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La nécessité de réglementer les activités humaines en vue de protéger l'environnement marin est
devenue de plus en plus pressante au fur et a mesure du développement industriel et agricole de
nos sociétés. Le but de la réglementation est d'établir un équilibre entre les différents usages de la
mer. Gérer les ressources vivantes afin de garantir leur exploitation veut dire aussi les préserver,
les faire fructifier.

Ces réglementations ont pris depuis la derniére décennie un caractére plurinational que ce soit
dans le cadre européen ou, dans celui plus large des Conventions Internationales du type Oslo-
Paris. Ces décisions engagent l'avenir de chaque nation par leur coiit et les choix économiques
qu'elles impliquent. Chaque pays doit pouvoir évaluer ces coiits sociaux afin d'étre en mesure de
faire les choix en toute connaissance de cause et de conséquence. C'est a l'autorité politique de les
faire. C'est a la communauté scientifique de fournir les connaissances susceptibles de guider ces
choix.

Pour le meilleur littoral frangais le role de I'IFREMER est capital. C'est pourquoi nous avons
décidé de réaliser une série de monographies consacrées aux polluants prioritaires. Ces mono-
graphies reprennent de fagon synthétique et critique les derniéres connaissances scientifiques
dans le domaine de la biochimie et l'écotoxicologie marines. Elles constituent l'un des premiers
bilans d'évaluation des niveaux de contamination du littoral frangais, largement documenté par le
Réseau national d'observation (R.N.0.). Une tentative d'identification des zones a risque attire l'at-
tention sur les relations entre les déversements et la santé du littoral et de son principal utilisateur
I'homme.

Cette série porte sur le cadmium, les PCB, l'étain, le mercure, le plomb, l'arsenic, le chrome et les
tensio-actifs. Nous souhaitons qu'elles guident les gestionnaires de l'environnement dans leur
démarche et constituent une référence pour ceux qui, a des titres divers, s'intéressent a l'état de
'environnement marin.




L’ ouvrage fait le point des connaissances sur la biogéochimie, la biodégradation et I’écotoxicologie dans le
milieu aquatique de deux familles de tensio-actifs : les LAS (alkylbenzénesulfonates linéaires) et les APE
(alkylphénols éthoxylés). Il présente les méthodes d’analyse, et les niveaux de concentration dans les
effluents urbains, les eaux douces, les eaux marines et les sédiments. Il expose les données relatives aux taux
et aux vitesses de biodégradation, les mécanismes biochimiques de ce processus et les niveaux de
concentration qui entrainent des effets de toxicité aigué et chronique dans les organismes aquatiques. La
conclusion contient des recommandations relatives a certains aspects du devenir des LAS et des APE dans le
milieu naturel qui doivent étre mieux connus.

Mots-clés : tensio-actif, anionique, non-ionique, LAS, APE, biogéochimie, biodégradation, écotoxicologie.

This report reviews the current knowledge about biogeochemistry, biodegradation and ecotoxicology in the
aquatic environment of two families of surfactants : the LAS (linear alkylbenzene sulfonates) and APE
(alkylphenols ethoxylates). The analytical methods are described. Data are given on concentration levels in
sewage effluents, in freshwaters, in marine waters and in sediments. Datas are also given on biodegradation
rates ; biochemical pathways and explained. Finally, concentrations levels bringing about acute and chronic
toxic effects are given. The conclusion contains some recommendations about some aspects of the
environmental fate of LAS and APE which must be further investigated.

key-words : surfactant, anionic, nonionic, LAS, APE, biogeochemistry, biodegradation, ecotoxicology.

Este documento sintetiza el estado actual de los conocimientos sobre la biogeoquimica, la biodegradacion y
la ecotoxicologia en los sistemas acuiticos de dos familias de tensioactivos : los LAS
(Alquilbencenosulfonatos lineares) y los APE (alquilfenoles etoxilados). Se presentan aqui los métodos
analiticos utilizados asi como los niveles de contaminacién encontrados en los vertidos urbanos, las aguas
continentales, las aguas marinas y los sedimentos. Se expone también las informaciones obtenidas relativas a
los coeficientes y a las velocidades de degradacién, los mecanismos bioquimicos de estos procesos y los
niveles de concentracién a partir de los cuales se induce una toxicidad aguda o crénica en los organismos
acudticos. La conclusién presenta algunas recomendaciones relativas a ciertos aspectos des comportamiento
de estos tensioactivos en el medio ambiente que merecen ser conocidos.

Palabras clave : tensioactivos, aniénico, no iénico, LAS, APE, biogeoquimica, biodegradacidn,
ecotoxicologia.

Burutellat a reer el levr-man ar pezh a zo anavet betek-hen a-zivout biogeokimiezh, biodisleberadur hag
ekotoksikologiezh div familh a broduion hag a zigresk an tennderioi gorre : al LAS (alkilbenzenesulfonaton
linennek) hag an APE (alkilfenoloi etoksilet), hag an dra-se e-barzh an endro-dour. Displeget eo an teknikoi
evit o dielfennaii ha resisaet eo al liveoii kementad e-barzh dourioti-skarzh ar ¢’hérion, an dourion dous, an
dourion sall hag ar gouelezennon. Displeglet eo ar roadennon a denn da feur ha tizh ar biodisleberadur,
hag ivez hentou biokimiezhel an argerzh-se. A-benn ar fin ez eo roet al liveou kementad a zegas efedou
toksel ar verr dermen pe ar hir dermen d’ar boudon a vev en dour. Er pennad klozari e kaver un nebeud
erbedou a-zivout ar pezh a vo ret anavout gwelloc’h e-kefiver dazont al LAS hag an APE en endro naturel.

Geriou-alc’hwez : digresk an tennder gorre, anionek, nann-ionek, LAS, APE, biogeokimiezh, biodisleberadur,
ekotoksikologiezh.
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GLOSSAIRE

Dans cet ouvrage les abréviations suivantes ont été utilisées :

ABS :
AE :
AES :
APE :

APEC :

AS:

ASS

CLHP :

CG:

COD :

DCO :
Groupement E :
Homologue :

LAB :
LAS :

LASen Cy, :
NP :

NPE :
NPE__ :
NPE,C :

OPE :
SABM :
SM :
Uv:

CL50 :

CES0 :

CENO :
NOEC :
CMEO :
FOEC
LOEC :
FBC :

alkylbenzeénesulfonates a chaine alkyle branchée.
alcools éthoxylés.
alkyléthoxysulfates.

alkylphénols éthoxylés. Les NPE sont les principaux types d’APE utilisés en
Europe.

acides phénoxycarboxyliques.
alkylsulfonates.

alkylsulfonates secondaires.
chromatographie liquide haute performance.
chromatographie en phase gazeuse.

carbone organique dissous.

demande chimique en oxygene.
groupement éthoxyle.

un homologue de LAS ou d’APE est ’ensemble des i1someres possédant le méme
nombre de carbones dans la chaine alkyle.

alkylbenzenes a chaine alkyle linéaire (de I’anglais : linear alkylbenzene).

alkylbenzeénesulfonates a chaine alkyle linéaire (en anglais : linear alkylbenzene-
sulphonate).

LAS possédant 12 atomes de carbone dans la chaine alkyle.
nonylphénol.

nonylphénols éthoxylés.

nonylphénol éthoxylé qui contient n groupements éthoxyle.

acide nonylphénoxycarboxylique a n groupements éthoxyle, une fonction COOH
étant branchée sur le groupement terminal,

octylphénols éthoxylés.

substances actives au bleu de méthyleéne.
spectrométrie de masse.

ultraviolets.

concentration létale a 50 %, qui entraine 50 % de mortalité chez la population
étudiée.

concentration efficace a 50 %, qui inhibe le parametre étudié a 50 % par rapport a
une population témoin. :

concentration a effet non observé.

no observed effect concentration.

concentration minimale a effet observé.

first observed effect concentration.

lowest observed effect concentration.

facteur de bioconcentration.



Les agents de surface, ou tensio-actifs, sont utilisés depuis longtemps par I’homme. L usage
du savon remonte aux civilisations sumérienne et égyptienne. Pendant plusieurs sicles, il a satisfait
la demande en ce qui concerne I’hygiene et la propreté. Avec I’avénement de la société industrielle,
de nouveaux agents tensio-actifs ont été élaborés, tandis que de nouvelles techniques de lavage et
de nouvelles exigences en matiere d’hygieéne ont été adoptées. Initialement réalisée a partir de
matieres premicres 1ssues d’organismes vivants (huiles végétales, graisses animales), la fabrication
industrielle des tensio-actifs fait aujourd’hui largement appel aux produits dérivés du charbon et du
pétrole. Actuellement, les agents de surface sont largement utilisés que ce soit a des fins domes-
tiques ou industrielles, notamment dans les préparations détergentes. Aussi, apres utilisation, les
tensio-actifs sont-ils susceptibles d’aboutir dans le milieu naturel via les effluents industriels ou
domestiques. On a commencé a s’intéresser a leur présence dans le milieu naturel a partir des
années soixante lorsque des problemes de formation de mousse et de toxicité vis-a-vis des orga-
nismes aquatiques sont apparus. Depuis, ils ont fait I’objet de nombreux travaux relatifs a leur
niveaux de concentration, a leur devenir dans le milieu naturel et a leur toxicité.

Le premier chapitre, la biogéochimie, aborde le probléme des tensio-actifs par des considéra-
tions générales sur les différents types et leur consommation. 1l précise la place particuliére prise
par deux familles, les LAS (de ’anglais linear alkylbenzenesulfonates) et les APE (alkylphénols
éthoxylés). On présente et on critique les différentes techniques mises au point pour déterminer leur
niveau de concentration dans les effluents urbains et dans les différents compartiments du milieu
naturel.

La biodégradation est le theme du second chapitre. C’est le processus principal qui condi-
tionne le devenir des tensio-actifs dans I’environnement. Sont présentés les taux et les vitesses de
dégradation déterminés lors des tests in vitro, I'influence de la structure chimique et les voies méta-
boliques de la dégradation totale.

Le troisiéme chapitre a trait & I’écotoxicologie des LAS et des APE. On aborde les concentra-
tions qui induisent des phénomenes de toxicité aigué et chronique vis-a-vis des organismes d’eau
douce et des organismes marins.
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CHAPITRE 1

BIOGEOCHIMIE
SOMMAIRE

Les tensio-actifs sont des composés chimiques dont la molécule comporte au moins un grou-
pement hydrophile, qui assure la solubilité dans I’eau, et un groupement hydrophobe. Leur pro-
priété caractéristique est de se concentrer aux interfaces (liquide-liquide, liquide-solide...) et de
réduire les tensions superficielles. Selon la nature du groupement polaire hydrophile, on distingue
quatre groupes d’agents de surface : les anioniques, les non-ioniques, les cationiques et les ampho-
teres.

Les tensio-actifs sont largement utilisés dans la vie quotidienne par le biais des détergents
commerciaux et des produits cosmétiques. Ils ont aussi de nombreuses applications industrielles.
En 1987, on peut estimer que la consommation totale en Europe de 1’Ouest s’élevait a 2,5.10%¢, soit
plus de 6 kg par habitant. Les anioniques et les non-ioniques sont les plus employés. Ils représen-
tent respectivement 65 % et 28 % de tous les tensio-actifs utilisés.

Deux familles de tensio-actifs ont plus particulicrement soulevé des interrogations quant a
leur comportement dans I’environnement et leur toxicité vis-a-vis des organismes aquatiques.

- Les alkylbenzénesulfonates (LAS, de ’anglais linear alkylbenzenesulfonates) - Ce sont des anio-
niques qui comprennent une chaine alkyle linéaire sur laquelle est branchée un cycle benzénique
possédant un groupement SO;™ en position para. Les LAS commerciaux sont un mélange d”homo-
logues et d’isomeres. Un homologue peut étre caractérisé par le nombre de carbones de la chaine
alkyle. A cet homologue correspondent plusieurs isomeres qui se différencient suivant la position
d’attachement du cycle benzénique sur la chaine alkyle.

- Les alkylphénols éthoxylés (APE) - Ce sont des composés non-ioniques synthétisés par addition
d’une chaine éthoxylée hydrophile (polymere d’oxyde d’éthyleéne) sur une molécule hydrophobe a
hydrogéne mobile de type alkylphénol. Les APE commerciaux, dont les plus communs en Europe
sont du type nonylphénols éthoxylés (NPE), sont aussi sous forme d’un mélange d’homologues et
d’isomeres. Chaque homologue est caractérisé par le nombre de groupements €thoxyle présents
dans la chalne hydrophile. A chaque homologue correspondent plusieurs isomeres qui se différen-
cient suivant la structure de la chaine alkyle hydrophobe.

Il existe deux catégories de méthodes d’analyse des tensio-actifs.

- La premiére regroupe celles qui permettent le dosage global des anioniques ou des non-
ioniques totaux. Les techniques mises en oeuvre sont la colorimétrie, la potentiométrie, la colori-
métrie, I’absorption atomique ou la polarographie.

- La seconde comprend celles qui permettent le dosage individuel des différents composés
appartenant a une famille de tensio-actifs, comme les isomeres et les homologues de LAS ou d’APE.
Ces méthodes reposent sur ’utilisation de la chromatographie liquide haute performance (CLHP),
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de la chromatographie en phase gazeuse sur colonnes capillaires (CG) associée ou non a la spectro-
métrie de masse (SM), de la SM utilisée seule.

Les méthodes d’analyse globale sont généralement faciles et rapides & mettre en oeuvre pour
une utilisation en routine. Cependant, leur utilisation en milieu naturel est critiquable, principale-
ment en raison de leur sensibilité aux interférences dues a des produits autres que des tensio-actifs
synthétiques. Ceci pose probleme lorsque les tensio-actifs sont a I’état de traces.

Les méthodes d’analyse spécifique permettent de se focaliser sur les composés appartenant a
une seule famille de tensio-actifs (LAS, APE). Elles permettent de s’affranchir en grande partie des
problémes d’interférence. La CLHP et la CG sont les techniques les plus utilisées. La CLHP a un pou-
voir séparateur moins important que la CG. Les méthodes par CLHP sont rapides et relativement
simples & mettre en ocuvre. Elles conviennent bien a une utilisation en routine pour 1’analyse de
nombreux échantillons. Les méthodes par CG sont plus complexes en raison de phases supplémen-
taires de séparation, de dérivatisation (LAS) avant injection. Elles conviennent bien pour I’analyse
d’un petit nombre d’échantillons. Enfin, la spectrométrie de masse utilisée seule permet d’identifier
les différents composés d’un mélange de tensio-actifs, ceci au moyen de plusieurs techniques
d’ionisation récentes. Cependant, la quantification précise des homologues et des isomeres de ten-
sio-actifs ne semble pas possible par ce type de méthode.

De nombreuses études ont €té menées pour déterminer les niveaux de concentration des ten-
sio-actifs anioniques et non-ioniques, que ce soit dans les effluents urbains, les eaux naturelles ou
les sédiments. Il n’est fait mention ici que des résultats obtenus a partir des méthodes d’analyse
spécifique des LAS et des APE, et ceci pour les raisons exposées ci-dessus.

Dans les effluents urbains les concentrations en LAS varient entre 1000 et 10000 ug.1"! avant
épuration, et entre 10 et 1000 pg.1"! aprés épuration avec un traitement biologique. Le taux d’élimi-
nation dans les stations a boues activées est supérieur a 95 %, dans de bonnes conditions de fonc-
tionnement. La biodégradation est le processus prédominant. Les homologues a chaine longue et
les isomeres externes sont dégradés plus rapidement que les homologues a chaine courte et les iso-
meres internes.

