger et 
al., 2013 

Dicofol Organo-chloré 2.10−12 
11,6 

 
3,4.10-12 6,8 

Silice 
(hydrophile) 

- 1.109 
Liu et al., 

2005 

DDTb Organo-chloré 5.10−13 46,3 3,4.10-12 6,8 
Silice 

(hydrophile) 
- 1.109 

Liu et al., 
2005 

Terbuthylazine Triazine (1,1 ± 0,2).10-11 2,1 9,5.10-12 2,4 
Silice 

(hydrophile) 
42-50 5.105 - 106 

Palm et al., 
1997 

 

 

 



219 

 

Bromoxynil 
Hydroxy-

benzonitrile 
< 5.10-13 > 46,3 2,1.10-13 110,4 

Silice 
(hydrophile) 

25-40 105 – 3.106 
Palm et al., 

1998 

Isoproturon Phenylurée 1,2.10-11 1,9 5,6.10-11 0,4 
Silice 

(hydrophile) 
25-40 105 - 3.106 

Palm et al., 
1998 

Simazine Triazine 1,1.10-11 2,1 1,8.10-11 1,3 
Silice 

(hydrophile) 
25-40 105 - 3.106 

Palm et al., 
1998 

Pyrifenox Pyridine (1,8 ± 0,4).10-11 1,3 
3,3.10-12 

 
7,1 

Silice 
(hydrophile) 

50 105 - 8.106 
Palm et al., 

1999 
Primisulfuron-

methyl 
Sulfonylurée 6,2.10-12 3,7 2,0.10-10 0,1 

Silice 
(hydrophile) 

43-54 8.107 
Palm et al., 

2011b 

Lindane 
Organo-
chlorés 

6.10-13 38,6 5,7.10-13 40,4 
Silice 

(hydrophile) 
- - 

Zetzsch et 
al., 1991 

(Z)-

diméthomorph 
Morpholine (2,0 ± 1,2).10-14 1157,4 1,1.10-10 

0,2 
 

Surfaces 
quartz inertes 

0,7 - 
Al Rashidi 
et al., 2014 

(E)-

diméthomorph 
Morpholine (1,7 ± 1,2).10-14 1361,7 1,1.10-10 0,2 

Surfaces 
quartz inertes 

0,7 - 
Al Rashidi 
et al., 2014 

Folpet Dicarboximide (1,6 ± 0,9).10-13 144,7 1,6.10-11 1,5 
Surfaces 

quartz inertes 
0,7 - 

Al Rashidi 
et al., 2014 

Difénoconazole Triazole (7,1 ± 0,8).10-14 326,0 
2,2.10-11 

 
1,1 

Surfaces 
quartz inertes 

0,7 - 
Al Rashidi 
et al., 2011 

Chlorpyrifos 
Organo-

phosphate 
(5,8 ± 4,0).10-12 4,0 9,2.10-11 0,3 

Surfaces 
quartz inertes 

- - 
El Masri et 
al., 2014 

Bupirimate Pyrimidinol (1,1 ± 0,9).10-12 21,0 1,9.10-10 0,1 
Surfaces 

quartz inertes 
- - 

Bouya et 
al., 2015 

a Temps de vie atmosphérique calculé pour une concentration troposphérique moyenne [·OH(g)] = 106 molécules.cm-3 et pour 12 h par jour 

d’exposition (Palm, 2011a; Lawrence et Von Kuhlmann, 2001; Prinn et al., 2001) 
b dichlorodiphényltrichloroéthane  

 c Constantes cinétiques obtenues avec le programme « Atmopheric Oxidation Program » (AOPWIN) utilisé par l’US EPA (Meylan et Howard, 

1993). 

d Temps de vie atmosphérique estimés calculés à partir des constantes cinétiques obtenues avec le programme « Atmopheric Oxidation 

Program » (AOPWIN) utilisé par l’US EPA (Meylan et Howard, 1λλ3) pour une concentration troposphérique moyenne [·OH(g)] = 106 

molécules.cm-3 et pour 12 h par jour d’exposition. 
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4.2.1 Comparaison des constantes cinétiques avec la littérature 

 

Les constantes cinétiques expérimentales de second-ordre kOH obtenues par la présente étude 

sont comparées avec celles disponibles dans la littérature pour différents pesticides et 

différents supports d’adsorption dans le Tableau III.16. 

Pflieger et al. (2013) ont étudié l’oxydation de la terbuthylazine adsorbée sur des particules de 

silice hydrophobe (le même support que dans notre étude) avec une humidité relative 

inférieure à 1 %. Dans ces conditions expérimentales, la constante de second-ordre était de                                  

(1,5 ± 0,8).10-13 cm3.molécules-1. Bien que la famille chimique de ce pesticide soit différente 

de celles étudiées ici, la terbuthylazine possède une constante cinétique kOH du même ordre de 

grandeur que celles obtenues dans notre étude. Palm et al. (1997) avaient également étudiés la 

réactivité de la terbuthylazine mais elle était adsorbée sur des particules de silice hydrophile et 

ils ont obtenu une constante de (1,1 ± 0,2).10-11 cm3.molécules-1.s-1, soit deux ordres de 

grandeur plus grand que dans l’étude de Pflieger et al. (2013). Cette différence peut être due 

aux différences de conditions expérimentales entre ces deux auteurs et notamment aux 

différences de support d'adsorption qui était hydrophile dans l'étude de Palm et al. (1997) et 

hydrophobe dans celle de Pflieger et al. (2013). La présence de groupements hydrophobes à la 

surface de la silice hydrophobe peut interférer lors des processus d'oxydation et 

potentiellement agir comme protection partielle du pesticide absorbé. Ces groupements 

hydrophobes peuvent simuler des composés présents sur les aérosols atmosphériques tels que 

les composés inorganiques, les métaux, etc.  

D’autres études utilisent des particules de silice hydrophiles mais travaillent sur des pesticides 

différents. Liu et al. (2005) obtiennent des constantes pour le dicofol et le DDT 

respectivement de 2.10-12 et 5.10-13 cm3.molécules-1.s-1. Zetzsch et al. (1991) ont mesuré une 

constante de 6.10-13 cm3.molécules-1.s-1 pour le lindane tandis que Palm et al. (1998) 

obtiennent une constante < 5.10-13 cm3.molécules-1.s-1 pour le bromoxynil. Toutes ces 

constantes sont du même ordre de grandeur que celles obtenues dans notre étude. Par contre, 

toujours pour le même support d’adsorption (les particules de silice hydrophiles), Palm et al. 

(2011b, 1999, 1998) ont obtenu des constantes de 6,2.10-12, 1,8.10-11, 1,2.10-11 et 1,1.10-11 

cm3.molécules-1.s-1 pour le primisulfuron-méthyl, le pyrifenox, l’isoproturon et la simazine, 

respectivement. Ces différences de résultats observées pour un même support d’adsorption 

peut être induites par la nature des molécules étudiées mais aussi des conditions 
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expérimentales notamment d'humidité relative seulement prise en compte dans les études de 

Palm et al. (2011, 1999, 1998 et 1997). Ce paramètre peu étudié et déjà abordé dans la partie 

ozonolyse peut jouer un rôle important dans les cinétiques. 

Bouya et al. (2015), El Masri et al. (2014) et Al Rashidi et al. (2014, 2011) utilisent, dans 

leurs études d’oxydation hétérogène par les radicaux ·τH, un support d’adsorption 

complétement différent : des surfaces en quartz inertes et une humidité relative inférieure à 

0,7 %. Les conditions expérimentales utilisées pour ces quatre études sont rigoureusement 

identiques. Al Rashidi et al. (2014) ont mesuré des constantes pour le (Z)-diméthomorph, le                                  

(E)-diméthomorph et le folpet respectivement de 2,0.10-14, 1,7.10-14 et                                                  

1,6.10-13 cm3.molécules-1.s-1. De même, El Masri et al. (2014) et Bouya et al. (2015) 

obtiennent des constantes de 5,8.10-12 cm3.molécules-1.s-1 pour le chlorpyrifos et 1,1.10-12                   

cm3.molécules-1.s-1 pour le bupirimate. Les constantes déterminées dans notre étude sont du 

même ordre de grandeur que celles obtenues dans ces études bien que le support d’adsorption, 

les pesticides étudiés et les conditions expérimentales soient différents. Pour finir, Al Rashidi 

et al. (2011) déterminent une constante pour le difénoconazole de 7,1.10-14 cm3.molécules-1.s-1 

pour un support inerte en quartz qui est du même ordre de grandeur que celle obtenue dans 

notre étude pour le même pesticide (< 4,3.10-13 cm3.molécules-1.s-1).   

Malgré la diversité des pesticides étudiés, des supports d'adsorption utilisés et des conditions 

expérimentales, on observe que les constantes de second-ordre kOH déterminées dans notre 

étude sont proches de celles qui sont reportées dans la littérature. Il semble donc exister une 

convergence sur l'ordre de grandeur des cinétiques hétérogènes des pesticides.  