Dans les eaux douces et marines, les concentrations en LAS sont généralement comprises dans
les gammes 10 - 1000 ug.I'!, 0 - 100 ug.I'!. Dans les sédiments fluviaux et marins elles varient res-
pectivement entre 1 et 500 ug.g™!' et <0,2 - 70 ug.g”! de poids sec. Dans ces milieux, la biodégrada-
tion est aussi le principal processus qui gouverne le devenir des LAS. Les alkylbenzénes linéaires
(LAB) sont des hydrocarbures apparentés aux LAS et sont présents a 1’état de traces dans les LAS
comumerciaux. lls ont été identifi€s dans les effluents et dans le milieu aquatique naturel. Ils peuvent
donc aussi servir de traceurs de pollution d’origine urbaine. Enfin, le role éventuel des tensio-actifs
synthétiques, et en particulier des LAS, présents dans les aérosols marins dans les dégats subis par
les végétaux terrestres se développant a certains endroits du littoral méditerranéen reste encore 2
préciser.

Les concentrations en NPE varient entre 800 et 2500 ug.I"! dans les effluents urbains non trai-
tés, et 10 et 400 ug.I"' dans les effluents traités. Le traitement biologique par boues activées permet
d’obtenir un taux d’€limination des NPE_ (3 < n < 20) supérieur a 90 %. Toutefois si on prend en
compte les produits de dégradation intermédiaires, ce taux est inférieur a 80 %. Par le biais de la
biodégradation les NPE sont transformés en NP, NPE, et NPE, d’une part, en NPE,C et NPE,C (acides
nonylphénoxycarboxyliques) d’autre part. Les NP, NPE, et NPE, sont plus hydrophobes que les NPE_
a chaine alkyle plus longue. Ils ont donc tendance a s’adsorber sur les boues. Aussi, la transforma-
tion des NPE_ en NPE, et NPE , et éventuellement en NP, suivie d’une adsorption sur les boues appa-
rait comme le principal processus responsable de leur élimination lors de 1’épuration. Jusqu’a 50 %
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des NPE,_ initialement présents dans les effluents bruts peuvent étre retrouvés, sous forme de NP,
dans les boues de station. Les composés du type NPE;C et NPE,C sont aussi des intermédiaires de
dégradation des NPE, mais uniquement dans des conditions aérobies. Ils sont détectés dans les
effluents épurés.

Dans les eaux douces, les concentrations en NPE peuvent atteindre 10 & 20 pg.l"'. L’influence
des effluents €purés se traduit par une prédominance des NPE, et NPE,, et dans une moindre mesure
du NpP. Celui-ci apparait comme relativement persistant dans le milieu naturel. La concentration en
NPE,C et NPE,C peut dépasser les 100 ug.l"l. Des concentrations en NPE comprises entre O et
10 ug.l"' (0 <'n < 16) ont été déterminées dans deux sites cotiers, la lagune de Venise en Italie,
I’estuaire de la Krka en Croatie, soumis a des apports importants en effluents urbains et industriels.
La biodégradation semble avoir un role plus limité pour les NPE que pour les LAS. Des études sup-
plémentaires sont nécessaires pour mieux comprendre le devenir des LAS et des NPE en milieu
estuarien et cotier.
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SUMMARY

Surfactants are chemical compounds which molecules comprise at least one hydrophilic
group, to ensure solubility in water, and one hydrophobe group. Their characteristic property is to
concentrate at interfaces (liquid-liquid, liquid-solid) and to reduce superficial tensions. Depending
on the nature of the hydrophilic group, four types of surfactants can be distinguished : anionics,
nonionics, cationics and amphoterics.

Surfactants are abundantly used in every day life in commercial detergents and cosmetic pro-
ducts. They have also numerous industrial applications. The total consumption of surfactants in
1987 in western Europe was 2.5 . 10°t ; this represents more than 6 kg per person. Anionics and
nonionics are the most commonly used : they represent 65 % and 28 % respectively of all the sur-
factants used. Two families in particular raise questions about their behaviour in the environment
and about their toxicity :

- the linear alkylbenzenesulfonates (LAS). They are anionics compounds comprising a linear alkyl
chain to which is branched a benzenic ring possessing an SOy group in para position. Commercial
LAS are a mixture of homologues and isomeres. A homologue can be characterized by the number of
carbons of the alkyl chain. Several isomers which differentiate each other according to the position
of attachment of the benzenic ring fo the alkyl chain, correspond to this homologue.

- alkylphenol ethoxylates (APE). They are nonionics compounds synthetized by addition of a hydro-
philic ethoxylate chain (ethylene oxide polymers) on a hydrophobic molecule of the alkylphenol
type. Commercial APE, the most common of which in Euroe are noylphenol ethoxylate (NPE), are
also in the form of homologues and isomers mixture. Each homologue is characterized by the num-
ber of the ethylene oxide groups present in the hydrophilic chain. Several isomers, which differen-
tiate each other according fo the structure of the hydrophobe alkyl chain, correspond to each
homologue.

There are two distinct categories of methods for analyzing surfactants.

- The first comprises methods which enable global determination of anionic and nonionic
entities. These are colourimetric, potentiometric, atomic absorbtion or polarographic methods.

- The second includes methods which enable individual determination of different compounds
belonging to one surfactant family, like the isomers or homologues of LAS and APE. Those methods
are based on the use of high performance liquid chromatography (HPLC), capillary column gas
chromatography (GC) associated or not with mass spectrometry (MS) and of MS used alone.

Methods of global analysis of surfactants are generally easy and quick to set up and are sui-
table for routine use. However, their use for measuring samples from the natural environment can
be criticised mainly because they are sensitive to interferences due to products other than synthetic
surfactants. This raise problems especially when surfactants are at trace levels.

Methods of specific analysis allow us to focus on compounds belonging to a single family of
surfactants (LAS, APE). They largely overcome the problems of interferences. HPLC and GC are the
most frequently used techniques. HPLC has a lower separation power than GC. HPLC methods are
quick and relatively simple to set up. They are suitable for routine use and analysis of numerous
samples. GC methods are more complex because of the additional phases of separation and deriva-
tization (LAS) before injection. They are suitable for detailed analysis of a small number of samples.
Finally, MS used alone allows identification of the different compounds of a surfactant mixture
through several recently perfected ionization techniques. However, precise quantification of surfac-
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tant isomers and homologues does not seem to be possible for the moment using this type of
methods.

Numerous studies have been carried out to determine the levels of concentration of anionic
and nonionic surfactants, whether in urban waste, natural waters or sediments. However, only
results obtained by methods of specific analysis of LAS and NPE will be mentioned here (see pre-
vious section).

Total LAS concentrations for waste water before and after biological treatment are in the
range 1000 - 10000 ug.l', 10 - 1000 ug.lI'! respectively. Biological treatment using activated
sludge, in good conditions, eliminates up to 95 % for 1AS. Biodegradation is the principal process
for elimination. Long chain homologues and external isomers degrade more quickly than short
chain homologues and internal isomers.

In fresh and in marine waters, concentrations of LAS lie between 10 and 1000 ug.lI'!, 0 and
100 ug.l'! respectively. Levels for river sediments and marine sediments are respectively between 1
and 500 ug.g”! and < 0.2 - 70 ug.g”! (with relation to dry weight). In these environments biodegra-
dation is the main process which governs fate of LAS. Linear alkylbenzenes (LAB) are hydrocarbons
whose struture is similar to the one of LAS and are present at trace levels in commercial LAS. They
have been identified in effluents and in natural aquatic environment. They can also be used as indi-
cators of urban pollution. Finally, the possible role of synthetic surfactants present in marine aero-
sols, particularly LAS, in damage to coastal flora in several areas of the mediterranean coast
remains to be clarified.

Concentration of NPE lie between 800 and 500 ug.I''in raw waste water, 10 and 400 ug.l'! in
treated waste water. Biological treatement using activated sludge gives a rate of elimination for
NPE, (3 <n <20) generally above 90 %. However, if intermediate degradation products are taken
into account, this rate falls below 80 %. Biodegradation of NPE, during sewage treatment gives
rise to the formation on the one hand of NP, NPE; and NPE,, and on the other hand of NPE,;C and
NPE,C (nonylphenoxycarboxylic acids). NP, NPE; and NPE, are more hydrophobe than NPE, with
longer alkylchains. They tend to adsorb onto sludge. Therefore, transformation of NPE, into NPE,,
NPE,, and possibly NP, followed by adsorption onto sludge appears as the main process governing
their elimination during the waste water treatment. Up to 50 % of NPE, initially present in raw
influent may be finally found, as NP, in sludge. NPE;C and NPE,C are also intermediaries of degra-
dation of NPE, ; they are only formed if aerobic conditions prevail. They are detected in treated
effluents and also in the aquatic environment which receive these effluents.

In freshwaters, concentrations of NPE vary between 0 and 20 ug.l'l. If they receive treated
effluents, predominance of NPE,;, NPE, and to a lesser extent of NP is observed. This latter one seems
to be a relatively persistant compound in the natural environment. Concentration of NPE,C and

NPE,C higher than 100 u g.I'! may be found.

In marine waters, concentrations of NPE, (0 < n < 16), which vary between 0 and 10 ug.l’,
have been found in two sites which receive high inputs of urban and industrial waters : the Venice
lagoon (Italy) and the Krka estuary (Croatia). Biodegradation seems to be more limited for NPE
than for LAS. Supplementary studies are necessary in order to understand more precisely the fate of
LAS and NPE in estuarine and coastal environments.
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Aprés une bréve revue des différents tensio-actifs utilisés et de leur consommation, on pré-
sente deux familles particuliéres qui ont suscité des interrogations quant a leur impact sur le milieu
naturel : les LAS (alkylbenzénesulfonates linéaires) et les APE (alkylphénols éthoxylés). Les
méthodes d’analyse des LAS et des APE sont ensuite décrites. A chaque fois, on détaille les
méthodes globales (dosage global de I’ensemble des composés appartenant a la famille) et les
méthodes spécifiques (dosage spécifique de chaque composé).

Apres leur utilisation, les tensio-actifs, via les effluents industriels et urbains, aboutissent
dans les eaux naturelles douces ou marines. Il nous est apparu essentiel de faire le point sur les
niveaux de concentration des LAS et des APE dans les différents compartiments du milieu aqua-
tique : effluents urbains, eaux douces, eaux marines, sédiments. Nous avons aussi abordé la syn-
thése des connaissances actuelles sur le comportement de ces familles de tensio-actifs, lors de leur
cheminement dans les différents compartiments ci-dessus. Tout ceci fait I’objet de la derniére partie
de ce chapitre.

1. DETERGENTS ET TENSIO-ACTIFS : NATURE, PROPRIETES, CONSOMMATION

1.1. Définitions

Dans ce rapport, nous faisons une distinction de sens entre les mots tensio-actif (ou agent de
surface) et détergent. Ces deux termes sont parfois confondus, mais leurs significations sont diffé-
rentes. Selon la définition du Journal Officiel (décret n°® 77-1554 du 28 décembre 1977),

“On entend par détergent tout produit dont la composition a été spécialement étudiée pour
concourir au développement des phénomenes de détergence et dont les composants essentiels
sont des agents de surface...”.

Le mot tensio-actif désigne les composés chimiques spécifiques responsables de [’action détergente.
Outre les tensio-actifs, les détergents comprennent des adjuvants (phosphates, z€olites), des agents
de blanchiment (perborate, enzymes...), et divers produits de charge et additifs (sulfates, par-
fums...). Le terme de détergent ainsi défini est donc équivalent a celui de “lessive commerciale”. La
composition moyenne d’une telle lessive est donnée dans le tableau 1. On note que les tensio-actifs
ne représentent que 14 % environ de la masse totale et qu’ils sont constitués pour moitié d’alkyl-
benzenesulfonates.

1) Tensio-actifs
Savon 25 % Enzymes 0,4 %
Non ioniques (alcools éthoxylés) 4,5 % Azurants optiques 0,2 %
Alkylbenzgnesulfonates 7 % Silicate de Magnésie 1 %
2) Adjuvants 4) Charges et additifs
Tripolyphosphates 30 % Sulfate 18,9 %
Silicate 6 % Parfum 0,3 %
Silicone 0,2 %
3) Agents de blanchiment Carboxy-méthylcellulose 0,5 %
Perborate 15 % Ether de cellulose 0,5 %
Activateur 2 % Eau 11 %

Tableau 1 - Composition type d’une lessive.
D’aprés Rhéne-Poulenc (1987).



BIOGEOCHIMIE 17

1.2. Les tensio-actifs

1.2.1. Propriétés générales

Les tensio-actifs sont des composés chimiques organiques dont la molécule comporte d’une
part un groupement polaire hydrophile capable d’assurer leur solubilisation dans I’eau et d’autre
part un radical constitué d’une chaine carbonée de caractere lipophile, c¢’est-a-dire hydrophobe
(fig. 1). Cette structure particuliere permet de modifier certaines propri€t€s physiques au niveau des
contacts solides-liquides en abaissant en particulier les tensions superficielles (Cabridenc, 1976).
Elle est le facteur principal de 1’action de nettoyage dont le principe est indiqué sur la figure 1.

Chaine carbonée lipophile
Groupement polaire hydrophile

Agent de surface

/“iiiiiii‘“ W .

Surface avec. salissure Adsorption de 1'agent
de surface

s sttt

oY O
) 0o

Modifications interfaciales Dispersion de la salissure

Figure 1 - Mécanisme de la détergence.
D’apres Cabridenc (1976).

1.2.2. Grands groupes de tensio-actifs

Selon la nature du groupement polaire hydrophile, on distingue quatre groupes d’agents de
surface : les anioniques, les non-ioniques, les cationiques et les amphoteres.

Les agents de surface anioniques posseédent une partie hydrophile constituée par un anion.
Celui-ci peut &tre de type carboxyle, sulfate ou sulfonate (tab. 2). Les non-ioniques sont des compo-
sés qui ne s’ionisent pas dans I’eau. Les plus couramment utilisés ont une partie hydrophile consti-
tuée de polyméres d’oxyde d’éthyleéne ou de propylene (tab. 3). Les cationiques sont
essentiellement des amines quaternaires du type de celles représentées ci-dessous (Bock et Stache,
1982) :

. |
3 N
3

Ri-N—=Rq @ Kﬁ] }
Ry X" |[R” SRJXT LRTTR)X

En solution dans I’eau, elles donnent un cation ammonium. Enfin, les amphoteres possedent une
partie hydrophile qui s’ionise différemment selon le pH du milieu.
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Type Example Formula

Soap Sodium stearate CH3(CH7)16—COO" Na*
Sulfonated aromatic Linear

hydrocarbons alkylbenzenesulfonate CioHps—@—S03™ Nat
Sulfonated aliphatic Sec. alkanesulfonate,

hydrocarbons paraffinsulfonate C15H31S03 Na*t

Sulfonated o-olefine o-Olefinesulfonate

Sulfated fatty alcohol Sodium laurylsulfate

Sodium lauryl polyglycol
ether sulfate

Sulfated fatty alcohol
ethoxylate

Sulfonated fatty acid methyl Palm-kernel oil sulfo-fatty
ester acid methy! ester

Sulfonated maleic ester Laurylsulfosuccinate

Carboxymethylated fatty
alcohol ethoxylates

Laurylpolyglycol ether-
acetate

Alcohol ethoxylates Mixture of alkyl phosphate
hosphated alcohol

C16H31S03 Na™
C1oH7250S03"Na*t

C12H25(0CH)CH,)30803 Na*

C16H33|CH—COOCH3
SO3-Na*
ROOC— CH-—CH»>—COOR
SO3-Na+

C12H25(0CH)CH7) ;OCH)COO- Na't

ROPO3~ Na* / (RO),POy" Na+t

Tableau 2 - Les principaux agents de surface anioniques
D’apreés Bock et Stache (1982).