Les constantes cinétiques de second-ordre kOH estimées pour la réactivité en phase homogène 

gazeuse à l'aide du programme AOPWIN sont présentées dans le Tableau III.16. On observe 

qu'elles sont significativement différentes des constantes cinétiques déterminées pour la 

réactivité en phase hétérogène particulaire. La Figure III.43 illustre cette variabilité en 

présentant la relation entre les constantes cinétiques homogène de second-ordre kOH estimées 

par le programme AOPWIN en fonction des constantes expérimentales kOH obtenues en phase 

hétérogène disponibles dans la littérature et dans ce travail. Sur la Figure III.43, la droite 

représente l’égalité entre les constantes kOH en phase homogène et hétérogène. On observe 

que dans la très grande majorité des cas les points sont situés au-dessus de la droite signifiant 

ainsi que la réactivité hétérogène est plus lente que la réactivité homogène. Seules les études 

menées par Palm et al. (1999, 1997) et Zetzsch et al. (1991) ont obtenu des constantes en 

phase hétérogène voisines ou supérieures aux constantes en phase homogène.  
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Figure III.43 : Constantes cinétiques de second-ordre kOH estimées pour la réactivité en phase 

homogène gazeuse par le modèle AOPWIN en fonction des constantes cinétiques 

expérimentales obtenu pour la réactivité hétérogène  

 

La discussion déjà réalisée dans le paragraphe « 3.1.1.1 Paramètres influençant les constantes 

cinétiques » de l’ozonolyse des pesticides et qui consiste à discuter de l’effet de l’humidité 

relative, de la nature du support d’adsorption, de la quantité adsorbée, du type de 

recouvrement et de la présence d’autres composés, peut aussi s'appliquer à la réactivité vis-à-

vis des radicaux ·OH et de la photolyse. La différence de réactivité observée pourrait donc 

s'expliquer par un phénomène d’inhibition joué par la surface du support d’adsorption. Le 

support d’adsorption peut en effet protéger certains sites réactifs du pesticide adsorbé, les 

rendant donc moins accessible pour la réaction avec l’oxydant gazeux. Concernant les études 

plus spécifiques à la réactivité vis-à-vis des radicaux ·OH, Palm et al. (2011b) ont observé que 

pour un recouvrement massique de 4,3 %, une fraction d’environ 50 % du primisulfuron-

méthyl adsorbé sur des particules de silice reste sur l’aérosol et ne subit aucune dégradation 

aux radicaux ·OH. Par contre le recouvrement joue un rôle important puisque dans cette 

même étude, Palm et al. (2011b) observent que seulement 1 % du primisulfuron-méthyl 
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adsorbé reste sur l’aérosol sans dégradation pour un recouvrement massique de 0,54 %. Ainsi 

la réactivité diminue lorsque le taux de recouvrement de la particule augmente. Liu et al. 

(2005) étudient l’oxydation par les radicaux ·τH du DDT, seul et en présence d’un autre 

pesticide, le dicofol. Seul, le DDT se dégrade avec une constante cinétique de 5.10-13 cm-3.s-1, 

alors qu’en présence du dicofol sa dégradation cesse. Il y a donc une interaction entre les deux 

composés, le dicofol protègeant le DDT des radicaux ·OH. Cependant, le DDT en mélange 

avec d’autres composés (terbuthylazine, di-(2-ethylhexyl-)-phtalate, alpha et gamma 

hexachlorocyclohexane (1 %)) présente une constante cinétique de 5.10-12 cm-3.s-1, dix fois 

plus réactif que lorsqu'il est seul. Les interactions entre composés doivent donc être prises en 

compte, notamment par le fait que dans l’atmosphère, le pesticide ne sera pas le seul composé 

organique à être adsorbé sur l’aérosol. D’autres paramètres discutés précédemment peuvent 

limiter la réactivité hétérogène par les radicaux ·τH tels que la prise en compte de l’humidité 

ou encore la limitation de la diffusion de l’oxydant sur et dans l’aérosol. 

 

4.2.3 Temps de vie atmosphériques 

 

Dans le Tableau III.16, les temps de vie atmosphériques des pesticides en phase particulaire 

sont calculés à partir des constantes cinétiques de second-ordre obtenues expérimentalement 

pour une concentration troposphérique en radicaux ·OH de 106 radicaux.cm-3 (Palm, 2011a; 

Lawrence et Von Kuhlmann, 2001; Prinn et al., 2001) sur 12 h par jour d’exposition. Les 

temps de vie vis-à-vis des radicaux ·OH pour les 8 pesticides étudiés varient de 23,9 jours 

pour le cyprodinil à plus de 53,8 jours pour le difénoconazole, le fipronil, l’oxadiazon et le 

tétraconazole. Les temps de vie expérimentaux disponibles dans la littérature s’étendent quant 

à eux de 1,3 jours (Palm et al., 1999) pour le pyrifenox à presque 4 ans (soit 1361,7 jours) 

pour le (E)-diméthomorph (Al Rashidi et al., 2014). Les temps de vie expérimentaux 

déterminés dans la présente étude sont donc cohérents avec ce qui est trouvé dans les données 

disponibles de la littérature. 

Le Tableau III.16 répertorie les temps de vie atmosphériques des pesticides gazeux. Ces 

temps de vie ont été estimé à partir des constantes cinétiques calculées par AOPWIN, pour 

une concentration troposphérique en radicaux ·OH de 106 radicaux.cm-3 et 12 h d’exposition 

par jour. La comparaison entre les deux jeux de données (temps de vie des pesticides dans les 

phases particulaire et gazeuse) montre que les temps de vie en phase gazeuse des pesticides 
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étudiés dans la présente étude sont de 20 à 200 fois plus courts qu'en phase particulaire (entre 

0,1 et 2,1 jours). Il en est de même pour les temps de vie déterminés à partir des données de la 

littérature (Bouya et al., 2015; Al Rashidi et al., 2014; El Masri et al., 2014; Pflieger et al., 

2013; Al Rashidi et al., 2011; Palm et al., 2011b; Liu et al., 2005; Palm et al., 1998) où les 

temps de vie des pesticides adsorbés en phase particulaire sont beaucoup plus long qu’en 

phase gazeuse. L’étude menée par Al Rashidi et al. (2014) illustre bien ce phénomène avec 

des temps de vie estimés en phase gazeuse de 1,5 et 0,2 jours respectivement pour le folpet et 

le (E)-diméthomorph, alors qu'ils sont de 144,7 et 1361,7 jours pour les mêmes pesticides en 

phase particulaire. La réactivité hétérogène des pesticides en phase particulaire vis-à-vis des 

radicaux ·OH est donc drastiquement plus faible que la réactivité homogène en phase 

gazeuse. 

 

4.3 Produits de dégradation 

 

Les produits de dégradation issus de la réactivité hétérogène des pesticide vis-à-vis des 

radicaux ·τH n’ont pas été étudiés au cours de cette thèse. En effet, la production des 

radicaux ·τH se fait par l’intermédiaire d’ozone. Il est donc difficile de distinguer clairement 

les produits de dégradation dus à la présence d’ozone de ceux qui sont issus de la réactivité 

avec les radicaux ·OH. Cependant, tous les produits observés par analyse GC-(QqQ)-MS/MS 

pour la réactivité vis-à-vis de l’ozone ont été observés pendant les expériences réalisées avec 

les radicaux ·τH. Les radicaux ·τH n’interfèrent donc probablement pas sur la formation des 

produits de dégradation en phase particulaire obtenus avec l’ozone. 
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5) Implications atmosphériques 

 

A partir des résultats obtenus et de l’Equation I.12, un temps de vie global Ĳglobal peut être 

calculé en tenant compte de la photolyse, des concentrations d'ozone et de radicaux ·OH 

suivant l’Equation III.2 : ଵ��೗೚್ೌ೗ = ଵ�ℎೡ + ଵ�ೀಹ + ଵ�ೀయ                                                                                         (Eq. III.2) 

où Ĳhv, ĲOH et ĲO3 sont respectivement les temps de vie relatifs à la photolyse, aux radicaux 

·τH et à l’ozone. 

 

La photolyse est prise en compte dans ce calcul bien que les résultats obtenus permettent 

seulement une première approximation des constantes de photolyse. Les temps de vie globaux 

vis-à-vis de la photolyse, l’ozone et des radicaux ·τH sont calculés et présentés dans le 

Tableau III.17.  

 

Tableau III.17 : Temps de vie globaux vis-à-vis de la photolyse, des radicaux ·OH et de 

l’ozone calculés pour les 8 pesticides étudiés en phase particulaire 

Pesticide Temps de vie globaux 
(jours)a 

Voie de dégradation 
principale 

Fipronil > 0,6 Photolyse 

τxadiazon > 2,7 Photolyse 

Difénoconazole > 5,6 Photolyse 

Deltaméthrine 4,4 Photolyse 

Cyprodinil 4,0 Photolyse 

Pendiméthaline 5,2 Photolyse 

Tétraconazole > 15,λ - 

Perméthrine 11,3 τzonolyse 
 

a Temps de vie calculé pour une concentration en radicaux ·OH de 106 molécules.cm-3 et en 
ozone de 40 ppb et pour une exposition respective de 12 h et 24 h par jour, ainsi qu’une 
exposition à la lumière de 12 h d’ensoleillement. 
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Les temps de vie globaux varient de plus de 0,6 jour pour le fipronil à plus de 15,9 jours pour 

le tétraconazole. On peut noter ici que la voie de dégradation principale contribuant à la 

dégradation des pesticides en phase particulaire est la photolyse directe. D’après la 

Convention de Stockholm (2001), un composé organique ayant un temps de vie dans 

l’atmosphère égal ou supérieur à 5,4 jours doit être considéré comme un Polluant Organique 

Persistant (POP). Au vu des temps de vie globaux présentés ci-dessus, 3 pesticides étudiés 

peuvent être considérés comme des POPs et peuvent donc être transportés sur de longues 

distances : le difénoconazole, le tétraconazole et la perméthrine. Cette conclusion doit 

toutefois être utilisée avec prudence puisque ces temps de vie ne tiennent pas compte de la 

distribution des pesticides entre les phases gazeuse et particulaire. 

Il a été montré à travers cette étude qu’il y a une différence de réactivité entre la phase 

gazeuse et la phase particulaire. En effet, les cinétiques en phase particulaire sont beaucoup 

plus lentes que celles en phase gazeuse, ce qui confirme la nécessité des études en phase 

particulaire.  

Le radical ·τH est l’oxydant le plus actif pour la dégradation atmosphérique des pesticides. 

Afin de se rapprocher au mieux des phénomènes atmosphériques, il serait intéressant de 

prendre en compte dans le calcul des temps de vie, la distribution des pesticides entre les 

phases gazeuse et particulaire. Pour cela, il est nécessaire de connaître les constantes 

cinétiques en phase particulaire mais aussi en phase gazeuse. Cependant, seules les constantes 

cinétiques en phase gazeuse pour les radicaux ·OH pour les 8 pesticides étudiés sont 

disponibles à l’aide du programme AOPWIN. Ainsi, les constantes cinétiques en phase 

gazeuse concernant la photolyse et l’ozone n’étant pas disponibles, le calcul des temps de vie 

en tenant compte de la distribution entre les phases gazeuse et particulaire est réalisé 

seulement pour les radicaux ·OH. 

Pour cela, Scheringer et al. (2004) proposent l’Equation III.3 qui est appliquée aux radicaux 

·OH pour déterminer les constantes cinétiques effectives dans l’atmosphère : 

keff/OH = (1- Φ pesticide) kOH/gazeux + Φ pesticide kOH/particulaire                                                 (Eq. III.3) 

où keff/OH est la constante cinétique effective vis-à-vis des radicaux ·τH, Φ pesticide est la 

fraction de pesticide adsorbé, kOH/gazeux est la constante cinétique de second-ordre estimée dans 

la phase gazeuse et kOH/particulaire est la constante cinétique de second-ordre mesurée dans la 

phase particulaire. 



227 

 

La fraction de pesticide présent dans la phase particulaire (Φ pesticide) peut être déterminée à 

l’aide du programme AEROWIN qui calcule la fraction de pesticide adsorbé à l’aide du 

modèle d’adsorption de Junge-Pankow (Boethling et al., 2004) selon l’Equation III.4 :   

Φpesticide = c Θ / (Psl + c Θ)                                                                                            (Eq. III.4) 

où c est une constante (17,2 Pa.cm), Θ est la surface de particules par unité de volume d’air 

(0,0000063 cm2 d'aerosol.m-3 d'air) et Psl est la pression de vapeur saturante du pesticide 

considéré (liquide-gaz) à 25°C (Pa) (programme AEROWIN v.1.0). 

Le calcul de la fraction des huit pesticides adsorbés sur les particules, les constantes 

cinétiques effectives dans l’atmosphère et les temps de vie relatifs aux radicaux ·OH sont 

présentés dans le Tableau III.18. 

Tableau III.18 : Fraction de pesticide adsorbée sur les particules, constantes cinétiques 

effectives dans l’atmosphère et temps de vie des 8 pesticides étudiés vis-à-vis des radicaux 

·OH 

Pesticide Fraction en phase 
particulaire a 

Φ pesticide 

keff/OH 
(cm3.molécule-1.s-1) 

Temps de vie  

(jours)b 

Fipronil 0,84 << 1,6.10-11 >> 1,5 

τxadiazon 0,62 << λ,4.10-12 >> 2,5 

Difénoconazole 0,λλ << 6,5.10-13 >> 35,8 

Deltaméthrine 0,λ1 2,7.10-12 8,6 

Cyprodinil 0,07 1,λ.10-10 0,1 

Pendiméthaline 0,01 3,0.10-11 0,8 

Tétraconazole 0,38 << 7,0.10-12 >>3,3 

Perméthrine  0,λ7 1,2.10-12 18,λ 
 

a Partitionnements obtenus avec le programme AEROWIN 

b Temps de vie atmosphérique calculé pour une concentration troposphérique moyenne          

[·OH(g)] = 106 molécules.cm-3 et pour 12h par jour d’exposition (Palm 2011a; Lawrence et 

Von Kuhlmann, 2001; Prinn et al., 2001) 
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On peut noter dans le Tableau III.18, que la distribution gaz/particule des 8 pesticides diffère 

fortement d'un composé à l'autre puisqu'elle varie de 0,01 pour la pendiméthaline à 0,99 pour 

le difénoconazole. Cette fraction est donc importante à prendre en compte dans le calcul des 

temps de vie. Les constantes cinétiques vis-à-vis des radicaux ·OH, keff/OH, varient de               

1,9.10-10 cm3.molécule-1.s-1 pour le cyprodinil à moins de 6,5.10-13 cm3.molécule-1.s-1 pour le 

difénoconazole. A partir de ces constantes cinétiques effectives, des temps de vie 

atmosphériques vis-à-vis des radicaux ·OH ont été calculés pour une concentration en 

radicaux ·OH de 106 molécules.cm-3 et pour une exposition quotidienne de 12 h aux radicaux 

·OH. Les temps de vie obtenus varient alors de 0,1 jour pour le cyprodinil à plus de 35,8 jours 

pour le difénoconazole. En prenant en compte la fraction de pesticide adsorbé, les temps de 

vie obtenus sont donc différents de ceux obtenus précédemment en phase particulaire, excepté 

pour le difénoconazole qui est à 99 % en phase particulaire et dont les temps de vie sont donc 

identiques. D’après ces temps de vie atmosphérique, le difénoconazole, la deltaméthrine et la 

perméthrine peuvent être considérés comme POP ainsi que le fipronil, l’oxadiazon et le 

tétraconazole qui ont des temps de vie basés sur la pendiméthaline mais qui ne présentent 

aucune dégradation aux radicaux ·OH. 

Plusieurs produits de dégradation en phase particulaire et en phase gazeuse ont été détectés 

pour les 8 pesticides étudiés. Très peu d'étude se sont intéressée à cette problématique et très 

peu d'étude sont disponibles sur l'écotoxicologie des quelques produits de dégradation qui ont 

pu être identifiés. Toutefois, certains des composés observés dans cette étude tels que le 

phosgène, le bromophosgène et le 3-phenoxybenzaldéhyde, ont un impact toxicologique 

extrêmement fort ce qui soulèvent la question de l’impact des produits de dégradation dans 

des atmosphères confinés telles que les serres agricoles par exemple. 

L’homologation des pesticides et leur mise sur le marché sont soumises seulement à la 

détermination des temps de vie par réactivité homogène avec des radicaux ·OH. Pour cela, 

seules les données estimées par le programme AOPWIN sont utilisées. Il est donc nécessaire 

de multiplier les études en phase particulaire, concernant la photolyse directe et indirecte ainsi 

que les études d'identification des produits de dégradation afin d’appréhender au mieux le 

devenir des pesticides dans l’atmosphère et par conséquent dans l’environnement.  
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Conclusion 

 

Ce travail a été réalisé dans le but d’apporter des informations supplémentaires sur le devenir 

des pesticides. La réactivité hétérogène de 8 pesticides (cyprodinil, deltaméthrine, 

difénoconazole, fipronil, oxadiazon, pendiméthaline, perméthrine et tétraconazole) adsorbés à 

la surface de particules modèles a été étudiée. Des particules de silice hydrophobes ont été 

choisies comme modèle de particules atmosphériques. Les expériences de réactivité ont été 

réalisées dans un ballon en pyrex fixé à un évaporateur rotatif modifié. Les différentes 

expériences ont été effectuées à (25 ± 1) °C et (55 ± 5) % d’humidité pour s’approcher au 

mieux des conditions atmosphériques. L’étude s’est focalisée sur la réactivité des pesticides 

en phase particulaire vis-à-vis de la photolyse directe et de deux oxydants atmosphériques, 

l’ozone et les radicaux ·τH.  