Type Formula

Fatty alcohol ethoxylate CH3(CH)O(CH2CHO) o H
Akylphenol ethoxylate R——O(CH,CH,O)H
Fatty acid ethoxylate R—COO(CH>CH»0O)pH

Fatty acid alkanolamide R—CONHCH»CH»,OH

(CHoCH-O)H
Fatty acid alkanolamide ethoxylate R—CON(
(CH2CH70O)H
(CH,CH»2O)yH
Fatty amine ethoxylate R—N(
{CHyCH7O)H
Polyalkylene glycol (ethylene oxide/ CH3

propylene oxide addition products J
R—(CH>CH 70) ;—(CH—CHO),H

Tableau 3 - Les principaux agents de surface non-ioniques
D’apreés Bock et Stache (1982).
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1.3. Consommation des détergents et des tensio-actifs

Dans cette partie seront présentées des informations relatives, d’une part, a la consommation
des produits détergents et cosmétiques et, d’autre part, a celle des tensio-actifs. Ces informations
concernent soit I’ensemble des pays industrialisés constitué par les pays d’Europe de I’Ouest, les
Etats-Unis et le Japon, soit les seuls pays d’Europe de I’Ouest, ou encore uniquement la France. La
plupart d’entre elles proviennent de Richtler et Knaut (1988).

1.3.1. Les produits détergents et cosmétiques

Dans la vie quotidienne, les tensio-actifs sont couramment utilisés par le biais des produits
détergents et cosmétiques. Les quantités de ces produits consommées en Europe de 1’Ouest pour
I’année 1987 sont rapportées dans le tableau 4.

La consommation totale des produits répertoriés est de 5,17 x 10%t. Elle correspond a celle de
1,15 x 10%t de tensio-actifs. La population totale de 1’Europe de 1’Ouest s’élevant a environ
400 x 10° habitants, si on suppose que la consommation est sensiblement la méme dans tous les
pays, on en déduit une utilisation annuelle moyenne d’environ 12,9 kg de détergents et cosmétiques
par habitant. Ceci correspond a une consommation annuelle de 2,9 kg de tensio-actifs par habitant.
En France, pour I’année 1985, la consommation de lessives (en poudre + liquides) a été supérieure
a 600 000 t (Rhone Poulenc, 1987), ce qui correspond a une utilisation de 10,9 kg de lessive par
habitant. Pour un taux moyen de 14 % (tab. 1), ceci revient a2 une consommation en tensio-actifs de
84 000 t, soit environ 1,5 kg par habitant.

Type de produit Consommation du produit Consommation en tensio-
(x103 1) actifs correspondante
(x103 t)
Lessives en poudre 2846 336
Lessives liquides 282 97
Liquides pour vaisselle 1151 285
Shampooings 253 38

Gels pour la douche
Bains moussants 288 46
Savons liquides

Savons de toilette 348 348

Total 5168 1150

Tableau 4 - Consommation des produits détergents et cosmétiques
en Europe de 1’Ouest pour 1987. D’aprés Richtler et Knaut (1988).
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1.3.2. Les tensio-actifs

non-ioniques
28%

La consommation de tous les tensio-actifs, y compris les savons, pour I’Europe de I’Ouest,
les Etats-Unis et le Japon s’est élevée a 6,6 millions de tonnes en 1987. Ceci représente pour la
seule Europe de I’Ouest 2,5 millions de tonnes. Les anioniques représentent 65 % de la totalit€ des
tensio-actifs utilisés (fig. 2). Les non-ioniques viennent ensuite avec 28 %. Enfin, les cationiques et
les amphoteres représentent moins de 10 % du marché. Si I’on examine les différents secteurs
d’application (fig. 3), on constate qu’environ la moitié des tensio-actifs est consommée par les
industries et les collectivités, I’autre moitié étant utilisée d’une part pour les besoins ménagers
(2/3), d’autre part pour la toilette corporelle (1/3).

cationiques /
autres
7%

anioniques

65%

Figure 2 - Pourcentage d’utilisation
des différents types de tensio-actifs pour
I’Europe de I’Ouest, les USA et le Japon.

D’aprés Richtler et Knaut (1988).

&1
49%

pC
17%

Figure 3 - Pourcentage d’utilisation des
tensio-actifs par secteur d’application.
I &I : industries et collectivités,
PC : toilette corporelle, HH : usage ménager.
D’apres Richtler et Knaut (1988).

Les quantités de divers tensio-actifs consommées en 1987 sont indiquées dans le tableau 5.
Six d’entre eux représentent 60 % de la consommation totale : le savon, les alkylbenzénesulfonates
linéaires (LAS), les alkyléthoxysulfates (ou sulfates d’alcool gras éthoxylés® AES), les alkylsulfates

Tensio-actifs totaux
6590000t

Anioniques
4284 0001
(65 % tensio-actifs totaux)

Non-ioniques
18450001t
(28 % tensio-actifs totaux) [

—_————

Cationiques et Amphotéres
461 000 t
(7 % tensio-actifs totaux)

Savon 1470 000 t (34 % anioniques totaux)
LAS © 980000t (23% " ")
AES : 3500001 (8% " D)
AS : 240000t (6% " M
Autres (ES, EMS, ASS) 11244000t (29 % " "
AE : 470000t (25 %non ioniques totaux)
APE : 390000t (21 %" ")
Autres (OE/OP, AAE,...) : 985000t (54%" B

Tableau 5 - Consommation des tensio-actifs aux Etats-Unis, en Europe de I’Ouest et au Japon
pour 1987. (d’apres Richtler et Knaut 1988).

LAS
AES
AS
ES
EMS

: alkylbenzénesulfonates linéaires
: alkyléthoxysulfates

. alkylsulfates

: esters sulfonatés

: esters méthyliques sulfonatés

>

’

’

»

’

; ASS

; AE

; APE

; OE/OP
; AAE

. alkylsulfonates secondaires

: alcools éthoxylés

: alkylphénols éthoxylés

: produits d’addition des oxydes d’éthyléne et de propyléne
. alkylamides éthoxylés.

() Nom usuel ayant pour origine le mode de synthese du tensio-actif.
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(ou sulfates d’alcools gras®, AS), les alcools éthoxylés (AE) et les alkylphénols éthoxylés (APE).
Nous décrirons brievement ci-apreés dans quel type de produits chacun de ces tensio-actifs est uti-
lisé, et aussi dans quelle mesure I’importance de sa consommation est susceptible d’étre modifi€e
dans les prochaines années. Il faut cependant noter que les 40 % restant représentent un nombre
important de composés qui sont soit utilisés dans les détergents classiques, soit employé€s dans des
applications industrielles spécifiques. On peut ainsi prendre pour exemple les émulsifiants alimen-
taires (dérivés de mono ou de diglycérides, d’esters, d’acides gras, etc.) dont la quantité annuelle
employée est de 250 000 t (Iécithine non comprise).

Le savon

11 représente 34 % des anioniques totaux consommés aux Etats-Unis, en Europe de 1’Ouest et
au Japon (tab. 5). Par ailleurs, dans les pays en voie de développement c’est pratiquement le seul
tensio-actif utilisé. Trois raisons expliquent sa large utilisation : la facilité de sa fabrication, I’abon-
dance des matiéres premires a partir desquelles il est €laboré, le fait qu’il soit bien toléré par la
peau humaine. Dans les pays industrialisés, il est principalement utilisé pour la toilette corporelle. Il
entre néanmoins dans la composition des lessives liquides en proportions non négligeables (tab. 6).
Les performances du savon utilisé seul pour le nettoyage des textiles sont trés inférieures a celles
des autres tensio-actifs. Son pouvoir lavant est médiocre a basse température. Par ailleurs, le fait
qu’il précipite en présence d’ions calcium amoindrit son efficacité en eau calcaire. En ce qui
concerne son incidence sur I’environnement, on peut souligner que le savon, qui est un sel d’acides
gras, est aisément dégradable. Dans 1’avenir, il est probable que sa consommation mondiale se
maintiendra et aura méme tendance a augmenter légérement (1 % par an). Dans les pays industria-
lisés, les lotions lavantes et autres préparations pour le bain tendent actuellement a remplacer en
partie le savon. Ces produits ayant cependant conquis leur part de marché, il est probable que les
quantités utilisées resteront limitées.

Les alkylbenzénesulfonates linéaires (LAS)

Si ’on excepte le savon, les LAS sont les tensio-actifs les plus utilisés et ceci en raison de
leurs bonnes performances techniques et de leur colt de fabrication relativement faible. Ils sont tout
particuliérement employés dans les lessives ainsi que dans les produits pour vaisselle (tab. 6). Ils
continueront A I’étre dans les prochaines années méme si I’emploi d’autres anioniques (AES et ASS)
ou non-ioniques (AE) est susceptible d’augmenter. Le devenir des LAS dans le milieu naturel,
notamment le probléme de leur biodégradation et de la formation éventuelle d’intermédiaires
réfractaires lors de ce processus, continue & susciter un large débat dans le milieu scientifique.

Les alkyléthoxysulfates (AES)

Les AES sont principalement utilisés dans les liquides pour vaisselle ainsi que dans les sham-
pooings et autres produits cosmétiques. Ils sont présents en faibles proportions dans les lessives
notamment en Europe. Un remplacement plus important des LAS dans les détergents liquides pour-
rait entrainer une augmentation de la consommation en AES. Toutefois, en Europe de I’Quest, les
alkylsulfonates secondaires (ASS) sont préférés aux AES pour ce type de détergent.

Les alkylsulfates (AS)

Les AS sont principalement utilisés dans les produits cosmétiques (shampooings, denti-
frices...). Une augmentation de la quantité d’As utilisée pourrait provenir d’une substitution par-
tielle ou totale des LAS dans les lessives. Les performances techniques, relatives au lavage, des As
sont en effet trés bonnes. Par ailleurs, en ce qui concerne le milieu naturel, ils posent moins de pro-
blemes que les LAS. Néanmoins, plus que les arguments écologiques, le cofit de fabrication est le
facteur principal qui semble conditionner un usage important de ces composés.
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Produit Tensio-actif Proportion de tensio-actifs (%)
USA Europe de 1'Ouest
LAS 8 5,5
AS 4 0,7
Lessives AES 3 -
en AE 1,7 4,3
poudre APE - 0,6
Savon 0,03 0,7
Total 17 12
AE 10 9,5
LAS 9,5 13
Lessives liquides AES 3 0,5
AS 3 0,8
Savon 4 10,5
Total 30 34
AES 14 6
LAS 11 13,5
ASS - 4,8
Liquides pour AS 3 Traces
vaisselle AAE 2 0,7
Non-ioniques Traces Traces
Amphotéres Traces Traces
Oxydes d'amines Traces Traces
Total 30 25
AS 6 3
AES 4 9
Shampooings AAE 3 2
Amphoteres 2 1
Total 15 15

AAE :
AES :
AS
LAS :

Tableau 6 - Composition en tensio-actifs (%) de divers produits détergents et
cosmétiques aux Etats-Unis et en Europe de 1’Ouest. (D’apres Richtler et Knaut, 1988).

alkylamides éthoxylés
alkyléthoxysulfates

: alkylsulfates

alkylbenzeénesulfonates linéaires.

; AE
; APE
. ASS

. alcools éthoxylés
: alkylphénols éthoxylés
: alkylsulfonates secondaires
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Les alcools éthoxylés (AE)

Les AE sont de plus en plus utilisés et pour plusieurs raisons :

- au niveau domestique, la tendance a adopter des températures de lavage de plus en plus
basses, ceci en raison de I’usage croissant des fibres synthétiques, favorise leur emploi dans
les lessives.

- dans les applications industrielles, 1’utilisation préférentielle de tensio-actifs efficaces a
basse température et qui moussent peu.

- la perte de performance des détergents sans phosphate peut étre partiellement compensée
avec les AE.

- Dutilisation croissante des lessives liquides qui en contiennent une forte proportion (tab. 6).

- Paugmentation de densité des lessives en poudre.

- un remplacement partiel des APE.

Du point de vue €cologique, les AE sont considérés comme ne présentant pas de problémes
importants ; ils sont en particulier aisément dégradables.

Les alkylphénols éthoxylés (APE)

La consommation des APE est actuellement stabilisée et elle n’augmentera probablement pas
au cours des années a venir. Ces composés ont un cofit de fabrication raisonnable et ils se prétent a
beaucoup d’applications industrielles (industries textiles, tanneries). Néanmoins, dans le milieu
naturel, ils présentent une vitesse de dégradation relativement faible. Par ailleurs, la formation
d’intermédiaires de dégradation est accompagnée d’une augmentation de la toxicité. Ceci explique
qu’aux Etats-Unis et en Europe de 1’Ouest beaucoup de fabricants aient renoncé a I’utilisation des
APE dans les détergents ménagers. Ces composés sont cependant utilisés dans certains détergents a
usage industriel. Excepté une interdiction partielle en Suisse (détergents pour textiles), il n’y a pas
de réglementation concernant la présence des APE dans les détergents que ce soit dans les pays
européens ou aux Etats-Unis.

2. DEUX FAMILLES DE TENSIO-ACTIFS IMPORTANTES : LES LAS (ANIONIQUES)
ET LES APE (NON-IONIQUES)

Deux familles couramment utilisées, les alkylbenzénesulfonates linéaires et les alkylphénols
éthoxylés, ont plus spécialement suscité des interrogations quant a leur impact sur le milieu naturel
(devenir, toxicité) et ont fait I’objet de nombreux travaux (§ 1.3.2). Il est donc important de préciser
la structure chimique des composés appartenant & ces deux familles, et ceci en se référant a leur
mode de synthese.

2.1. Les alkylbenzenesulfonates linéaires (LAS)

Les alkylbenzeénesulfonates linéaires (LAS) sont des composés comprenant une chaine alkyle
linéaire sur laquelle est branchée un cycle benzénique possédant un groupement SO;™ en position
para, c’est-a-dire “diamétralement” opposé a la chaine. La syntheése de ces composés s’effectue en
deux étapes principales (Weissermel et Arpe, 1981 ; cités dans Sigoillot, 1987). Dans un premier
temps, on forme des hydrocarbures de type alkylbenzéne linéaire (LAB). Ceci est habituellement
réalisé par alkylation catalytique du benzéne & partir d’oléfines (fig. 4) qui ont en général de 10 a
14 atomes de carbone. L’alkylation du benzéne se produit simultanément 2 une isomérisation de
I’0léfine par déplacement de la double liaison. Il en résulte une distribution statistique des noyaux
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benzéniques le long de la chaine paraffinique, a [’exception toutefois des carbones terminaux. Dans
un deuxieme temps. les LAB sont sulfonés au moyen d’acide sulfurique concentré ou par du SO,
sous pression, méthode actuellement la plus répandue.

R,
/ Ry
CH /
Q- & - ©Of
CH \
\ CH,
R, /

Ry,
Ri *Rp= R3* Ry
Ri, R2. R3 # H

Figure 4 - Réaction de formation des alkylbenzénes linéaires (LAB).
D’apres Sigoillot (1987).

La méthode de synthése décrite ci-dessus explique que, dans les détergents, les LAS sont
présents sous forme d’une famille de composés et non en tant que composé unique. Cette famille
peut €tre divisée en différents homologues, chacun de ces homologues étant défini par le nombre de
carbones de la chaine alkyle (fig. 5). Pour chaque homologue, il existe différents isomeres suivant
la position du carbone sur lequel est branché le cycle benzénique.

13 5 7 9 1

2 4 6 8 10 12

SO

Figure S - Exemple d’un alkylbenzenesulfonate lin€aire : le 4 C,,-LAS.

Un homologue peut €tre caractérisé par une formule en C, n désignant le nombre de car-
bones de la chalne alkyle, généralement entre 10 et 14. Pour chaque homologue, il existe différents
isomeres que 1’on peut caractériser par une formule en m C, m €tant le numéro du carbone de la
chaine alkyle sur lequel est branché le cycle benzénique

(m=2,3, ...n/2sinpair;m=2,3,.. n/2+ 1 sinimpair).