La photolyse directe a été étudiée à l’aide d’une lampe xénon de 300 W. Du fait d’une 

différence entre le spectre d’émission de la lampe et le spectre solaire, un facteur correctif a 

été appliqué pour chaque pesticide afin d’estimer en première approximation un temps de vie 

atmosphérique, due à la photolyse directe. Considérant un ensoleillement moyen au mois de 

juillet à Marseille, les temps de vie varient de 0,6 jour pour le fipronil à 68,1 jours pour la 

perméthrine.  

L’étude d’ozonolyse a été réalisée dans une gamme de concentrations de 215 à λ77 ppb. Ces 

concentrations restent élevées mais tendent à se rapprocher des conditions atmosphériques. 

Les mécanismes de Langmuir-Rideal et de Langmuir-Hinshelwood ont été utilisés pour 

modéliser les cinétiques d’ozonolyse et ainsi déterminer des temps de vie vis-à-vis de l’ozone. 

Pour une concentration moyenne journalière d’ozone de 40 ppb, les temps de vie varient de 8 

jours pour le cyprodinil à plus de 35 jours pour le difénoconazole, le fipronil, l’oxadiazon, le 

tétraconazole. 

Pour l’étude de l’oxydation par les radicaux ·τH, la gamme de concentrations a été fixée 

entre 3,0.107 et 1,45.108 molécules.cm-3. Pour cet oxydant, seul le modèle de Langmuir-

Rideal a pu être appliqué. Les temps de vie ont été déterminés pour une concentration 

moyenne en radicaux ·OH de 106 molécule.cm-3. Ces temps de vie varient de 23,9 jours pour 

le cyprodinil à plus de 53,8 jours pour le difénoconazole, le fipronil, l’oxadiazon, le 

tétraconazole. Les logiciels AEROWIN et AOPWIN, disponibles auprès de l’US EPA, 

permettent d’accéder à la distribution des pesticides entre les phases gazeuse et particulaire 
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(modèle de Junge-Pankow), et aux constantes cinétiques vis-à-vis des radicaux ·OH en phase 

gazeuse, respectivement. En considérant ces valeurs modélisées et les données obtenues lors 

de ce travail, les temps de vie varient alors de 0,1 jour pour le cyprodinil à plus de 51,2 jours 

pour le difénoconazole.  

Sur cette même base, une comparaison de la réactivité hétérogène en phase particulaire avec 

celle en phase homogène gazeuse a été réalisée pour la réactivité vis-à-vis des radicaux ·OH, 

seules disponibles dans les deux phases. Les temps de vie estimés en phase homogène pour 

les 8 pesticides étudiés sont compris entre 0,1 jour pour le cyprodinil et 2,1 jours pour le 

tétraconazole. La réactivité entre les deux phases est donc drastiquement différente et est 

beaucoup plus lente en phase hétérogène qu’en phase homogène. Cette différence de 

réactivité montre qu’il est nécessaire de tenir compte des constantes cinétiques en phase 

particulaire, d’autant plus que les composés sont semi-volatils. Ne tenir compte que de la 

réactivité en phase gazeuse tendrait à sous-estimer leur persistance et leur capacité à être 

transportés sur de longues distances dans l’atmosphère.  

Au vu de l’ensemble des résultats obtenus vis-à-vis de la réactivité des radicaux ·OH, certains 

composés pourraient être considérés comme des Polluants Organiques Persistants (POP) selon 

la convention de Stockholm (2001) qui considère comme POP un composé avec un temps de 

vie dans l’atmosphère égal ou supérieur à 5,4 jours. 

Sur la base de l’identification de produits de dégradation pour l’ozonolyse et la photolyse 

directe, dans les phases gazeuse et particulaire, des schémas réactionnels ont pu être proposés. 

D’un point de vue sanitaire, parmi les produits identifiés et confirmés par des standards 

analytiques, certains ont déjà montré un caractère toxique voire plus toxique que le pesticide 

initial. D’un point de vue mécanistique, il a été observé que l’humidité peut jouer un rôle sur 

la formation de ces produits de dégradation. Ce résultat tend donc à prouver que l’impact de 

l’humidité ne doit pas être négligé lors d’études de réactivité. 

Ces travaux confirment donc la nécessité de multiplier les études concernant la réactivité 

hétérogène des pesticides et plus largement des composés semi-volatils dans l’atmosphère. 

L’ensemble de ces résultats permet d’apporter des données supplémentaires concernant le 

comportement et le devenir des pesticides dans l’atmosphère et soulève donc la question de la 

persistance des pesticides dans l’atmosphère, important vecteur de dissémination, et par 

conséquent dans l’environnement.  

 



237 

 

Ces travaux ont également soulevé des interrogations quant aux expériences mises en place, 

des idées d’expériences complémentaires et souligné plusieurs difficultés. 

Dans nos conditions expérimentales, il est difficile de transposer à l’atmosphère les données 

de photolyse obtenues avec une lampe xénon. En effet, à la fois les intensités entre la lampe 

utilisée et le soleil, et la gamme de longueurs d’ondes sont différentes. Il serait donc 

intéressant de poursuivre des études sur ce sujet en calculant un rendement quantique pour 

chaque pesticide. De plus, il serait sans doute plus pertinent de réaliser les expériences de 

réactivité hétérogène vis-à-vis de la photolyse avec un simulateur solaire ou le soleil direct 

(chambre de simulation atmosphérique) afin de simuler au mieux l’interaction avec la 

lumière. 

Pour avoir une vision globale de la réactivité atmosphérique en phase particulaire, il serait 

également rigoureux de tenir compte des cinétiques des pesticides vis-à-vis des radicaux ·NO3 

auxquelles plusieurs auteurs s’intéressent actuellement. 

Sur la phase particulaire enfin, cette étude interroge sur l’influence de différents paramètres 

sur les cinétiques à savoir : 

- la nature du support d’adsorption. Uniquement basée sur des particules de silice 

hydrophobe, cette étude pourrait être réalisée avec d’autres supports comme de la 

silice hydrophile, de l’alumine, voir un support végétal comme des feuilles sur 

lesquelles viennent se déposer en grande quantité les pesticides épandus. 

- la concentration en pesticide adsorbée, et donc la nature du recouvrement à la surface 

du support (monocouche ou multicouche).  

- la nature du pesticide. Les formulations commerciales se composent en plus de la 

substance active, d’adjuvants et de solvants. Des études pourraient être menées sur les 

formulations (en plus du pesticide seul) pour déterminer s’il peut y avoir un effet sur 

les cinétiques (effets photo-sensibilisateur, inhibiteur, catalyseur, etc.). De plus, en 

conditions atmosphériques, les pesticides ne sont pas les seuls composés adsorbés à la 

surface des particules, d’autres pesticides peuvent s’ajouter ainsi que d’autres 

composés organiques. L’influence du mélange pourrait être imaginée. 

- l’humidité. Quelques rares études ont établi des différences de cinétique en fonction 

du taux d’humidité. Ce paramètre pourrait être investigué d’autant plus que certains 

résultats de cette étude montrent déjà l’influence de l’humidité sur les schémas 

réactionnels. 
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Concernant la répartition entre les phases, on peut s’interroger sur l’influence des cinétiques 

dans la phase aqueuse (en parallèle des études en phase gazeuse et particulaire). En effet, dans 

cette étude le coefficient de distribution des pesticides entre les phases gazeuse et particulaire 

d’après le modèle de Junge-Pankow ne tient pas compte de la phase aqueuse atmosphérique 

(nuages, brouillards, etc.), peu étudiée pour l’instant. 

A terme, en parallèle de ces études en laboratoire, au vu de l’incapacité de pouvoir étudier 

l’ensemble des pesticides commercialisés du fait de leur grand nombre et de l’évolution 

permanente du marché des pesticides, il serait intéressant de développer des modèles pour 

approcher des temps de vie atmosphérique en tenant compte de la répartition entre les phases. 

En ce qui concerne les mécanismes réactionnels, encore mal connus, quel que soit les phases, 

il serait intéressant d’identifier les principaux produits de dégradation dans chaque phase. Un 

suivi sur le terrain de ces produits de dégradation permettrait de valider les expérimentations 

de laboratoire et de s’intéresser plus finement à l’exposition de la population et de 

l’environnement, aux pesticides mais aussi à leurs produits de dégradation, parfois plus 

toxiques. 

 

 

 
 

 

 

 

 
 

 

 



239 

 

 

 

 

 

 

 

 

Annexes 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



240 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



241 

 

Annexe I : Spectres d’absorbance UV-visible sur les particules de silice des 8 pesticides  
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Pour le tétraconazole, les absorbances en fonction des concentrations ne sont pas linéaires du 

fait de la très faible absorbance de ce composé. 
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Annexe II :  

Heterogeneous reactions of ozone with commonly used pesticides adsorbed on silica particles 

Joanna Socorro, Sasho Gligorovski, Henri Wortham, Etienne Quivet 
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h i g h l i g h t s

� The ozonolysis constants and the lifetimes of 8 commonly used pesticides are assessed.

� The experimental data are described by both LeR and LeH kinetic mechanism.

� Adsorbed pesticides react slowly towards ozone in the atmosphere.
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a b s t r a c t

There is an increasing concern about the pesticides spread in the atmosphere. They can be found in the

gas-phase but because of their physico-chemical properties they mostly remain adsorbed on the surface

of the atmospheric particles. The kinetic data of the adsorbed pesticides towards atmospheric oxidants

such as ozone and hydroxyl radicals are very scarce.

Here we present the kinetic data set for the heterogeneous reactions of gas-phase ozone and eight

commonly used pesticides adsorbed on silica particles. The obtained rate constants are described by both

kinetic patterns, i.e., LangmuireRideal (LeR) and LangmuireHinshelwood (LeH) mechanisms. Con-

cerning the LeR mechanism the rate constants range between 3.4 $ 10�19 cm3 molecules�1 s�1 and

8.8 $ 10�19 cm3 molecules�1 s�1. With respect to the LeHmechanism, the values of airesilica partitioning

coefficient (KðO3Þ) vary between 21 $ 10�16 cm3 molecules�1 and 358 $ 10�16 cm3 molecules�1. The

maximum rate constants range between 0.4 $ 10�4 and 1.7 $ 10�4 s�1. The estimated lifetimes of the

selected pesticides according to both LeR and LeH mechanism span from 8 to >33 days, demonstrating

that these species are very persistent with respect to ozone reactivity in the atmosphere.

The results obtained in this study can contribute to better describe the atmospheric fate of pesticides

in the particulate phase.

© 2014 Published by Elsevier Ltd.

1. Introduction

Pesticides are used worldwide to control pests in agricultural

production and in many non-agricultural settings (e.g., home,

public spaces, gardens and parks, industrial areas). The important

increase in their utilization and their potentially adverse human

health effects (Inserm, 2013) make their environmental fate a hot

topic and a recurring study. The use of pesticides is even becoming

increasingly controversial and represents a subject to strict regu-

lation (Regulation (EC), 2009; Directive 98/8/EC). A wide variety of

pesticides, more specifically insecticides, herbicides, and fungi-

cides, have been detected in the atmosphere throughout the world

(see for instance Sarigiannis et al., 2013; Shunthirasingham et al.,

2010). The quantity of emitted pesticides in the atmosphere

depends on many factors such as the mode of application (e.g.,

spray-drift (Guicherit et al., 1999; Van den Berg et al., 1999)), the

geographical location (Sanusi et al., 2000) as well as the meteoro-

logical conditions (e.g., volatilization (Guicherit et al., 1999; Van

den Berg et al., 1999), wind erosion (Glotfelty et al., 1989), rain

(Sauret et al., 2009)). Once the pesticides reach the atmosphere,

theymay undergo different transport and transformation processes

resulting in the generation of secondary products that could be

more hazardous than the primary pesticides (Segal-Rosenheimer

and Dubowski, 2007; Vera et al., 2011). It is therefore necessary

to study the atmospheric fate of pesticides for comprehensive un-

derstanding of their environmental and health impacts.

The partitioning of pesticides between the gas and particulate

phases (Sanusi et al., 1999) influences the atmospheric fate of these

compounds such as their direct and indirect photo-chemical

degradation. Because of their usually low volatility, pesticides* Corresponding author.
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currently used are semi-volatile compounds and are often associ-

ated with atmospheric particles (Sanusi et al., 2000; Sauret et al.,

2008; Yao et al., 2008). Therefore, beside the photo induced

degradation of pesticides, their atmospheric fate and lifetime is

mostly determined by the heterogeneous reactions with atmo-

spheric oxidants such as ozone (O3) and hydroxyl radicals (OH)

(Atkinson et al., 1999). Yet, there are many uncertainties concerning

the behavior of the pesticides in the atmosphere. Especially, there is

a gap of knowledge regarding the degradation of pesticides induced

by heterogeneous reactions. Indeed, there is a lack of kinetic data

with respect to the particulate phase of pesticides. As a result, only

the gas-phase reactivity of pesticides has been considered for the

estimation of their atmospheric lifetimes. In order to understand

their fate and predict their atmospheric behavior, the degradation

of pesticides induced by heterogeneous processing must be further

investigated.

The aim of the present work is to study the ozonolysis kinetics

and the lifetimes of eight commonly used pesticides adsorbed on

silica model particles. These eight compounds are representative of

major applications, i.e., insecticides, herbicides, and fungicides, and

were chosen for their worldwide utilization but also for their

physico-chemical properties (i.e., vapor pressure, Henry's constant)

and the availability of their toxicological data (i.e., acceptable daily

intake, which is based on ingestion, exposure but to the best of

author's knowledge there is no information in the literature

regarding inhalation exposure). The obtained results may help

policy makers to give the recommendations in order to reduce

population exposure to the pesticide plume and will contribute to

better describe and understand the atmospheric behavior of these

compounds.

2. Experimental method

2.1. Chemicals

Cyprodinil (purity 99.8%), deltamethrin (99.7%), difenoconazole

(97.0%), fipronil (97.5%), oxadiazon (99.9%), pendimethalin (98.8%),

permethrin (98.3%), and tetraconazole (99.0%) were purchased

from SigmaeAldrich (PESTANAL®, analytical standard) and were

used as received. The chemical structures of the pesticides under

study are depicted in Figure S1 and their physico-chemical prop-

erties are given in Table S1.

2.2. Silica particles coating

The atmospheric mineral aerosols can be mimicked with com-

mercial silica particles such as AEROSIL R812 (Barbas et al., 1996;

Net et al., 2009, 2010a, 2010b, 2010c, 2010d; Nieto-Gligorovski

et al., 2010; Pflieger et al., 2009, 2011, 2012). In this study, the hy-

drophobic silica particles (AEROSIL R812, Degussa, purity SiO2

content �99.8%, average primary particle size of 7 nm and specific

surface area (BET) of 260 ± 30 m2 g�1) were coated with the pes-

ticides under study according to a liquid/solid adsorption. 5 mL of a

pesticide solution at 20 mg L�1 in dichloromethane (for HPLC,

�99.8%, SigmaeAldrich) was mixed with 500 mg of silica particles

in a Pyrex bulb of 500 cm3 wrapped with aluminum foil to prevent

any photo-degradation. This bulb was ultrasonicated for 15 min.

Then, dichloromethane was evaporated by a rotary evaporator

(Rotavapor R-114, Büchi) at 40 �C and 850 ± 85 mbar. The per-

centage of the coated aerosol surface was between 0.2 and 0.4%

which is much less than a monolayer assuming a uniform particle

surface coverage for the pesticide molecules and a spherical ge-

ometry for particles. The load of pesticides on silica particles was

about 0.02% by weight (See calculation in Supplemental

Information).

2.3. Ozonolysis experiments

About 500 mg of dried coated silica particles were placed in a

Pyrex bulb of 500 cm3 and wrapped with aluminum foil. The bulb

was fixed at a modified rotary evaporator (Laborota 4000 efficient,

Heidolph) and was placed in a thermostated water bath. A constant

temperature was kept at (25 ± 1)�C (Fig. 1). This experimental set-

up was initially developed by Net et al. (2009) and an important

number of ozone heterogeneous reactions have been studied (e.g.,

Net et al., 2010a, 2010b, 2010c, 2010d, 2011). Later on, Pflieger et al.

have adapted to study the heterogeneous reactions of pesticides

and successfully validated by intercomparison with the flowtube

reactor with trifluralin, a dinitroaniline herbicide (Pflieger et al.,

2011).

The rotation of the bulb ensured a homogeneous exposure of the

particles during the experiment. Ozone was generated by passing a

flow of purified air (zero air generator ZA-1500, F-DGS) through an

ozone generator (UVP, LLC Upland, UK) with a constant flow of

250 mL min�1. The basic principle of ozone generation is to expose

air to ultraviolet (UV) radiation at 185 nm emitted by a mercury

vapor pen lamp. Various ozone concentrations were obtained by

exposing the air stream to various lengths of themercury pen lamp.