Les isomeres qui ont un cycle benzénique branché sur un carbone proche de I’extrémité de la
chaine alkyle sont souvent dénommés isomeres “externes” par opposition aux isomeres “internes”
qui ont un cycle benzénique branché sur un carbone situé au milieu de cette chaine.

Ce sont essentiellement les homologues du C, au C,, qui entrent dans la composition des
formulations détergentes commerciales. Ceci résulte d’un choix volontaire issu d’un compromis
entre, d’une part, le pouvoir nettoyant et, d’autre part, la biodégradabilité et la toxicité vis-a-vis des
poissons (Hirsch, 1964 ; cité¢ dans Bock et Stache, 1983). Dans des détergents commerciaux, on
constate que le C;, et le C;, sont prédominants (tab. 7).
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Produits étudiés | Proportion relative des différents homologues (%) Références
(nombre)
C10 Cn C12 C13 Ci4

Détergents Hon-Nami
commerciaux (4) 12+3 | 424+3 | 40+ 3 6+ 1 - et Hanya (1980)
Tensio-actifs
de type Marlon 4210 40245 | 35240 10a15 <1 Hiils (1988)
Lessives (26) 8+ 3 36+5 | 35+5 18 + 7 4 + 3 | Marcomini

et al. (1988)

Tableau 7 - Distribution moyenne des homologues

dans différentes formulations détergentes commerciales.

Pour ce qui est des isomeres, il apparait, pour les homologues en C,, et C,; (tab. 8), une cer-
taine prédominance des isoméres internes (S C,,, 6 C,et5 CB, 6 C,4, 7 C,,) par rapport aux 1S0-
meres externes (2 C,, 3 C,, 4 C, et 2C3 3C;5,4C)y).

Homologues Isomeéres % relatif de chaque
isomeére
4eths 3949
Ci0 3 25+ 3
2 36 + 12
4,5¢t6 54 + 16
Ci1 3 20+ 5
2 26+ 6
Setb 48 + 16
4 15+ 6
Ci2 3 16 +5
2 2 +7
5,6et7 72 £ 19
4 16+ 3
C13 3 16 +£2
2 19 + 7

Tableau 8 - Distribution moyenne des isoméres pour chaque homologue de LAS

dans différentes lessives.

D’apres Marcomini et al. (1988).




26 BIOGEOCHIMIE

2.2. Les alkylphénols éthoxylés (APE)

Les alkylphénols éthoxylés sont formés par réaction d’une molécule d’alkylphénol avec une
ou plusieurs molécules d’oxyde d’éthyléne selon la réaction suivante :

R —OH+nCH,—CH, -->R 0—(CH,—CH,—~0)~H

0

Pour la fabrication des APE, les nonylphénols (chaine alkyle R = CgH, o) sont les plus utilisés ;
I’octyl- et le dodécylphénol le sont & un degré moindre. Les trois produits sont fabriqués au niveau
industriel a partir d’alkylphénol, d’une part, et d’oléfines branchées, d’autre part. Ces oléfines sont
le diisobutyléne (octylphénol), le tripropyléne (nonylphénol) et le tétrapropyléne (dodécylphénol).
Les molécules d’alkylphénols obtenues par ce type de syntheése possedent le groupement alkyle soit
en position para® , a plus de 90 %, soit en position ortho®. Par ailleurs, la chalne alkyle, symbolisée
par R, est branchée (ramifiée) d’ol ’existence de différents isomeéres. Ceci explique que le nonyl-
phénol n’est donc pas un produit pur mais représente un ensemble d’isomeres. Ceci est aussi le cas
pour le dodécylphénol. Par contre, I’octylphénol est un produit presque pur en raison du type d’olé-
fine utilisé pour sa syntheése®. Pour plus de renseignements sur la synthése des alkylphénols et des
APE, on pourra se reporter a Enyeart (1966). Enfin, on peut signaler que des alkylphénols a chaine
alkyle linéaire sont devenus potentiellement disponibles depuis la mise au point de la production
industrielle d’oléfines linéaires pour la synthese des LAS en 1963 (Swisher, 1987).

Globalement, la réaction de formation des alkylphénols éthoxylés se déroule en deux étapes :

- Dans un premier temps, une molécule d’oxyde d’éthyléne se fixe sur une molécule d’alkyl-

phénol :
R@OH + Cliz—/CHz - R@O—CHZ—CHZ—OH

0

- Puis, dans un second temps, s’ajoutent d’autres molécules d’oxyde d’éthyléne :

R@O—CHZ—CHZ-OH +mCHzCHy —-=> R@O—(CHz—CHZ-O')%l;H
0

Au cours de la deuxieme étape, la réaction n’est pas stoechiométrique et on obtient un
mélange d’homologues d’APE possédant chacun un nombre variable d’unités éthoxyle. En outre,
chaque homologue correspond, dans le cas des nonylphénols et des dodécylphénols éthoxylés, a un
ensemble d’isomeéres pour les raisons indiquées précédemment. Les proportions des différents
homologues tendent & se conformer a une distribution de Poisson. Selon le nombre de molécules

R
@) positi a: Positi tho :
oSsition par ROH os1tion ortno _OH

CHy CH3

| |
3) Octylphénol : HS,C’C'CHZ“ C@'O H
[ |

CH3 CH3
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d’oxyde d’éthyléne mises en jeu, on obtiendrait théoriquement les distributions représentées sur la
figure 6. Il apparait notamment que plus le degré d’éthoxylation moyen (nombre moyen de groupe-
ments éthoxyle par molécules d’APE) est élevé, plus le nombre d’homologues augmente. Dans la
réalité, on a cependant observé (fig. 7) que la distribution des homologues d’APE n’est qu’approxi-
mativement décrite par la loi de Poisson.
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Figure 6 - Distributions théoriques des homologues Figure 7 - Distribution réelle et
d’APE dans des mélanges commerciaux de type distribution calculée pour le mélange
Marlophen (83 a 810) calculées par I’équation de Marlophen 84.
Poisson. Les numéros croissants font référence a un D’apres Hiils (1985).

nombre de plus en plus important de molécules
d’oxyde d’éthyléne mises en jeu dans la réaction.
D’aprés Hiils (1985).

Expérimentalement, on peut obtenir des mélanges de molécules d’APE dont le degré
d’éthoxylation moyen est variable ; celui-ci est généralement compris entre 1 et 30. Plus il aug-
mente, plus le pdle hydrophile des molécules d’APE s’accroit (d’oll notamment une augmentation
de la solubilité de ces molécules dans 1’eau). Ceci implique que suivant la valeur du degré
d’éthoxylation moyen, les mélanges d’APE auront des propriétés tensio-actives différentes et ils
pourront étre employés a de multiples applications. C’est par exemple le cas des nonylphénols
éthoxylés (fig. 8 et tab. 9).
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NP CH @ OH
9 19
NPE c 19@—0—CH2—CH2—O—H
NPE C H 19@ 0— [CH ,~CH 2—0] H
[ ]
[ ]
NPE CQHW@ 0—[cH ~CH ~0] -H

Figure 8 - Représentation du nonylphénol et des homologues de nonylphénol éthoxylés dont
la chalne alkyle est en position para par rapport a la fonction OH ou au groupement éthoxyle.
n : degré d’éthoxylation de la molécule = nombre d’unités éthoxyle dans la molécule.

n Applications

1-1,5 Antimousse

2-3 Base de sulfonation
4-5 Emulsionnant eau dans huile
6-8 Emulsionnant huile dans eau
9-11 Détergent

11-16 Mouillant

17 - 30 Dispersant, solubilisant

Tableau 9 - Applications des nonylphénols éthoxylés en fonction du degré d’éthoxylation moyen n.

D’apres Sigoillot (1987).
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3. METHODES D’ANALYSE DES ANIONIQUES ET DES NON-IONIQUES DANS LE
MILIEU AQUATIQUE

Les concentrations des agents de surface dans les effluents domestiques et surtout dans les
eaux douces et marines sont relativement faibles par rapport & celle de I’ensemble de la matiere
organique. Leur dosage nécessite donc des méthodes sensibles et suffisamment sélectives pour évi-
ter les interférences potentielles avec d’autres produits. On distingue deux catégories de méthodes :

- la premiere regroupe les techniques analytiques qui permettent le dosage global d’une
famille de tensio-actifs (anioniques, non-ioniques...).

- la seconde comprend celles qui permettent le dosage individuel des différents composés
appartenant a une famille de tensio-actifs, comme par exemple les isomeres et les homologues des
LAS.

Les méthodes appartenant a chacune de ces deux catégories seront présentées d’une part pour
les anloniques, et d’autre part pour les non-loniques. Nous ne ferons état que de celles qui ont été
appliquées a I’analyse des tensio-actifs dans les eaux naturelles et résiduaires. On peut signaler dif-
férentes références qui font le point sur ce sujet : Llenado et Jamieson (1981), Llenado et
Neubecker (1983), Mac Carthy et al. (1987), Swisher (1987), Mac Carthy et al. (1989).

3.1. LES TENSIO-ACTIFS ANIONIQUES

3.1.1. Analyse globale

Les trois principaux types de méthodes sont :

- les méthodes colorimétriques,
- les méthodes par absorption atomique,
- les méthodes polarographiques.

3.1.1.1. Méthodes colorimétriques
La méthode colorimétrique la plus connue et la plus employée est la méthode au bleu de
méthyléne. Initialement mise au point par Evans (1950) et Degens et al. (1953) pour I’analyse des

effluents d’égout, elle a été améliorée et appliquée aux eaux de rivieres par Longwell et Maniece
(1955).

CH3~ ~CHy "

S N
Cl'+R soé Na* >

+
N 3
QL
Na' Cl + N RSO,

Figure 9 - Réaction de formation d’une paire d’ions
entre le bleu de méthyléne et un tensio-actif anionique.
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Les détergents anioniques forment avec le bleu de méthyléne une paire d’ions colorée (fig. 9)
extractible au chloroforme. Pour éliminer les interférences dues a d’autres substances qui réagissent
avec le bleu de méthylene (protéines, acides humiques), I’extrait chloroformique est lavé par une
solution acide de bleu de méthyléne. Il est ensuite dosé par spectrophotométrie (650 nm). La
concentration en tensio-actif est calculée par rapport a une courbe d’étalonnage réalisée avec un
produit standard tel que le dodécylbenzeénesulfonate ou le dioctylsulfosuccinate de sodium
(Mannoxol O.T.). Pour plus de détails, on pourra se rapporter a Rodier (1978). La précision de la
méthode est de 5 4 10 % pour des concentrations supérieures a 100 pg.l"!, de I’ordre de 20 % pour
des concentrations comprises entre 50 et 100 ug.l'l. Le seuil de détection est de 10 ug.1"! (Cossa,
1973). L’automatisation du dosage a été réalis€e par Sodergren (1966).

La méthode au bleu de méthylene est facile & mettre en oeuvre et peu onéreuse. Cependant,
elle présente certains inconvénients. Il a ainsi été€ observé que la réaction de formation du complexe
ne se produit plus dés que la partie hydrophobe de la chaine a subi une dégradation significative.
Ainsi, une chaine en Cg réagit encore tres faiblement alors qu’une chaine en Cg ne réagit pratique-
ment plus. Par ailleurs, cette méthode est sensible a la présence de divers produits organiques. Si les
sulfures peuvent étre éliminés par addition d’eau oxygénée, il n’en est pas de méme pour les sulfo-
nates, sulfates, phosphates organiques, phénols, cyanates, thiocyanates, etc., qui réagissent avec le
bleu de méthyléne et qui contribuent a donner des résultats par exces. Les amines et d’autres sub-
stances chargées positivement telles que les protéines peuvent donner lieu a des résultats par défaut
puisqu’elles entrent en compétition avec le bleu de méthyléne pour la formation de paires d’ions
avec les anioniques.

Nature Pays Sites Gamine LAS/SABM Référence
de I'eau SABM moy. (min-max)
(mg.l-1) (%)
Rivigres Grande Bretagne | Tean, Trent, Avon, Willow, Brook 0,02 - 0,47 26 (6-50) Waters et Garrigan (1983)
Rivieres Allemagne Neckar, Main, Moselle, Ruhr, Rhin 0,05 - 0,31 46 (15-70) Fisher (1980)
Allemagne 11 rivieres 0,03-0,25 30 (11-50) Matthijs et de Henau (1987)
Rivieres Grande Bretagne | Divers : amont de Londres et 0-0,22 25 (0-33) Waters (1976)
et Pays-Bas Amsterdam
Rivieres Japon Tama, No, Okhuri 0,24 - 1,00 57 (37 -86) Hon-Nami et Hanya (1980) |
Baie Japon Tokyo 0,03 - 0,07 12 (7-20) Hon-Nami et Hanya (1980)
Effluents Allemagne 10 stations d'épuration :
- effluents bruts 1,00 - 13,30 75 (55-93) Matthijs et De Henau (1987)
- effluents épurés 0,09 - 0,28 38 18-53) "

Tableau 10 - Pourcentages en alkylbenzénesulfonates linéaires (LAS) des substances actives au bleu
de méthylene (SABM) dans des effluents urbains, des eaux douces et des eaux marines.

Les teneurs en “substances actives au bleu de méthyléne” (SABM) ont été souvent assimilées
aux concentrations en LAS. Ces derniers sont les tensio-actifs anioniques les plus utilisés dans les
détergents commerciaux mais sont également les moins facilement dégradables. Diverses études ont
montré qu’en réalité les LAS ne représentent qu’une fraction des SABM (tab. 10). Dans les effluents
urbains non traités, cette fraction est en moyenne de 75 %. Elle est le plus souvent inférieure a 60 %
dans les effluents urbains trait€s et dans les eaux fluviales. Dans les eaux marines et la baie de
Tokyo, relativement €loignées des sources de pollution, le rapport LAS/SABM a été trouvé inférieur a
20 % (Hon-Nami et Hanya, 1980). Une corrélation significative a pu étre mise en évidence entre les
teneurs en LAS et celles en SABM dans des eaux de riviere polluées par des rejets urbains, alors que
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ceci n’a pas €t€ le cas dans les eaux relativement peu polluées de la baie de Tokyo (Hon-Nami et
Hanya, 1980). Il apparait ainsi que plus on s’éloigne des sources de pollution et plus I’importance
des LAS dans la réponse au bleu de méthyléne diminue. En milieu peu pollué, I’essentiel de la
réponse est en fait dii a des composés organiques qui interférent. Ceci reste vrai méme dans le cas
ou une préséparation sélective est réalisée. Ainsi, pour des échantillons aqueux, I’extraction des
LAS sur résine XAD-2, suivie d’une préséparation sur résine échangeuse d’anions, ne permet pas de
supprimer les interférences (Osburn, 1986). Le pourcentage des SABM représenté par les LAS dimi-
nue de 70 a 10 % quand la distance entre le point de prélévement et I’émissaire d’égout passe de 1 &
100 km (Osburn, 1986). L’ importance des interférences, notamment dans le cas des eaux peu pol-
luées, rend discutable I’utilisation de la méthode au bleu de méthyléne pour I’analyse des tensio-
actifs anioniques.

D’autres colorants que le bleu de méthyléne ont ét€ utilisés comme, par exemple, I’éthylviolet
(Motomizu et al., 1982), la rhodamine B (Rubio-Barroso et al., 1988 a), la safranine-T (Rubio-
Barroso et al., 1988 b). Ces méthodes sont plus sensibles que la méthode au bleu de méthyléne.
Cependant, les interférences n’ont pas €t€ étudi€es de maniere exhaustive. La comparaison entre les
résultats obtenus par ces méthodes et ceux obtenus par une méthode de dosage spécifique des LAS
serait a entreprendre pour tester la validité de ces méthodes colorimétriques globales.