Silica particles coated with pesticides were exposed to different

mixing ratios of ozone ranging from 215 ppb to 977 ppb, in order to

be as close as possible to realistic atmospheric conditions. Each

experiment was performed at constant ozone mixing ratios. Ozone

mixing ratios were monitored on-line and continuously by a

photometric ozone analyser (O3 41M, Environnement S.A) as

shown in Fig. 1. An additional flow of 800 mL min�1 was necessary

because the required flow for the ozone analyser is 1300 mL min�1

and the maximum allowed gas flow in the reaction chamber is

500 mL min�1. Ozone concentration inside the reaction chamber

was calculated from the measured one by taking account the

dilution. To avoid a loss of ozone due to its solubility in water, a

separate humidified air flow at rate of 250 mL min�1 was necessary

to keep the humidity constant at (55 ± 5) % for all the experiments.

The relative humidity (RH) was measured throughout all experi-

ments with a humidity probe (Hydrolog NT, Rotronic, USA).

The silica particles coatedwith pesticides were exposed during a

period of 26 h.

2.4. Extraction and pesticide quantification

After ozone exposure, pesticides adsorbed on silica particles

were extracted by accelerated solvent extraction (ASE 300, Dionex).

Each 40mg aliquot of particles was introduced in a 33mL stainless-

steel cell with an internal standard solution (Triphenyl phosphate,

99.9%, SigmaeAldrich). The optimized extraction conditions were

as follows: extraction solvent, dichloromethane; oven temperature,

100 �C; pressure, 100 bars; heat up time, 5 min; static time 6 min.

The flush volume amounted to 70% of the extraction cell volume.

The extracted analytes dissolved in dichloromethane were purged

from the sample cell using pressurized nitrogen (100 bars) for

300 s. Four cycles per cell were done.

Afterwards, the extracts were concentrated under a nitrogen

flow using a concentration workstation (TurboVap II, Biotage) with

pressure 11 bars and a water bath at 40 �C, until a 500 mL extract

was obtained.

The obtained solutions were analysed by gas chromatography

coupled to tandem mass spectrometry (GC/MSeMS), with a Trace

GC Ultra (Thermo Scientific) coupled to a TSQ Quantum™ Triple

Quadrupole (Thermo Scientific) using electron impact ionisation

(70 eV) according to the following parameters: column THERMO

TG-5MS (internal diameter 0.25 mm, length 30 m, film thickness

0.25 mm), carrier gas: helium with 1 mL min�1
flow rate, split/
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splitless injector: splitless time of 2 min with surge pressure of

300 kPa during 2 min, injection volume: 1 mL, inlet temperature:

250 �C, interface temperature: 330 �C, with the following temper-

ature program: hold 3 min at 75 �C; increase temperature to

180 �C at a rate of 25 �C min�1; increase temperature to 300 �C at

5 �C min�1; hold 3 min at 300 �C. The characteristic selected ions

for pesticides quantification are presented in Table S1.

3. Results and discussion

3.1. Test experiments in absence of light and ozone

An experiment at 500mLmin�1 air flow in the absence of ozone

and light (the reaction chamber was wrapped with the aluminum

foil) was carried out during 26 h to ensure that there is no loss by

desorption of pesticide from silica particles or by hydrolysis. The

particle-phase pesticide concentrations decayed in the dark at

(55 ± 5) % RH at a maximum rate of (2.4 ± 1.9) $ 10�3 h�1 for

pendimethalin. As a result, considering standard deviation, there

was no evidence for hydrolysis or desorption of the studied

pesticides with time. However, measured pesticide concentrations

for ozonolysis experiments were corrected using the rate of decay

for each compound.

3.2. Ozonolysis

The pseudo-first-order reaction rate constants for the hetero-

geneous ozonolysis of the particle-phase pesticides were deter-

mined by analyzing their corresponding temporal profiles in time

frame from 0 to 26 h, for six ozone mixing ratios (i.e., 215, 390, 622,

770, 930 and 977 ppb). Under these conditions, no significant

degradation was observed for four pesticides, i.e., difenoconazole,

fipronil, oxadiazon and tetraconazole. On the other hand, the other

four pesticides showed significant losses due to ozone exposure,

from the fastest to the slowest as follows:

cyprodinil > deltamethrin > permethrin > pendimethalin. Within

26 h of exposure to ozone mixing ratios ranging from 215 ppb to

977 ppb, pendimethalin degradation ranged from 15 % to 60 % of

the initial concentration, permethrin from 35 % to 75 %, delta-

methrin from 40 % to 85 % and cyprodinil from 50 % to 85 %.

Fig. 1. Experimental setup to study heterogeneous ozonolysis of pesticides.

Fig. 2. Decays of normalized concentrations of deltamethrin adsorbed on silica particles in absence of ozone and in presence of ozone mixing ratios ranging from 0 to 977 ppb.
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Fig. 2 shows the decays of normalized concentrations to their

initial concentration of deltamethrin adsorbed on silica particles

with the six used ozone mixing ratios. In Fig. 2 (open circles), it can

be noticed that there is no degradation in the absence of ozone. In

the same way, at very low ozone mixing ratio (55 ppb), no decay

was observed (open triangles in Fig. 2).

Considering that ozone was continuously drifting in the reactor

and that it was used in excess, a pseudo-first order kinetics was

assumed:

Ln
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PesticideðadsÞ

i

t
h

PesticideðadsÞ

i

0

!

¼ �kðobsÞ � t (1)

where k(obs) (s
�1) is the pseudo-first order rate constant of the re-

action between ozone and the pesticides, t (s) is the time of ozone

exposure and [Pesticide (ads)]t/[Pesticide (ads)]0 is the pesticide

concentration normalized to the initial pesticide concentration.

In order to determine the second-order rate constants and to

estimate the atmospheric pesticide lifetimes, the experimental

pseudo-first order reaction rate constants (k(obs)) were plotted as a

function of the ozone concentrations. The LangmuireRideal (LeR,

known also as Eley-Rideal) and LangmuireHinshelwood (LeH)

models can be applied to simulate the kinetic mechanisms of the

heterogeneous reactions.

3.2.1. LangmuireRideal model

The principle of this kinetic pattern considers the reaction as a

direct collision between the gas-phase ozone and the adsorbed

pesticide without the accommodation step of ozone on the parti-

cles (Equation (2)).

Pesticide(ads) þ O3(g)/ Products (2)

The reaction rate constant is described as follows:

kðobsÞ ¼ k
�

O3

�

�
h

O3 ðgÞ

i

(3)

where kðO3Þ (cm
3 molecule�1 s�1) is the second order rate constant

of the reaction and [O3 (g)] (molecule cm�3) is the constant ozone

concentration.

The atmospheric lifetime of pesticides with respect to the at-

mospheric gas-phase ozone t (s) can be estimated following the

Equation (4):

t ¼
1

kðO3Þ �
h

O3 ðgÞ

i (4)

where [O3 (g)] corresponds to atmospherically relevant ozone

mixing ratio of 40 ppb.

3.2.2. LangmuireHinshelwood model

According to the LangmuireHinshelwood mechanism, the gas-

phase ozone is adsorbed on the particle surface prior to the reac-

tion with the adsorbed pesticides:

Pesticide(ads) þ O3(ads)/ Products (5)

As a result, the rate of the reaction follows a non-linear

dependence with the gas-phase ozone concentration. The

pseudo-first order rate coefficient (k(obs)) can be expressed using

Equation (6):

kðobsÞ ¼
kðmaxÞ � KðO3Þ �

h

O3 ðgÞ

i

1þ KðO3Þ �
h

O3 ðgÞ

i (6)

where k(max) (s
�1) is the maximum rate constant obtained at high

ozone concentration and KðO3Þ (molecule cm�3) is the ozone

gasesurface equilibrium constant. These two parameters can be

obtained by fitting the experimental results k(obs) as a function of

[O3 (g)] using a non-linear least-square fit of Equation (6) based on

an appropriate algorithm. Hence, the second order rate constant of

the reaction follows a non-linear dependence with respect to the

gas-phase ozone concentration. The atmospheric lifetime of the

pesticide against ozone t (s) can be determined following the

Equation (7):

t ¼
1

kðobsÞ
(7)

3.2.3. Ozone reaction rate constants

The obtained pseudo-first order rate constants of deltamethrin,

permethrin, pendimethalin and cyprodinil were plotted as a func-

tion of gas-phase ozone concentrations. Both kinetic patterns were

used for this purpose. The obtained graphs are presented in Fig. 3.

Historically, the heterogeneous reactivity of pesticides towards

gas-phase ozone was described by both LangmuireRideal mecha-

nism (Palm et al., 1997, 1999; Pflieger et al., 2009, 2011, 2012; Yang

et al., 2012) and LangmuireHinshelwood mechanism (Pflieger

et al., 2009, 2011, 2012). In this study, with respect to the ozonol-

ysis of deltamethrin, permethrin, and pendimethalin both kinetic

patterns can be applied to fit the experimental data (Fig. 3). On the

other hand, the observed rate constants of cyprodinil follow a

nonlinear dependence with the ozone concentrations which can be

ascribed to LangmuireHinshelwood mechanism (shown in Fig. 3).