3.1.1.2. Méthodes par absorption atomique

Ce type de méthode fait intervenir la formation de paire d’ions entre 1’agent tensio-actif anio-
nique et un composé contenant un ion métallique. Apres extraction de la paire d’ions par un solvant
organique, le métal complexé est dosé par spectrophotométrie d’absorption atomique sans flamme.
La concentration en anionique est déterminée par rapport a une courbe d’étalonnage réalisée avec
un produit standard (Mannoxol OT, dodécyl sulfate de sodium). Deux méthodes ont été notamment
mises au point : celle de Le Bihan et Courtot-Coupez (1977, 1983) et celle de Gagnon (1978).

La méthode de Le Bihan et Courtot-Coupez repose sur la formation d’une paire d’ions entre
I’agent tensio-actif et ’orthophénantroline cuivrique ; le solvant d’extraction est la méthylisobutyl-
cétone. La précision donnée par les auteurs est de 5 % au niveau de 100 ug.l'! (équivalent
Mannoxol) et la limite de détection est de 4 ug.l"!. Cette méthode décrite dans le Manuel de réfé-
rence du Réseau national d’observation de la qualité du milieu marin (CNEXO, 1983) est actuelle-
ment préconisé€e pour la surveillance des eaux marines. La méthode de Gagnon, développée a partir
des travaux de Crisp et al. (1975), est fondée sur la formation d’une paire d’ions constituée de
I’agent tensio-actif et de la bis-éthylénediamine cuivrique et extractible au chloroforme. La limite
de détection est de 0,3 ug.I'! (équivalent dodécylsulfate de sodium).

Selon les auteurs de ces deux méthodes, les résultats ne sont affectés que par la présence de
matieres réductrices telles que les sulfures (ces derniers pouvant étre élimin€s par I’addition d’eau
oxygénée). Ces méthodes semblent plus spécifiques que celle au bleu de méthylene. Cependant,
une comparaison des résultats ainsi obtenus avec ceux fournis par les méthodes d’analyse spéci-
fiques des LAS n’a pas, a notre connaissance, été réalisée.

3.1.1.3. Méthodes polarographiques

Différentes techniques polarographiques permettent de mesurer toutes les substances présen-
tant des propriétés tensio-actives en milieu aqueux. Nous décrivons ici bri¢vement deux méthodes
qui ont été mises au point pour I’analyse des eaux douces et marines.

La premiére est basée sur la suppression en présence de substances {ensio-actives du maxi-
mum polarographique se produisant lors de la réduction d’ions mercuriques en solution aqueuse
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(Cosovic et al., 1977 ; Hunter et Liss, 1981). La calibration est effectuée avec un produit standard,
par exemple le Triton X-100. La précision donnée par Hunter et Liss (1981) est de 3 % pour une
gamme de concentration comprise entre 0,5 et 1,5 mg.I"%.

La polarographie a tension sinusoidale surimposée (alternative current voltammetry) permet
également de mesurer des faibles teneurs en substances tensio-actives (Cosovic et Vojvodic, 1982).
Elle repose sur le fait que les substances tensio-actives en solution viennent s’ adsorber a I’€électrode
de mercure, ce qui entraine une diminution du courant de capacité. Cette diminution est fonction de
I’importance de |’adsorption et donc de la concentration en substances tensio-actives de [’échan-
tillon. La calibration est effectuée avec un produit standard. La concentration minimale détectée en
équivalent Triton X-100 est de 0,01 mg.1"".

Ces méthodes présentent [’avantage de ne pas détruire [’échantillon et d’étre relativement
rapides puisque la mesure est réalisée directement dans I’eau prélevée. Par ailleurs, la polarogra-
phie a tension sinusoidale surimposée est suffisamment sensible pour mesurer les faibles concentra-
tions rencontrées en eau de mer. Leur non-sélectivité est cependant un inconvénient majeur car ces
méthodes ne permettent pas de différencier les différents types de tensio-actifs (anioniques, catio-
niques, non-ioniques, amphoteres). Par ailleurs, elles ne peuvent €tre utilisées pour la mesure des
tensio-actifs d’origine synthétique a I’état de traces dans le milieu naturel. En effet, tous les pro-
duits possédant des propriétés tensio-actives, au sens large du terme, engendrent un signal. C’est le
cas par exemple de nombreux composés naturels comme les lipides et les acides humiques. Par
ailleurs, le coefficient de réponse peut varier d’un facteur 10 selon les composés, par exemple selon
que I’on considere le Triton X-100 ou les acides humiques (Cosovic et Vojvodic, 1987).

3.1.2. Analyse spécifique

La plupart des méthodes d’analyse spécifique ont été mises au point pour le dosage des
homologues et des isomeres des LAS. On les classe en trois groupes selon qu’elles font appel a :

- la chromatographie liquide haute performance (CLHP) ;

- la chromatographie en phase gazeuse (CG), souvent associée a la spectrométrie de
masse (SM) ;

- la spectrométrie de masse seule.

Nous présentons successivement les méthodes appartenant a chacun de ces trois groupes.

3.1.2.1. Méthodes par CLHP

Les méthodes par CLHP présentent des caractéristiques communes au niveau de I’injection, de
la séparation et de la détection (tab. 11a et 11b). L’injection directe d’échantillon est parfois réali-
sée, notamment dans le cas d’eaux de riviere, apres filtration ou centrifugation (Nakae et al., 1980,
1981). Cependant, dans la plupart des cas, une préconcentration sur résine ou sur silice greffée est
mise en oeuvre. Ceci permet évidemment d’augmenter la sensibilité de la méthode. Les phases sta-
tionnaires utilisées pour la séparation sont des silices greffées avec des chaines alkyles de type Cq
ou C,4. Ces chaines alkyles rendent la phase stationaire apolaire. Les techniques correspondantes
sont qualifiées de CLHP a polarité de phase inversée ou a phase inverse ; la polarité des phases n’est
inversée que pour des raisons historiques, les phases polaires ayant été les premiéres utilisées
(Rosset et al., 1982). La phase mobile est un mélange binaire eau - solvant organique comme le
méthanol ou I’acétonitrile. L’€lution peut étre réalisée en mode isocratique, les proportions du
mélange restant constantes pendant 1’analyse. Néanmoins, la réalisation d’un gradient d’élution
permet d’améliorer la séparation des différents composés. La détection est généralement réalisée en
UV ou en fluorescence.
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Référence Mode de Contre-ion Elution Température Détection Sensibilité,
préconcentra- colonne limite de détection

tion des LAS totaux
Gloor et Johnson (1977) Aucun TMA I A UV (224 nm) 100 p.g.l'l (ER)
Taylor et Nickless (1979) XAD 8 CTMA I A UV (224 nm) -
Linder et Allen (1982) Aucun TBA I A F (ex : 232 nm) 50 ppb

(em : 290 nm)

Sigoillot (1987) SEP PAK C18 CTMA 1 A UV (230 nm)
Abréviations :

Préconcentration, : RESA : résine échangeuse d'anions, Si Cg ou C1g : colonnes de silice greffée en C8 ou Cyg, Carbpck : cartouche de carbopack.
Contre-ion ;: TMA : tétraéthylammonium, CTMA : cétyitriméthylammonium, TBA : tétrabutylamine.

Elution : I : mode isocratique, G : gradient de solvant.

Température de la colonne ; A : température ambiante.

Détection : UV : ultra violet, F : fluorescence, ex : longueur d'onde d'excitation, em : longueur d'onde d'émission.
Limite de détection et reproductibilité : EF: effluent, EM : eau de mer, ER : eau de rivire, BS : boues de station, SED : sédiment, SO : sols, *
concentrations exprimées par rapport au poids sec.

Tableau 11-a - Analyse des LAS par CLHP (formation de paires d’ions).

Référence Mode de Elution Température | Détection Sensibilité, Reproductibilité
Préconcen- de la colonne limite de détection (%)
tration °C) - LAS totaux

- [isomeres de LAS]

Nakae et al. (1980) Aucun I A F (ex : 225 nm) |100 pg.I-1 (ER) 2%
(em : 295 nm)
Nakae et al. (1981) Aucun I 40 UV (225 nm)
: Kikuchi et al. (1986) Si-Crg [ 40 F(ex: 231 nm) |{0, pg.I"}] (EM) 3-4% (EM, SED)
(em : 288 nm) |{0,03 ug.g"!} (SED)*
Marcomini et Giger (1987) Si-Cig G A UV (225 nm) 20 pg.1-1 (ER) < 6% (EF, BS,
SED)
Marcomini et al. (1987) ou
F (ex : 230 nm)
(em : 295 nm)
Matthijs et De Henau RESA + G A UV (250 nm) 10 ;4g.l‘1 (EF, ER) 4% (EF, ER)
(1987) Si-Cg 0,1 pg.I"1 (BS, 10% (SED, SO)
SED)*
Di Corcia et al. (1991) Carbpck I A F(ex:225nm) [0,8 /,cg.l‘l (ER) 3-5% (EF, ER)
(em : 290 nm)

Abréviations : voir tableau 11 a.

Tableau 11-b - Analyse des LAS par CLHP (phase mobile a force ionique élevée).

Les méthodes d’analyse par CLHP sont classées en deux groupes. Le premier comprend les
méthodes basées sur ’addition d’un cation organique dans la phase mobile, celui-ci faisant office
de “contre-ion” et formant avec une molécule de tensio-actif une paire d’ions. Pour le second
groupe, au lieu d’un cation tel que ceux mentionnés dans le tableau 11a, on ajoute un é€lectrolyte
fort qui dans beaucoup de cas est NaClO, ; les phases mobiles correspondantes sont alors caractéri-
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sées par une force ionique élevée (tab. 11b). Pour plus de détails sur les mécanismes mis en jeu, on
se reportera notamment a Rosset et al. (1982), Liu et Cantwell (1991), Zhou et Pietrzyk (1992).

L’addition d’un “contre-ion” de nature organique permet de réaliser la séparation des tensio-
actifs anioniques. Les différents homologues des LAS sont ainsi différenciés ; pour chaque homo-
logue, une séparation des isomeres peut étre obtenue (Taylor et Nickless, 1979). Celle-ci n’est
cependant pas compléte puisque les isomeres internes (dont le cycle benzénique est branché en
milieu de chaine) sont coélués. Par ailleurs, les produits de dégradation des LAS, tels que les acides
sulfophénylcarboxyliques peuvent aussi étre analysés (Taylor et Nickless, 1979 ; Linder et Allen,
1982). Enfin, les composés qui, comme les alkylsulfates et les alkylsulfonates, ne possedent pas de
cycle aromatique, et qui de ce fait n’absorbent pas par eux-mémes en UV, peuvent étre détectés
(Smedes et al., 1982). Toutefois, il ne semble pas que ces composés aient été spécifiquement
recherchés dans les eaux naturelles ou résiduaires.

Pour obtenir la séparation des LAS, ou de tout composé fortement polaire ou ionique, et €viter
qu’ils ne soient élués avec le front de solvant, on peut ajouter dans la phase mobile un électrolyte
fort, comme par exemple un sel inorganique (Jandera et Churacek, 1980) . Le produit le plus
employ€ est le NaClO, a des concentrations de 0,1 mol.l"! ou plus. Les molécules de LAS sont
détectées grace a I’absorption de leur cycle benzénique. Par rapport a celles du groupe précédent,
les méthodes de ce type permettent d’obtenir une meilleure séparation des homologues et des iso-
meres de LAS. Elles sont également un peu plus sensibles. Elles sont bien adaptées a la mesure des
faibles concentrations rencontrées dans 1’environnement et ce sont elles qui ont été le plus utilisées
dans ce but. Dans la séparation des isomeres et des homologues de LAS, il faut mentionner une dif-
férence de performance entre les phases stationnaires en silice greffée de type C8 et C18. Les
silices en C18 sont capables de séparer les isomeres d’un méme homologue de LAS. Par contre les
silices en C8 ne séparent que les homologues entre eux, les isomeres de chaque homologue étant
coélués sous forme d’un seul pic. Malgré une perte d’information, ceci est considéré comme un
avantage puisque I’interprétation et la quantification des chromatogrammes sont simplifiés, et la
limite de détection augmentée (Di Corcia et al., 1991). Enfin, la séparation d’alcanesulfonates et
d’alkylsulfates avec détection par conductimétrie est possible (Zhou et Pietrzyck, 1992) ; a notre
connaissance, ceci n’a pas été appliqué au milieu naturel.

3.1.2.2. Les méthodes par CG

Les méthodes récentes de détermination des L.AS basées sur I’utilisation de la CG sont réperto-
riées dans le tableau 12. Elles nécessitent une phase de préconcentration, par exemple au moyen de
la complexation au bleu de méthyléne (extraction de la paire d’ions BM-LAS par un solvant orga-
nique ; récupération sélective des LAS par passage sur une résine échangeuse de cations pour 1I’éli-
mination du bleu de méthyléne (BM)). Cette préconcentration est généralement suivie d’une phase
d’isolation sélective. Les deux phases précédentes peuvent étre regroupées (Trehy et al., 1990). En
CG, a la différence de la CLHP, les LAS ne peuvent étre injectés directement. Ils doivent subir une
dérivatisation et ils sont analysés sous forme de méthylsulfonates (R-J-SO,CH,), d’alkylbenzene
(R-) ou de chlorure de sulfonyles (R-J-SO,CI).

L’emploi des colonnes capillaires permet d’obtenir une séparation quasi-complete des iso-
meres de chaque homologue de LAS a une ou deux exceptions pres (isomeres internes). Les
colonnes capillaires en silice fondue actuellement commercialisées conviennent parfaitement pour
ces analyses. Elles ont entre 15 et 30 m de longueur, 0,2 et 0,5 mm de diameétre interne, et la paroi
interne du capillaire est garnie d’un film de phase stationaire de 0,1 a 0,3 ym d’épaisseur. Les
phases stationaires utilisées sont apolaires et généralement constituées de diméthylpolysiloxane
(type SE 30), avec éventuellement un faible pourcentage de diphénylpolysiloxane (type SE 52 ou



BIOGEOCHIMIE 35

SE 54). Une programmation de température est souvent utilisée. La température maximale peut
atteindre 300 °C ; elle dépend cependant du type de phase utilisé.

Référence Mode d'extraction- | Phase d'isolation- Dérivés formés Sensibilité, Reproductibilité
préconcentration séparation limite de détection (%)
- LAS totaux

- [isomeres de LAS]

Hon-Nami et Hanya (1978) CBM CSiG* Meéthylsulfonates |3 pg.1-! (ER) -
Waters et Garrigan (1983) CBM HYD + EXT Alkylbenzenes 10 ug.1-1 (ER) -
: (désulfonation) |[<1 pg.I"}]
Mac Evoy et Giger (1985b, CBM CCM Chlorures de - + 15 % (BS)
1986) sulfonyle
; Osburn (1986) 1) Echantillons RES (A) Alkylbenzenes - + 6 %(ER, BS)
E aqueux : RES (désulfonation)
i (XAD-2)
2) Boues de staton
HYD
3)Sédiments
SOX
Trehy et al. (1990) Si-Cg - Trifluoroéthyl |20 ug."! (EF, ER) | 4216 % (EF, ER)
sulfonates 11 yg,l“l]

[I,ug,g‘lj(SED)J 3321 % (SED)

Abréviations ;

CBM : complexation au bleu de méthylene, RES : résine, HYD : hydrolyse, SOX : extraction au soxhlet, CSiG : colonne de silica-gel, EXT : extraction,
CCM : chromatographie sur couche mince, RES (A) : résine échangeuse d'anions, ER : Eau de rivitre, BS : boues de station.

* phase de purification réalisée apres la dérivatisation.

Tableau 12 - Analyse des LAS par CG.

Les injecteurs habituellement utilisés sont du type “diviseur d’entrée” (splitter en anglais).
L’injection peut cependant étre effectuée selon deux techniques distinctes.

- En division de flux (mode split) - Une faible partie de I’échantilion vaporisé au préalable
dans I’injecteur (environ 1 %) pénétre dans la colonne capillaire, le reste €tant évacu€ par un sys-
teme de fuite. Cette technique convient bien pour I’analyse d’échantillons concentrés.

- En mode sans division (mode splitless) - Lors de I’injection, le systeme de fuite est fermé
pendant un certain laps de temps (30 s & 1 min) pour permettre le transfert dans la colonne, portée a
faible température, de la plus grande partie de 1’échantillon vaporisé. L’échantillon se recondense
en téte de colonne. Ensuite, le systéme de fuite est réouvert, et la programmation de température est
démarrée. Le solvant s’évapore trés rapidement, et progressivement les composants de I’échantillon
se mettent & migrer dans la colonne. Cette technique est adaptée a I’analyse d’échantillons peu
concentrés.

L’injecteur de type oncolumn, qui permet ’injection en téte de colonne de I'intégralité de
’échantillon sous forme liquide, n’a pas encore été beaucoup utilisé, a notre connaissance, pour
’analyse des tensio-actifs.

Le détecteur 2 ionisation de flamme, qui est le plus utilisé pour I’analyse des composés orga-
niques, permet d’identifier les différents isomeres et homologues de LAS par comparaison des
temps de rétention avec ceux de produits standard. Il permet de quantifier les différents produits
notamment par Ja méthode des étalons internes ou celle des étalons externes. Pour plus de détails a
ce sujet, ainsi que sur les aspects techniques de la CG en général, on pourra se rapporter a Tranchant
et al. (1982).
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Un détecteur de masse couplé a la CG peut aussi étre utilisé (Mac Evoy et Giger, 1986 ; Trehy
et al., 1990). Deux modes d’ionisation peuvent étre mis en oeuvre : I’ionisation par impact électro-
nique, et I’ionisation chimique. Pour quantifier les différents isomeres, on peut travailler en mode
SIM, de I’anglais selected ion monitoring, qui est basé sur la recherche sélective de quelques ions
spécifiques de la ou des molécules a analyser.

Les produits de dégradation des LAS, tels que les acides sulfophénylcarboxyliques peuvent
aussi étre analysés par chromatographie en phase gazeuse apres désulfonation puis hydrogénation
catalytique (PdO) sous forme de dérivés de type indanone, tétralone (Leidner et al., 1976). De
méme, des composés tels que les dialkyltétralinesulfonates (DATS) présents a [’état d’impuretés
dans les LAS commerciaux peuvent étre analysés (Trehy et al., 1990).

Remarque : les méthodes précédemment citées, qui nécessitent I’utilisation de la CG ou de la
CLHP, sont suffisamment sensibles pour détecter de faibles concentrations dans le milieu naturel.
Les limites de détection données dans les tableaux 11 et 12 sont inférieures ou égales & 100 ug.1'!
de LAS totaux dans 1’échantillon initial. Elles varient le plus fréquemment entre 3 et 20 ugll. A
titre de comparaison, les plus faibles concentrations induisant un effet toxique sur la plupart des
organismes vivants sont supérieures ou égales a 50 ug.1"! (chap. ITI). Il est & noter que ces limites de
détection ne représentent pas la sensibilité des appareils. Elles prennent en compte 1’ensemble du
processus analytique, de 1’étape de préconcentration a I’injection finale. Quand cela est possible
d’un point de vue pratique, une augmentation de la quantité initiale d’échantillon traitée permet
donc d’abaisser le seuil de détection.

3.1.2.3. Méthodes par spectrométrie de masse

Les tensio-actifs anioniques sont des produits trop polaires pour étre directement analysés par
spectrométrie de masse lorsque la méthode d’ionisation par impact €lectronique est utilisée.
D’autres techniques, plus récentes, doivent étre mises en oeuvre. Nous es citons ici briévement, de
méme que les informations qu’elles peuvent permettre d’obtenir.

La technique par FD (field desorption) donne un spectre ot n’apparaissent que les “ions molé-
culaires”, c’est-a-dire les molécules d’origine ayant perdu un électron. Par FAB (fast atom bombard-
ment) et par DCI (desorption chemical ionization), on obtient des spectres qui contiennent a la fois
les 1ons moléculaires et ceux qui correspondent aux fragments structuraux spécifiques. La tech-
nique par FD combinée & la CAD (collisionally activated decomposition) nécessite 1’utilisation de
deux spectrometres de masse en série (MS/MS). Le premier (FD) permet de présélectionner les ions
moléculaires qui sont alors captés et soumis au second (CAD). On obtient alors pour chacun d’entre
eux les fragments spécifiques de décomposition.

Levsen et al. (1983), Schneider ef al. (1984), Schneider et Levsen (1986) ont utilisé la spec-
trométrie de masse par FD et CAD combinées pour identifier les tensio-actifs anioniques, mais aussi
cationiques et non-ioniques, présents dans des eaux de surface et extraits au préalable par un sol-
vant organique. Une technique similaire a été utilisée par Rivera et al. (1987) pour analyser les ten-
sio-actifs dans une eau de riviere et dans de ’eau potable ; dans ce cas, les produits sont
préconcentrés sur des filtres de charbon actif et préséparés par CLHP.

L’intérét de ces méthodes est qu’elles permettent d’identifier directement les différents com-
pos€s appartenant a un mélange de tensio-actifs. Outre 1’acquisition d’un équipement trés cofiteux,
leur inconvénient majeur est qu’elles ne permettent pas une quantification précise notamment des
tensio-actifs anioniques.
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3.2. LES TENSIO-ACTIFS NON-IONIQUES

3.2.1. Analyse globale
Quatre types de méthodes sont couramment utilisées pour le dosage des non-ioniques:

- les méthodes potentiométriques,

- les méthodes colorimétriques,

- les méthodes par absorption atomique,
- les méthodes polarographiques.

Seuls, les trois premiers types de méthodes son présentést ici. Pour ce qui est des méthodes
polarographiques, on se référera au paragraphe 3.1.1.3.

3.2.1.1. Méthodes potentiométriques

La méthode potentiométrique la plus utilisée pour doser les non-ioniques éthoxylés a été mise
au point par Wickbold (Wickbold, 1972). Selon cette technique, les agents de surface non-ioniques
sont d’abord concentrés dans 1’acétate d’éthyle par entralnement gazeux. L’échantillon aqueux est
placé dans I’appareil d’extraction schématisé sur la figure 10 et additionné d’acétate d’éthyle. Les
molécules de tensio-actif sont alors entrainées de la phase aqueuse vers la phase organique par les
bulles d’un courant gazeux arrivant a la base de I’appareil d’extraction.

renfort

joint sp/hérique\l

ai N,

flacon
laveur

acelate

acétate dethyle
déthyle

prise
T d'essai

verre
tritte

Figure 10 - Appareil d’extraction des
tensio-actifs non-ioniques.
D’apres Rodier (1978).

Cette méthode permet de récupérer en moyenne 95 % des tensio-actifs non-ioniques
(Wickbold, 1971 ; cité dans Swisher, 1987). Les molécules de tensio-actifs ainsi extraites sont
ensuite précipitées par le tétraiodobismuthate de baryum (réactif de Draggendorf). Apres s€paration
puis dissolution du précipité, la mesure potentiométrique du bismuth présent permet de déterminer
la teneur en non-ioniques. La gamme de concentrations mesurables est comprise entre 0,020 et
200 mg.I'l. Cette méthode est cependant relativement longue et délicate et donc peu applicable en
routine. Par ailleurs, 1’étalonnage s’avére problématique. En effet, pour une molécule donnée, le
nombre d’atomes de bismuth qui précipite dépend du nombre de groupements éthoxyle. Pour les
AE, le précipité contient deux atomes de bismuth pour en moyenne 9,8 atomes d’oxygeéne présents
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dans les groupements éthoxyle (Wickbold, 1966 ; cité dans Swisher, 1987). Ainsi, pour une molé-
cule de non-ionique donnée, plus le nombre d”éthoxyles sera grand, plus le nombre d’atomes de Bi
précipités sera grand et donc plus la réponse a Ja méthode de détection sera importante. Dans le cas
d’un échantillon dans lequel le non-ionique est connu, on pourra déterminer sa concentration. Par
contre, pour les échantillons issus du milieu naturel qui sont susceptibles de contenir un mélange
complexe de non-ioniques dont on ne connait méme pas le degré d’éthoxylation moyen, il est
impossible de déterminer la concentration exacte. L’utilisation d’un produit de référence arbitraire,
tel que le NPE,, (nonylphénol possédant 10 groupements éthoxyle), conduit a une incertitude pou-
vant atteindre 30 % par rapport a la valeur vraie, exprimée en masse de tensio-actif par volume
d’eau (Swisher, 1987).

Par ailleurs, il a ét€ observé que les molécules d’AE ou d’APE ne précipitent quantitativement
que si elles possédent un nombre d’éthoxyles supéricur & 5. En de¢a de ce nombre, la précipitation
est incompléte ou inexistante. Enfin, divers composés autres que des non-ioniques éthoxylés de
type AE, APE, peuvent aussi former un précipité avec le tétraiodobismuthate de baryum : les tensio-
actifs cationiques, les polyglycols, les produits de dégradation des non-ioniques. Les cationiques
peuvent étre éliminés par passage préalable de I’extrait organique sur résine échangeuse de cations.
Les interférences dues aux substances naturelles ne semblent pas avoir €té tres étudiées. Pour toutes
les raisons évoquées ci-dessus, les résultats analytiques sont généralement exprimés en concentra-
tions de “substances actives au tétraiodobismuthate”.

3.2.1.2. Méthodes colorimétriques

La méthode au cobaltothiocyanate d’ammonium qui permet de doser les non-ioniques
éthoxylés a été le sujet de nombreux travaux. Son principe repose sur la formation d’un complexe
entre le cobaltothiocyanate d’ammonium et les composés éthoxylés. Ce complexe est extrait par du
benzene d’une solution aqueuse saturée en chlorure de sodium. L’extrait coloré peut étre dosé en
UV a 320 nm ou, avec moins de sensibilité, dans le visible a 620 nm. La sensibilité de la méthode
atteint 0,1 mg.I"' 2 320 nm. Le benzéne, initialement employé, a été parfois remplacé par d’autres
solvants comme le dichlorométhane (Mildwisky, 1969), le dichloroéthane (Sigoillot, 1987). Le
probleme de I’étalonnage se pose aussi pour cette méthode. Pour les différents homologues d’une
méme famille de non-ioniques, 1’absorbance molaire du complexe formé avec le thiocyanate varie
avec le nombre n de groupements éthoxyle. Ceci a été étudié pour les homologues de nonylphénols
éthoxylés (Crabb, 1968 ; cité dans Swisher, 1987). On a montré que pour n < 5, ’absorbance
molaire est tres faible. Pour n = 5, elle augmente fortement et double den=5an=9. Pourn>9,
elle augmente de fagon beaucoup plus progressive. Ceci indique notamment que pour que la com-
plexation puisse avoir lieu, il faut au moins 5 groupements éthoxyle dans la molécule. Néanmoins,
il faut signaler que plus un composé a un nombre d’éthoxyles important, plus il est hydrophile et
moins le complexe formé sera extractible dans un solvant organique. Ainsi, quand le nombre
d’éthoxyles augmente, la diminution du rendement d’extraction joue en sens inverse de 1’augmen-
tation de 1’absorbance molaire. Par ailleurs, les polyéthyleneglycols et les cationiques peuvent aussi
interférer avec la mesure des non-ioniques éthoxylés de type AE ou APE. L'extraction de ceux-ci
avant la formation du complexe permet de diminuer ces interférences. Enfin, on a mis en évidence
que les substances lipidiques des membranes cellulaires peuvent donner des réponses supérieures a
celles des agents non-ioniques (Goldstein, 1975 ; cité dans Swisher, 1987). Dans le cas des échan-
tillons 1ssus du milieu naturel, la concentration en non-ioniques sera exprimée en terme de concen-
tration d’un produit standard arbitrairement choisi. L’incertitude sur la mesure sera donc importante
et les résultats seront exprimés en concentrations de “substances actives au cobaltothiocyanate”.

Parmi les autres méthodes colorimétriques utilisées, citons celle au picrate de potassium
(Favretto et al., 1976, 1978). Elle est basée sur la propriété des groupements éthoxylés de com-
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plexer les cations alcalins (Na* et surtout K¥). La molécule de tensio-actif acquiert alors une charge
positive et elle peut étre appariée a un anion comme le picrate. La paire d’ions est ensuite extraite
dans un solvant organique et la teneur en picrate est mesurée par son absorbance a 378 nm. La sen-
sibilité de cette méthode est de 0,1 mg.l-'. Pour des homologues appartenant 4 une méme famille, le
nombre de cations complexés augmente avec le nombre de groupements éthoxyle, d’oll une aug-
mentation du nombre d’anions picrate appariés et donc de la réponse & la détection. Par ailleurs, les
tensio-actifs anioniques et cationiques interferent avec la mesure. Les premiers peuvent entrer en
compétition avec le picrate et donner des résultats par défaut tandis que les seconds forment eux-
mémes une paire d’ions avec le picrate et donnent des résultats par exces. Dans le cas d’échan-
tillons issus du milieu naturel, on parlera de concentrations en “substances actives au picrate de
potassium”.

Une autre méthode utilisée pour I’analyse des eaux résiduaires est la méthode au réactif iodo-
ioduré (Baleux, 1972). Elle est basée sur le fait qu’en solution aqueuse, les non-ioniques forment
avec le réactif iodoioduré un complexe coloré susceptible d’un dosage spectrophotométrique
(500 nm). La sensibilité de cette méthode n’est que de 1 mg.1"!.

3.2.1.3. Méthodes par absorption atomique

Deux méthodes seront citées ici : celle de Le Bihan et Courtot-Coupez (1977) d’une part et
celle de Crisp ef al. (1979) d’autre part. La premiere est basée sur la formation de complexe entre
les non-ioniques polyéthoxylés et le cobaltothiocyanate d’ammonium, comme la méthode spectro-
photométrique précédemment décrite. Cependant, dans le cas présent, c’est le dosage du cobalt par
absorption atomique qui permet de déterminer Ia concentration en non-ionique. La concentration
minimale détectée est de 10 ug.l"l. Crisp et al. (1979) ont décrit une méthode similaire dans
laquelle le cobaltothiocyanate est remplacé par le zincothiocyanate. La limite de détection est de
30 pg.l'l. Les deux méthodes citées ci-dessus sont suffisamment sensibles pour étre appliquées a
des eaux naturelles faiblement polluées. Elles répondent cependant aux mémes critiques quant aux
problémes d’étalonnage et d’interférences que la méthode spectrophotométrique.

3.2.2. Analyse spécifique

Parmi les non-ioniques, ce sont principalement les APE (NPE) qui ont été analysés de maniere
spécifique. Les méthodes mises au point se divisent en trois groupes, selon qu’elles sont fondées
sur |’utilisation :

- de la chromatographie liquide haute performance (CLHP),
- de la chromatographie en phase gazeuse (CG),
- de la spectrométrie de masse (SM) utilisée seule.

Nous présentons les méthodes appartenant aux deux premiers groupes. Les méthodes basées
sur ’analyse directe des échantillons par SM sont les mémes que celles décrites pour les anioniques.



40 BIOGEOCHIMIE

3.2.2.1. Méthodes par CLHP

Les caractéristiques des diverses méthodes sont résumées dans le tableau 13. Les échantillons
trés concentrés peuvent Etre injectés directement (Otsuki et Shiraishi, 1979). Dans la trés grande
majorit€ des cas cependant, une préconcentration est réalisée. Deux techniques particuliéres ont
notamment €t€ mises au point par Ahel et Giger (1985 a, 1985 b) : la premiére combine une distil-
lation (steam distillation) et I’extraction des APE par un solvant organique ; la seconde technique,
employ€e par Ahel et Giger (1985 b) est la méthode d’extraction par entrainement gazeux utilisée
par Wickbold (1972), (fig. 10).