The different reaction rate constants of heterogeneous ozonol-

ysis, described by LeR and LeH mechanisms are summarized and

compared in Table 1. The obtained rate constants for LeR mecha-

nism span in the same order of magnitude for the 4 pesticides

under study which react with ozone, i.e., between

3.4 $ 10�19 cm3 molecules�1 s�1 and

8.8 $ 10�19 cm3 molecules�1 s�1. Concerning the LeH mechanism,

the KðO3Þ values range between 21 $ 10�16 cm3 molecules�1 and

358 $ 10�16 cm3 molecules�1, indicating the difficulty of modeling

by LeH mechanism. The k(max) values, the maximum rate constant

that may be attained, span in range between 0.4 $ 10�4 and

1.7 $ 10�4 s�1. The errors for these parameters were obtained from

the statistical errors of the linear fit and nonlinear least-squares fit

for LeR and LeH model, respectively. The uncertainties are stan-

dard deviations estimated by the Igor Pro software (version 6.3.5.5).

Noticeably, the uncertainties are much higher for the LeH model

compared to the LeR model, in particular for pendimethalin. This

can be ascribed to the experimental points that most likely follow

the linear fit. However, it is difficult to choose between these two

models because the LangmuireRideal model is actually a special

case of the LangmuireHinshelwood model. Hence, both models

seem to adequately describe the kinetic pattern of the pesticides

under study in agreement with our previous studies (Pflieger et al.,

2009, 2011, 2012).

Moreover, as can be seen in Table 1 the predicted atmospheric

lifetimes for the atmospheric ozone level of 40 ppb (Vingarzan,

2004), are very similar which confirms that the obtained kinetic

data set under the experimental conditions in this study can be

described by both kinetic patterns (LeH and/or LeR model). In
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general, the kinetic data of the gas-phase reactions and of the

surface reactions of pesticides, are very scarce. An “Atmospheric

Oxidation Program” developed by Meylan and Howard (1993)

estimated the gas-phase ozonolysis rate constants of two pesti-

cides included in this study, i.e., deltamethrin and permethrin as

2.2 $ 10�19 and 2.3 $ 10�19 cm3 molecules�1 s�1, respectively. This

theoretical work exhibits the same order of magnitude as the

experimental ozonolysis kinetic rate constant in the particulate

phase, i.e., (8.0 ± 0.2) $ 10�19 and

(6.0 ± 0.2) $ 10�19 cm3 molecules�1 s�1, respectively (Table 1). In

addition, we compared the kinetic data set from this study with the

kinetic rate constants available in the literature for similar pesti-

cides adsorbed on atmospheric particles.

For example, Palm et al. (1997, 1999) in smog chamber experi-

ments, investigated the heterogeneous ozonolysis of terbuthylazine

and pyrifenox adsorbed on silica hydrophilic particles. The exper-

imental conditions in these two studies were very similar to our

conditions, which allows the comparison of the measured kinetic

data. Indeed, the ozone mixing ratios ranged between 52 and

496 ppb (Palm et al., 1997) and between 10 and 595 ppb (Palm et al.,

1999) with relative humidity of 50%. Palm et al. (1997, 1999)

observed a second-order rate constants lower than

5 $ 10�19 cm3 molecule�1 s�1 for terbuthylazine and

(2 ± 1) $ 10�19 cm3 molecule�1 s�1 for pyrifenox. The obtained rate

constants in both studies (Palm et al., 1997, 1999) were plotted

against the applied ozone concentrations and fitted by LeR model.

By comparison, even if the pesticides are different, in the present

study, using the LangmuireRideal model, we obtain rate constants

between 3.4 $ 10�19 cm3 molecules�1 s�1 and

8.8 $ 10�19 cm3 molecules�1 s�1 for the eight pesticides, which is in

agreement with the results obtained by Palm et al. (1997, 1999).

Pflieger et al. (2009, 2011 and 2012) and Yang et al. (2012)

performed the heterogeneous ozonolysis with various pesticides

using the same support (hydrophobic silica particles) as the one

applied in this study but under different experimental conditions.

Although, the kinetic experiments were performed at very low

relative humidity (�1%) and quite high ozone mixing ratios

(ranging between 500 ppb and 41 ppm; Pflieger et al., 2009, 2011,

2012; Yang et al., 2012), the observed second-order rate constants

with respect to the LeR mechanism span in a range between 0.5

and 20.9 $ 10�19 cm3 molecules�1 s�1 which is in good agreement

with the observed kinetic data set in this study. Even if the supports

are different, similar results are observed for the same pesticide,

difenoconazole, between Al Rashidi et al. (2011), who observed a

rate constant of 0.26 $ 10�19 cm3 molecules�1 s�1 and the present

study (<3.4 $ 10�19 cm3 molecules�1 s�1). Moreover, the same

chemical class of dinitroaniline was studied by Pflieger et al. (2009,

2011) and Yang et al. (2012) and their data are very similar to the

observed rate constant in this study concerning pendimethalin

((3.4 ± 0.1) $ 10�19 cm3 molecules�1 s�1) which belongs to the

dinitroaniline class. Pflieger et al. (2009, 2011) obtained

2.9 $ 10�19 cm3 molecules�1 s�1 and

1.05 $ 10�19 cm3 molecules�1 s�1 regarding the trifluralin, respec-

tively, and Yang et al. (2012) measured a rate constant of

2.7 $ 10�19 cm3 molecules�1 s�1 with respect to isopropalin. The

same applies for the chemical class of pyrimidine knowing that the

support and the pesticides are different: it is reported

19.7 $ 10�19 cm3 molecules�1 s�1 for pirimiphos-methyl in Yang

Fig. 3. The observed pseudo-first order rate constant kobs in function of gas-phase ozone concentration according to LangmuireHinshelwood and LangmuireRideal kinetic

mechanisms.
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Table 1

Kinetic data for the ozonolysis of the adsorbed pesticides on silica particles at (T ¼ (25 ± 1) �C and RH ¼ (55 ± 5) %) and corresponding atmospheric lifetimes in bold compared to the literature data.

Pesticides Supports Experimental conditions Results Reference

Name Chemical class Type Specific surface

area (m2 g�1)

Ozone mixing

ratio (ppb)

Temperature

(�C)

Relative

humidity (%)

LangmuireRideal model Langmuire

Hinshelwood

model

kðO3Þ (cm
3

molecule�1 s�1)

� 10�19

tO3
(days)a k(max) (s

�1)

� 10�4

KðO3Þ (cm
3

molecule�1)

� 10�16

tO3
(days)a

Cyprodinil Pyrimidine Silica (hydrophobic) 260 ± 30 55e970 25 ± 1 55 ± 5 8.8 ± 0.2 13 0.4 ± 0.1 358 ± 113 8 This study

Pendimethalin Dinitroaniline Silica (hydrophobic) 260 ± 30 55e970 25 ± 1 55 ± 5 3.4 ± 0.1 35 1.70 ± 0.01 21 ± 4.103 33 This study

Fipronil Pyrazole Silica (hydrophobic) 260 ± 30 55e970 25 ± 1 55 ± 5 <3.4 >35 n.d. n.d. >33b This study

Oxadiazon Oxadiazolone Silica (hydrophobic) 260 ± 30 55e970 25 ± 1 55 ± 5 <3.4 >35 n.d. n.d. >33b This study

Deltamethrin Pyrethroid Silica (hydrophobic) 260 ± 30 55e970 25 ± 1 55 ± 5 8.0 ± 0.2 15 1.0 ± 0.4 97.6 ± 48.5 12 This study

Permethrin Pyrethroid Silica (hydrophobic) 260 ± 30 55e970 25 ± 1 55 ± 5 6.0 ± 0.2 20 0.5 ± 0.2 143 ± 75 17 This study

Difenoconazole Triazole Silica (hydrophobic) 260 ± 30 55e970 25 ± 1 55 ± 5 <3.4 >35 n.d. n.d. >33b This study

Tetraconazole Triazole Silica (hydrophobic) 260 ± 30 55e970 25 ± 1 55 ± 5 <3.4 >35 n.d. n.d. >33b This study

Terbuthylazine Triazine Silica (hydrophilic) 200 ± 25 52e496 27 ± 3 42e50 �5 �24 e e e Palm et al., 1997

Pyrifenox Pyridine Silica (hydrophilic) 200 ± 25 10e595 26 ± 2 51 ± 3 2 ± 1 59 e e e Palm et al., 1999

Alachlor Anilide Silica (hydrophobic) 260 ± 30 5000e41,000 25 1 <0.5 >235 e e e Pflieger et al., 2009