Référence Mode de Elution Type de Détection Sensibilité, Précision
préconcen- phase limite de détection (%)
tration des homologues d'APE
Otsuki et Shiraishi (1979) CLHP G Pl UV (280 nm) - -
Ahel et Giger (1985 a) EG G Pl UV (277 nm) - -
EG .G PN UV (277 nm) 0,5 ug.11 3-4,4 % (ER)
(APEnavecn = 3) 4-7% (BS)
Ahel et Giger (1985 b) DIST/EX 1 PI UV (277 nm) - -
DIST:EX G PN UV (277 nm) 1-3 pg.I-L 2-10 % (EF)
(AP, APE, APEjp)
Porot (1987) DIST:EX G PN UV (277 nm) 1-3pgl! -
Kvestak et al, (1994) EG, SiC18 I PI Fex: 230 nm 0,1 pg.It 1-9%
L-L G PN em : 300 nm
]
Abréviations ;

Préconcentration : CLHP : préconc. sur la colonne CHLP, EG : entrainement gazeux (voir texte), DIST/EXT : distillation - extraction par solvant
organique (voir texte) , Si-C18 : microcolonne de silice greffée en C18, L-L : extraction liquide-liquide (APE particulaires).

Elution : G : gradient, [ : isocratique.

Type de phase : Pl : phase inverse, PN : phase normale.

Détection : UV : ultra violet, F : fluorescence, ex : A d'excitation, em : A émission,

Précision : ER : eau de riviere, BS : boue de station.

Tableau 13 - Analyse des APE par CLHP.

L'entrainement a la vapeur est réalisé avec ’appareil schématisé sur la figure 11 (Ahel et
Giger, 1985 a ; Porot, 1987). Cette technique permet d’extraire quantitativement et d’une maniére
relativement sélective les AP (alkylphénols) et les APE, et APE, (qui possédent respectivement un ou
deux groupements €thoxyle). Pour un nombre d’éthoxyles supérieur, le rendement d’extraction
chute. I’analyse de ces composés est importante car ce sont des métabolites réfractaires des APE
utilisés dans les détergents commerciaux (APE4-APE,), (Stephanou et Giger, 1982). Par ailleurs, ils
sont plus toxiques (la toxicité varie en fonction inverse du nombre d’éthoxyles).

L’entrainement gazeux (fig. 10), a I'inverse de I’entrainement a la vapeur, permet de récupé-
rer avec un bon rendement les APE possédant un nombre de groupements éthoxyle supérieur & 3.
Pour les NPE possédant de 3 &4 11 groupements éthoxyle, le rendement d’extraction est d’environ
100%. De NPE|, a NPE ,, il diminue de 100 a 70%. Cette diminution peut étre expliquée par une
hydrophilie croissante des composés correspondants. Le NPE, et le NPE; sont extraits par cette tech-
nique mais des interférences, dues a d’autres composés organiques également extraits, empéchent
leur dosage par CLHP avec une bonne précision. Le nonylphénol n’est apparemment pas extrait par
cette technique.
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Figure 11 - Appareil d’extraction des non-ioniques
par distillation / extraction par un solvant organique.
D’apres Veith et Kiwus (1977).
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Enfin, les APE associés a la matiére particulaire, apres filtration, peuvent €tre extraits par
ultrasons au moyen d’un solvant organique (Kvestak et al. 1994).

Au niveau de la séparation, la CLHP en phase inverse et la CLHP en phase normale peuvent
étre utilisées. On peut rappeler que la CLHP en phase inverse, ¢’est-a-dire a polarité de phase inver-
sée, implique I’utilisation d’une phase stationaire apolaire. Celle-ci est constituée de silice sur
laquelle ont été greffés des groupements hydrophobes, par exemple des chaines alkyles a 8 ou 18
atomes de carbone. La CLHP en phase normale implique I’ utilisation d’une phase stationaire polaire
comme par exemple la silice seule, ou de la silice greffée avec des chaines alkyles comportant un
groupement polaire par exemple de type NH,. Pour plus de détails a ce sujet, on se rapportera a
Rosset et al. (1982).

La CLHP en phase inverse sépare les APE suivant le nombre de carbones de la chaine alkyle.
Par contre, le nombre de groupements éthoxyle n’intervient pas. Aussi, les octylphénols éthoxylés
ou non sortiront en un seul pic. lls sont séparés des nonylphénols qui eux aussi sortent en un seul
pic. La CLHP en phase normale sépare les APE suivant le nombre de groupements €thoxyle. Les AP,
APE,, APE,... sortiront chacun sous forme d’un pic. Par contre, I’octylphénol (OP) sera co€lué avec
le nonylphénol (NP), I’OPE,; avec le NPE,... La CLHP en phase normale permet une mesure des
homologues d’APE qui peuvent étre un mélange d’OPE et de NPE. En Europe les NPE sont les plus
utilisés dans les détergents commerciaux, tandis qu’aux USA ce sont les OPE. Dans le cas d’un
mélange d’OPE et de NPE, 'utilisation de la CLHP en phase normale s’avére néanmoins intéressante
puisque la toxicité de chaque homologue d’OPE est voisine de celle de I’homologue de NPE corres-
pondant (Mac Leese et al., 1980 ; cité dans Ahel et Giger, 1985 a). Toutefois, une utilisation combi-
née de la CLHP en phase inverse et de la CLHP en phase normale pourrait étre envisagée pour
déterminer d’une part les concentrations en NPE et d’autre part celles en OPE. Enfin, la CLHP en
phase normale a aussi ét€ utilisée pour I’analyse des acides alkylphénoxycarboxyliques (APEC @,
produits intermédiaires de dégradation des APE (Ahel et al., 1987).

@) .
APEC : //0
R O—[CH ,~CH z—o] —CH ~C

N\
OH
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La détection est réalisée soit en UV, soit en fluorescence et la limite de détection peut
atteindre le microgramme par litre.

Enfin, une méthode associant la CLHP et la SM a été mise au point récemment pour la quantifi-
cation a I’état de traces d’une autre catégorie de non-ioniques, les alcools éthoxylés (AE). Pour plus
de détails on se rapportera a Evans et al. (1994).

3.2.2.2. Méthodes par CG

La détection des APE par CG dans des échantillons d’eaux de riviere a été réalisée pour la pre-
miere fois par Sheldon et Hites (1978). Par la suite, différents protocoles ont été mis au point
(tab. 14). Les APE sont extraits, soit par un solvant organique (extraction liquide-liquide classique),
soit par les méthodes d’entrainement précédemment décrites (cf. § 3.3.2.1), notamment celle com-
binant I’entralnement & la vapeur et I’extraction par un solvant organique (fig. 11). Ils sont ensuite
isolés sélectivement, soit par chromatographie liquide sur colonne de silice, soit par CLHP. Les APE
peuvent étre injectés directement sans dérivatisation. Les colonnes capillaires ordinaires en silice
fondue conviennent pour la séparation des APE ; elles ont une longueur comprise entre 20 et 30 m,
un diameétre interne de 0,2 4 0,3 mm de diametre interne. Les phases utilisées sont apolaires, de
type SE30, SES52 ou SE54.

Référence Mode de Préséparation | Dérivatisation Détection Sensibllité, Précision
Préconcen- avant injection limite de détection (%)
tration des homologues d'APE
| |
1 7
Giger et al. (1981) DIST/EX, CSi, CLHP - IF, SM 10 pg.1-1
Stephanou et Giger (1982) L-L
Giger et al. (1984)
Ball et Reinhard (1986) L-L - Méthylation* IF, SM 0,5 p.g.l‘1 -
Ahel et al. (1987) L-L CSi Méthylation* IF, SM 1 pg ! 6% (ER)

* méthylation des APEC (acides alkylphénoxycarboxyliques).

Abréyiations :

DIST/EX : distillation/ extraction par solvant organique (voir texte), L-L : extraction liquide-liquide, CSi : colonne de silice, CLHP : chromatographie
liquide haute performance, IF : ionisation de flamme, SM : spectrométrie de masse, ER : eau de riviere.

Tableau 14 - Analyse des APE par CG.

De méme que pour les LAS, les injecteurs utilisés sont du type “diviseurs de flux”. Cependant
les injections sont habituellement réalisées en mode sans division (conditions “splitless™) ; la vanne
de fuite de I'injecteur, par laquelle transite en temps normal une partie du gaz vecteur, est fermée
pendant 30 secondes a 1 minute, et ceci pour permettre le tranfert de la plus grande partie de
I’échantillon dans la colonne.

La détection est réalisée par ionisation de flamme. Toutefois, en raison de la complexité des
chromatogrammes, la spectrométrie de masse est indispensable pour I’identification des différents
composés. La méthode classique d’ionisation par impact électronique est utilisée. Elle peut aussi
servir pour quantifier. Gréce a son excellent pouvoir de séparation, la CG sur colonnes capillaires
permet d’identifier les différents isomeres d’APE. Les octylphénols peuvent étre distingués des
nonylphénols. Pour un méme type d’APE, par exemple les nonylphénols, les isomeéres ortho peuvent
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étre distingués des isomeres para. Les acides alkylphénoxycarboxyliques (APEC), qui sont des inter-
médiaires de dégradation des APE, peuvent aussi étre analysé€s par CG (Ahel et al., 1987). Les déri-
vés chlorés et bromés des APE et des APEC formés lors du processus de chloration peuvent 1’étre
également (voir par exemple : Ball et Reinhard, 1985 ; Ventura et al., 1988).

Remarque : De méme que pour les LAS, les sensibilités données dans le tableau 14 pour la
CG et celles données dans le tableau 13 pour la CLHP correspondent aux plus petites concentrations
de tensio-actifs présentes dans 1’échantillon de départ qui donnent un signal mesurable par le chro-
matographe. Ces valeurs sont fonction de tout le protocole analytique, et notamment de 1’étape de
préconcentration. Elles sont relativement faibles puisqu’elles sont comprises entre 1 et 10 pg.l”!
pour chaque homologue d’APE. Les méthodes correspondantes sont aptes a la mise en évidence des
non-ioniques a I’état-trace dans le milieu naturel.

4. DISTRIBUTIONS DES LAS ET DES APE DANS LES EFFLUENTS URBAINS
ET LE MILIEU AQUATIQUE

De nombreuses études ont été menées pour déterminer les niveaux de concentration des ten-
sio-actifs anioniques et non-ioniques que ce soit dans les effluents urbains, les eaux naturelles ou
les sédiments. Une revue des résultats obtenus a été réalisée notamment par Swisher (1987) et
Thoumelin (1991). Dans la majorité des cas, ce sont des méthodes d’analyse globale qui ont €té uti-
lisées. En raison de leur sensibilité aux interférences, ces méthodes ne permettent pas de déterminer
spécifiquement les concentrations en tensio-actifs synthétiques (voir partie précédente). Aussi sera-
t-il principalement fait mention ici des résultats obtenus par des méthodes spécifiques qui ont été
essentiellement mises au point pour I’analyse des LAS et des APE. Pour chacune de ces deux
familles, seront présentées, d’une part les concentrations dans les effluents urbains ainsi que le
comportement au cours du processus d’épuration, d’autre part les concentrations dans le milieu
naturel.

4.1. LES LAS

4.1.1. Les LAS dans les effluents urbains
4.1.1.1. Concentrations et variations des LAS totaux

Les concentrations en LAS, ou en tensio-actifs totaux, des effluents et des boues de station
sont regroupées dans les tableaux 15 et 16. Excepté Romana et Arnoux (1988) et Marchand et al.
(1989) qui mentionnent des résultats d’anioniques totaux par une méthode d’analyse globale
(méthode au bleu de méthyléne dans le premier cas, méthode par absorption atomique dans le
second), les autres auteurs cités ont utilisé une méthode d’analyse spécifique des LAS (CLHP ou CG).

La concentration en LAS totaux des effluents urbains non traités est généralement comprise
entre 1 et 10 mg.1"!. Celle des effluents épurés dans les stations utilisant un traitement biologique se
situe dans la gamme 0,01 - 1 mg.l"l. Le taux d’abattement moyen est alors supérieur a 90 %. Ce
taux est bien évidemment tributaire des plus ou moins bonnes conditions dans lesquelles se déroule
le processus d’épuration. Ainsi, sur huit stations étudiées, Brunner et al. (1988) ont déterminé un
pourcentage d’élimination des LAS supérieur & 99 % dans cing d’entre elles fonctionnant de
maniére optimale ; ce pourcentage tombe a 90 - 95 % pour deux stations fonctionnant en surcharge,
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et il n’est que de 65 % dans une station de petite capacité ne possédant pas de décanteur primaire.
Dans le cas ou le traitement n’est pas de type biologique, le taux d’élimination est plus faible. 1l
n’est que de 44 % pour la station de Toulon-est oll un traitement physico-chimique est réalisé
(Marchand et al., 1989). 11 est a noter que cette valeur concerne les anioniques totaux ; le comporte-
ment spécifique des LAS n’a pas, & notre connaissance, été étudié jusqu’a présent pour ce type de
traitement.

Pays Nombre | Nombre Concentrations moyennes ( gamme) Abattement Référence
de d'échan- (mg.l‘l) moyen
stations | tillons (%)
Effluent brut Effluent épuré
Allemagne
Boues activées 10 10 40,54 - 12,4) @ 0,07 (0,05 - 0,11) 98 Matthijs et De Henau (1987)
Lit filtrant 1 s(h) 7,4 (6,8 - 8,4) (2) 0,76 (0,61 - 0,94) 90 "
Suisse
Boues activées 8 (1) 2,29 (0,95 - 3,9) 0,09 (0,01 - 0,33) 96 Brunner et al. (1988)
France
Physico-chimique 1 45(1) - 8,9(0,98-17) 3 - Romana et Arnoux (1988)
(Toulon-est)
Physico-chimique 1 - 256+ 8,7 3 17,0 £5,5 3 44 Marchand et al. (1989)
(Toulon-est)
Boues activées 1 - 8,13 + 6,05 (3 0,56 + 0,41 (3) 93 "
(Morlaix)

(1) gchantillons moyens sur 24 h
(2) effluents décantés
©) anioniques totaux

Tableau 15 - Concentrations des LAS totaux dans des effluents de station d’épuration.

Type de boues Nombre Concentration Référence
d'échantillons (g.kg‘1 de poids sec)
Moyenne et gamme

Boues stabilisées aérobiquement ou anaérobiquement 12 55 29-11,9) Mac Evoy et Giger (1986)
Boues aérobies (décanteur secondaire) 10 0,28 (0,18 - 0,43) Matthijs et De Henau (1987)
Boues anaérobies (digesteur) 10 4,92 (1,33-9,93) "

Boues stabilisées aérobiquement 5 2,1 (0,05 -4,4) Brunner et al. (1988)
Boues stabilisées anaérobiquement 24 4,2 (1,8-5)9) "

Tableau 16 - Concentrations des LAS totaux dans les boues de station.