Terbuthylazine Triazine Silica (hydrophobic) 260 ± 30 5000e41,000 25 1 <0.5 >235 e e e Pflieger et al., 2009

Trifluralin Dinitroaniline Silica (hydrophobic) 260 ± 30 5000e41,000 25 1 2.9 ± 0.1 40 11 ± 9 3.4 ± 3.6 32 Pflieger et al., 2009

Trifluralin Dinitroaniline Silica (hydrophobic) 260 ± 30 1000e16,000 26 ± 1 <1 1.05 ± 0.06 120 4.6 ± 7.4 2.4 ± 4.2 100 Pflieger et al., 2011

Isoproturon Phenylurea Silica (hydrophobic) 260 ± 30 1000e15,000 26 ± 1 <1 20.9 ± 0.6 6 19.8 ± 3.4 14.2 ± 3.4 4 Pflieger et al., 2012

Pirimicarb Carbamate Silica (hydrophobic) 260 ± 30 500e25,300 20 e 14.5 ± 1.7 8 e e e Yang et al., 2012

Isopropalin Dinitroaniline Silica (hydrophobic) 260 ± 30 500e25,300 20 e 2.70 ± 0.27 44 e e e Yang et al., 2012

Folpet Dicarboximide Inert quartz surfaces e 34,000e92,000 20 ± 2 e 0.26 ± 0.02 452 1.9 ± 0.9 1.8 ± 0.9 344 Al Rashidi et al.,

2013

(Z)-dimethomorph Morpholine Inert quartz surfaces e 12,000e40,000 20 ± 2 e 1.7 ± 0.5 69 2.8 ± 1.4 11 ± 6 38 Al Rashidi et al.,

2013

(E)-dimethomorph Morpholine Inert quartz surfaces e 12,000e40,000 20 ± 2 e 2.1 ± 0.8 56 2.7 ± 1.0 19 ± 9 23 Al Rashidi et al.,

2013

Difenoconazole Triazole Inert quartz surfaces e 10,000e45,000 29 ± 2 e 0.26 ± 0.04 452 0.49 ± 0.05 9.1 ± 1.0 264 Al Rashidi et al.,

2011

Cypermethrin Pyrethroid ZnSe ATR crystal e 30e60,000 e ~7 and 80e90 e e 7 ± 1 4.7 ± 1.7 36 Segal-Rosenheimer

and Dubowski, 2007

Cypermethrin Pyrethroid ZnSe ATR crystal e 30e100,000 25 ± 1 <6 e e 10 ± 4 5.1 ± 2.0 23 Segal-Rosenheimer

et al., 2011

Pirimiphos-methyl Pyrimidine Azelaic acid e 10,000e60,000 20 ± 2 e 19.7 ± 2.5 6 e e e Yang et al., 2010

Vinclozolin Dicarboximide Azelaic acid e 4200e54,500 20 ± 1 e 24 ± 4 5 e e e Gan et al., 2010

n.d.: not determined.
a Atmospheric lifetimes calculated for [O3 (g)] ¼ 40 ppb (Vingarzan, 2004).
b Atmospheric lifetimes estimated with respect to the reactivity of pendimethalin.
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et al. (2010) and (8.8 ± 0.2) $ 10�19 cm3 molecules�1 s�1 for

cyprodinil in this study.

A common thing regarding different families of the selected

pesticides in this study and those in the literature is that they react

very slowly with respect to gas-phase ozone. Hence, they remain

long time on the particle surface in the atmosphere (cf. Atmo-

spheric implications) which implies negative consequences from

air quality point of view.

Regarding the LeH mechanism the obtained data set from this

study differs greatly from other studies. For example, Pflieger et al.

(2009, 2011, 2012) obtained a k(max) between 4.6 and 19.8 $ 10�4 s�1

and between 2.4 and 14.2 $ 10�16 cm3 molecules�1. Obviously there

is a discrepancy with the experimental kinetic data set in this study

considering that our k(max) was ranging between 0.4 and

1.7 $ 10�4 s�1 and KðO3Þ spanned between 21 and

358 $ 10�16 cm3 molecules�1. The same applies to the kinetic data

fittedwith the LeHmechanism by Al Rashidi et al. (2011, 2013). The

KðO3Þ constant corresponds to the partitioning of the ozone mole-

cules between the gas phase and the surface; hence, it depends on

the nature of the adsorption sites on the particles. KðO3Þ should

remain constant, but, in this work, we observed a large variability of

its value, probably due to the presence of the pesticide initially

coated prior to the adsorption of ozone. The adsorption of the

pesticide can influence KðO3Þ and the nature of the adsorption sites.

In addition, the relative humidity is an important parameter that

has not been much studied (De Laurentiis et al., 2013) but that may

influence the partitioning of ozone between the gas phase and the

particle surface.

Such a discrepancy in the kinetic data put in question the ability

of the LeH mechanism to fit the experimental kinetic data espe-

cially in the case of different ozone concentrations. The limitation of

LeH mechanism to properly describe the kinetic data of hetero-

geneous ozone reactions was emphasized by Signorell and Bertram

(2009) and mentioned in Net et al. (2010a).

The estimated lifetimes by both LeR and LeH mechanisms for

the selected pesticides in this study and in the literature are very

similar. Indeed, for the same chemical class of dinitroaniline, the

estimated atmospheric lifetime of 33 days for pendimethalin in this

study is very close to the estimations by Pflieger et al. (2009, 2011)

regarding trifluralin (32 and 100 days). The pesticides that exhibit

extremely slow reactivity towards ozone have a lifetime of 33 days

according to the measured rate constants and atmospheric ozone

levels of 40 ppb. We assumed, that the pesticides that do not

degrade in presence of ozone have a lifetime > than 33 days. For

difenoconazole, our results are consistent with those found by Al

Rashidi et al. (2011), >33 days and 264 days respectively. Con-

cerning pyrethroids, 36 and 23 days are observed by Segal-

Rosenheimer and Dubowski (2007) and Segal-Rosenheimer et al.

(2011), respectively, for cypermethrin compared to 12 and 17

days in this study for deltamethrin and permethrin, respectively,

although the supports are different.

4. Atmospheric implications

The heterogeneous ozone rate constants obtained for the eight

pesticides were used to calculate the atmospheric lifetimes of these

pesticides towards ozonolysis. An ozone concentration of 40 ppb,

which is representative of the atmospheric ozone level in mid

latitudes of the Northern hemisphere (Vingarzan, 2004), is used to

determine the atmospheric lifetime towards ozonolysis in the

Equation (4) which corresponds to the LangmuireRideal model.

The Equation (7) was used to estimate the atmospheric lifetimes

according to the LangmuireHinshelwood model.

Concerning both the LeR and LeH mechanisms, the lifetimes of

cyprodinil, deltamethrin and permethrin are higher than one week

and higher than one month for pendimethalin, fipronil, tetraco-

nazole, oxadiazon and difenoconazole. These data confirm that the

heterogeneous ozonolysis is a very slow process for the studied

pesticides. These lifetimes are in good agreement with the esti-

mated lifetimes of various pesticides for different surfaces and

experimental conditions (Table 1). Hence, these pesticides can be

considered as persistent organic compounds in the atmosphere

with respect to the gas-phase ozone.

Given the complexity of the surfaces of atmospheric particles,

LeR and LeH models are certainly too simplistic to describe the

heterogeneous reactivity of atmospheric relevance. However, they

may be useful to some extent to compare the gas/solid heteroge-

neous processes in the atmosphere.

5. Conclusion

The rate constants for heterogeneous ozonolysis of eight pesti-

cides adsorbed on silica particles have been determined for ozone

concentrations ranging from 215 to 977 ppb at 55% RH. Under the

experimental conditions applied in this study, fipronil, oxadiazon,

tetraconazone and difenoconazole showed no degradation in the

presence of ozone while deltamethrin, permethrin, cyprodinil and

pendimethalin were degraded up to 85% after 26 h of ozone

exposure.

Both LangmuireRideal and LangmuireHinshledwood models

exhibit comparable reactivity, leading to similar lifetime values of

the studied pesticides. The estimated atmospheric lifetimes of the

eight pesticides are in good agreement with the literature, i.e., at-

mospheric lifetimes of cyprodinil, deltamethrin and permethrin are

higher than one week and higher than one month for pendime-

thalin, fipronil, tetraconazole, oxadiazon and difenoconazole. These

results suggest that the heterogeneous ozonolysis is a very slow

process with respect to the studied pesticides. In order to elucidate

the reaction mechanism, the identification of degradation products

upon ozonolysis is of utmost importance. This study is ongoing in

our laboratory.

In order to understand their fate, their impacts and predict their

atmospheric behavior, future studies should be focused on the

pesticide's degradation induced by OH radicals and by photolysis

processes.
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