Dans les boues de station, la concentration en LAS peut varier entre 0,1 et 10 g.kg™' de poids
sec. Les teneurs les plus fortes (> 1 g.kg'!) sont retrouvées dans les boues stabilisées issues du
décanteur primaire. Par contre, les teneurs des boues aérobies issues du décanteur secondaire sont
inférieures (< 1 g.kg!). Dans les boues stabilisées aérobiquement, les teneurs en LAS semblent plus
faibles que dans celles qui sont stabilisées anaérobiquement ; des données supplémentaires sont
cependant nécessaires pour savoir si cette différence est significative (Brunner ez al., 1988). Dans
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les boues stabilisées, les teneurs en LAS peuvent représenter jusqu’a 1,2 % en poids sec de la
matiere organique totale, soit environ 2 8 5 % du carbone organique total (Mac Evoy et Giger, 1985
a). Ces fortes teneurs peuvent étre expliquées par le fait que les LAS s’adsorbent sur la matiére parti-
culaire. II a été mis en évidence que leur adsorption sur des composés minéraux inhibe leur dégra-
dation dans le sol (Inoue et al., 1978 ; cités dans Mac Evoy et Giger, 1985 a) et ceci semble étre le
cas en ce qui concerne les boues de station. Par ailleurs, les LAS sont réfractaires a la biodégrada-
tion dans des conditions anaérobies (Wagener et Schink, 1987). 1ls sont susceptibles d’étre retrou-
vés dans les sols amendés avec les boues de station d’épuration. Pour plus de renseignements a ce
sujet, on pourra se référer 2 De Henau (1986), Holt et al. (1989).

4.1.1.2. Variations des LAS individuels

D’apres ce qui précede, il apparait que la biodégradation et I’adsorption sur les boues sont les
deux processus principaux qui contribuent a I’élimination des LAS. En principe, ces deux processus
deviennent plus efficaces avec I’augmentation du nombre de carbones de la chaine alkyle en ce qui
concerne les homologues et avec le déplacement du cycle benzénique vers I'extrémité de cette
chafine pour les isomeéres (Swisher, 1987).

Type d'échantillons| Nombre | Proportions relatives (%) des homologues de LAS +
déviation standard

C10 C11 C12 C13 C14
Lessive 26 8+3 36 +5 35+5 | 1847 4 +3
Effluent brut 8 9+1 41+ 1 [ 3441 15+ 1 1 +2
Effluent épuré
- de type A 3 ND* 47 +4 | 35+2 | 16+ 3 +1
- de type B 5 ND* 24 +3 | 4842 | 27+ 2 1+0
Boues stabilisées 29 341 24 + 2 41 + 2 28 + 2 4 +1

| |

*ND : non déterminé.

Tableau 17 - Distribution moyenne des homologues de LAS dans les lessives,
les effluents et les boues de station.
D’apreés Marcomini et Giger (1988).

Quelques auteurs ont étudié les variations individuelles des LAS lors du traitement des
effluents urbains, notamment Mac Evoy et Giger (1986), Matthijs et De Henau (1987) et surtout
Marcomini et Giger (1988). Ceux-ci ont mis en évidence que par rapport aux lessives commer-
ciales, les effluents non traités sont enrichis en homologue C,, (tab. 17). Cet enrichissement en
homologue 2 chaine alkyle courte est simultané a une proportion plus faible en isomeres externes
2 Cy;, 2 Cy, et 2 Cy5. Ceci est di a une dégradation plus rapide des homologues a chalne longue et
des isomeres externes. Par ailleurs, comparativement aux effluents bruts, les boues activées sont
plus riches en homologues a chaine carbonée longue (C,,, Cj; et Cp . Cet enrichissement refléte
I’adsorption préférentielle de ces composés. Enfin, deux types de distribution des homologues ont

été mis en évidence dans les effluents épurés (tab. 17). La distribution de type B, qui est similaire a
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celle observée dans les boues activées, a été déterminée dans des stations oul le pourcentage d’éli-
mination des LAS est supérieur a 99 % ; d’apres les auteurs, les LAS dans les effluents correspon-
dants sont issus des boues du décanteur secondaire par le biais d’un phénomene de désorption. La
distribution de type A, similaire a celle de I’effluent brut, a été observée dans le cas de stations pré-
sentant un pourcentage d’élimination des LAS inférieur & 95 % ; d’apres les auteurs, 1l correspon-
drait a une biodégradation incomplete des LAS lors du traitement d’épuration. Matthijs et De Henau
(1987), pour une station dont le taux d’élimination moyen des LAS est de 90 %, mettent en évidence
une distribution d’homologues dans I’effluent épuré similaire a celle observée dans I’effluent brut.

4.1.1.3. Bilan du traitement des effluents urbains : flux de masse des LAS et apports dans le
milieu aquatique

Un calcul de flux de masse des LAS a été€ réalisé par Brunner et al. (1988) pour la station de
Ziirich-Glatt (fig. 12) qui traite par procédé biologique un volume journalier d’effluent de 55 a
60.103 m3 et a une capacité de 240 000 équivalents-habitants. En sortie de station, on trouve un flux
de 1,2 kg.j"! de LAS, soit 0,7 % du flux brut qui est de 172 kg.j"!. La biodégradation est le principal
processus qui est responsable de I’élimination des LAS (83 % du flux brut), mais le transfert dans
les boues récupérées dans le décanteur primaire n’est cependant pas négligeable (16 %).

Figure 12 - Flux de masse des LAS (kg.j'!) a travers la décantation primaire (DP),
le traitement par boues activées (BA), la décantation secondaire (DS)
et la digestion anaérobie (DA) a la station de Ziirich-Glatt..
D’aprés Brunner et al. (1988).

Des estimations des apports en tensio-actifs anioniques totaux ou en LAS dans le milieu aqua-
tique par le biais des effluents urbains ont été réalisées par Brunner et al. (1988), Romana et
Arnoux (1988) et Marchand et al. (1989). En supposant un taux d’abattement des LAS de 99 % pour
toutes les stations d’épuration, Brunner et al. (1988) ont estimé que sur les 5000 tonnes de LAS uti-
lisées annuellement en Suisse, 30 tonnes aboutissent dans le milieu aquatique naturel. Cette valeur
est probablement a considérer comme une valeur minimale car les auteurs supposent un bon fonc-
tionnement de toutes les stations. Par ailleurs, ayant déterminé que pour neuf stations d’épuration
18 % des LAS sont en moyenne €liminés par la décantation, les auteurs estiment que 540 t de LAS
sont contenus dans la quantité de boues stabilisées produite annuellement. Marchand et al. (1989)
donnent des valeurs comparativement plus fortes puisque pour les seules stations de Morlaix
(22 000 équivalents-habitants) et de Toulon-Est (61000 éq.-hab.), ils estiment que 1’apport annuel
en tensio-actifs anioniques dans le milieu aquatique s’éléve respectivement a 11 et 72 t. Romana et
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Arnoux (1988) trouvent pour la station de Toulon un résultat moins élevé: 47 t. Les résultats plus
élevés donnés par Romana et Arnoux (1988) et Marchand er al. (1989) sont trés probablement dus
a ce que les auteurs ont utilisé des méthodes de mesure globale. Par ailleurs, les deux stations étu-
di€es présentent un taux d’épuration des anioniques totaux relativement faibles ; celui-ci est d’envi-
ron 45 % a la station de Toulon qui utilise un traitement par décantation physico-chimique. La
station de Morlaix, si elle utilise un traitement biologique, ne peut traiter en réalité qu’environ 60 %
des effluents urbains, I’autre partie étant rejetée directement dans le milieu sans traitement par un
conduit de dérivation (Marchand et al., 1989).

4.1.2. Les LAS dans le milieu aquatique naturel
4.1.2.1. Concentrations et variations des LAS totaux

Les tableaux 18, 19 et 20 regroupent les concentrations en LAS totaux (ou en anioniques
totaux) dans les eaux douces, les eaux marines et dans le sédiment. Excepté Cossa (1973) et
Gagnon (1983) qui ont mesuré les anioniques totaux par absorption atomique, les autres auteurs ont
déterminé les concentrations en LAS par une méthode de mesure spécifique.

Dans les eaux douces, les concentrations sont généralement comprises entre 10 et 1000 pg.1-!
(tab. 18). Elles sont du méme ordre de grandeur que celles des effluents urbains épurés par un trai-
tement biologique. Les concentrations les plus fortes sont retrouvées dans les fleuves soumis a une
pollution urbaine trés importante et qui recoivent des quantités non négligeables d’effluents bruts ;
c’est le cas des rivieres Tama et No au Japon (Hon-Nami et Hanya, 1980). Par ailleurs, les concen-
trations les plus importantes sont observées au voisinage des rejets de stations d’épuration et elles
tendent a diminuer au fur et a mesure que I’on s’en éloigne (Waters et Garrigan, 1983). Enfin, en
I’absence de tout rejet urbain important, les apports en LAS dus aux rejets individuels ou a de petites
localités, bien que faibles, sont néanmoins mis en évidence (Waters et Garrigan, 1983).

Les concentrations en LAS observées dans les eaux marines sont généralement inférieures a
100 pug.I'! (tab. 19). Elles sont en moyenne plus faibles que celles observées dans les eaux douces.
Les teneurs importantes en anioniques mesurées dans le panache d’un rejet d’effluent urbain non
traité (270 pg.I'') diminuent relativement rapidement au fur et 2 mesure que 1’on s’éloigne de celui-
ci (< 60 ug.l'!" a environ 500 m ; Gagnon, 1983). Récemment, le comportement des LAS a été étudié
dans I’estuaire de la Tamagawa, qui se jette dans la baie de Tokyo, et qui re¢oit une pollution
urbaine importante (Takada et Ogura, 1992). Les concentrations sont trés variables (1 a 400 ugl-h.
Les teneurs les plus élevées sont déterminées dans la partie supérieure de 1’estuaire (140 pg.I'! en
moyenne), les teneurs les plus faibles au sortir de celui-ci (4 ug.I”' en moyenne). Les LAS sont prin-
cipalement dans la phase dissoute ; les LAS particulaires ne représentant que 1 a 2 % des LAS totaux
(dissous plus particulaires). Ces composés ne se comportent pas de maniére conservative lors de
leur transfert dans 1’estuaire, essentiellement a cause de la biodégradation. En été 100 % des LAS
sont dégradés, tandis qu’en hiver ce pourcentage tombe a 80 %. Les auteurs estiment que quelques
centaines de kilogrammes de LAS sont dégradés par jour dans I’estuaire, les eaux y ayant un temps
de résidence moyen de 2 a 4 jours.

Les teneurs en LAS des sédiments fluviaux (tab. 20) sont comprises entre 1 et 500 ug.g! (par
rapport au poids sec). Les quelques concentrations mesurées en milieu marin sont en moyenne plus
faibles (< 0,2-70 ug.g’!). Pour ce qui est de ’estuaire de la Tamagawa, si des teneurs de 10 a
20 pg.g’! ont été mesurées dans la partie haute, elles ne varient qu’entre 0,5 et 2 pg.g! dans la par-
tie basse (Takada et Ogura, 1992).
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Pays Sites Nombre Concentration (zg.1-1) Référence
d'échantillons moyenne et gamme
Grande Rivigres Tean, Trent, Avon, Willow Brook
Bretagne - amont rejet station d'épuration 5 14 (8-19) Waters et Garrigan (1983)
- 0,52 1 km aval rejet station d'épuration 5 69 (11-173) "
-5 2 16 ki aval rejet station d'épuration 5 32 (7-95 "
Allemagne | 11 rivieres 14 40 (10 -90) Matthijs et De Henau (1987)
Japon Rivigres Tama, No et Okhuri 10 357 (108 -863) Hon-Nami et Hanya (1980)
Tama 1 128 - Kikuchi et al. (1986)
Fumida 1 11 - "
Tableau 18 - Concentrations en LAS totaux dans les eaux douces.
] . . ]
Pays Sites Nombre Concentration (pg.I"1) Référence
d'échantillons | moyenne et gamme
France Estuaire de la Seine - 23 0 - 109)* Cossa (1973)
Rade de Brest - 6 0 - 39)* "
Estuaire de la Loire - 12 (0 - 85)* "
Bassin de Marennes - Oléron - 6 (0 - 65)* "
Japon Baie de Tokyo 7 - (<3-14) Hon-Nami et Hanya (1980)
" 5 10 (0,8 - 30) Kikuchi et al. (1986)
Estuaire de la Tamagawa (Baie de 64 66 (1-144) Takada et Ogura (1992)
Tokyo)
Canada | Queensland Beach, Bridgewater estuary - - (0,0 - 1,0)* Gagnon (1983)
Port d'Halifax - - (3 - 60)* "
L L Proximité rejet effluent brut 14 L9 (17 - 122)* "

* Concentrations en anioniques totaux mesurés par une méthode giobale

Tableau 19 - Concentrations en LAS totaux dans les eaux marines.

Pays Sites Nombre Concentration (pg.g-1) Référence
d'échantillons moyenne gamme
Japon Riviere Tama 141 - Kikuchi et al. (1986)
Baie de Tokyo - (<0,2-69) "
9 rivieres (région de Tokyo) 21 107 (1 -567) Takada et Ishiwatari (1987)
Estuaire de la Tamagawa 7 (0,5 - 24) Takada et Ogura (1992)
Allemagne 11 rividres 14 16 (I -151) Matthijs et De Henau (1987)

Tableau 20 - Concentrations en LAS totaux dans les sédiments fluviaux et marins.
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4.1.2.2. Variations des LAS individuels

Les variations individuelles des L.AS dans les eaux douces et les eaux de mer ont été étudiées
par Hon-Nami et Hanya (1980), Waters et Garrigan (1983). Par comparaison avec les détergents
commerciaux, Hon-Nami et Hanya (1980) ont observé des proportions plus importantes des com-
posés en C 10 €t C,, dans les eaux douces et les eaux estuariennes. Considérant les isomeres, ils ont
constaté une diminution de la proportion des composés dont le groupement phényl est branché sur
le second carbone de la chaine alkyle, notamment le 2 C,. Ces variations sont conformes aux effets
attendus de la biodégradation : disparition plus rapide des homologues a chaine longue et des iso-
meres externes (Swisher, 1987). Waters et Garrigan (1983) ont aussi constaté dans les eaux douces
une dégradation plus rapide des isomeres externes. Cependant, ils ont observé que les homologues
en Cy, et C,5 ne semblent pas se dégrader plus rapidement que ceux en C,;-C ;. Dans les eaux
marines de la baie de Tokyo, les distributions observées sont différentes de celles logiquement
attendues (Hon-Nami et Hanya, 1980). Les proportions en homologues C,, et C,, diminuent et
celles en C,, et C,; augmentent en comparaison des proportions observées dans les eaux douces et
estuariennes. Une expérience de biodégradation des LAS a été réalisée dans une eau prélevée en
baie de Tokyo (Hon-Nami et Hanya, 1980) : la distribution des LAS au bout de 22 a 29 jours est
similaire a celle observée in situ. Aucune hypothese n’a été avancée pour expliquer ces variations.

4.1.2.3. Modélisation du devenir des LAS dans le milieu aquatique

Quelques travaux ont ét€ menés sur la modélisation du devenir des LAS dans I’environnement
(Tokai et Morioka, 1988 ; et références incluses). Des modeles mathématiques de type “BAWEMS”
(basin wide ecological models) ont été utilisés dans la région de Tokyo pour prévoir le comporte-
ment des différents homologues de LAS (Tokai et Morioka, 1988). Ce type de modele décrit la rela-
tion entre les apports en LAS et les concentrations observées dans le milieu naturel. Les équations
de base du modele sont définies a partir de I’hypothése suivante : le devenir des L.AS est déterminé
par les processus de transport dus a I’advection et au mélange dans la colonne d’eau, par les proces-
sus de transfert aux interfaces des différents compartiments (eaux, sédiments...), et par les proces-
sus de transformation. La baie de Tokyo a été divisée en dix “boites” et cing compartiments: eau de
riviére, sédiment de riviére, couche d’eau de mer de surface, couche d’eau de mer de fond, sédi-
ment marin. D’une maniere générale, les proportions calculées des différents homologues de LAS
dans chaque compartiment correspondent relativement bien a celles observées dans le milieu natu-
rel.

4.1.2.4 Des hydrocarbures apparentés aux LAS : les alkylbenzenes linéaires (LAB)

Des hydrocarbures dont la structure est similaire a celle des LAS ont été€ analysés dans les
effluents d’égouts et dans le milieu aquatique soumis a la pollution urbaine. Il s’agit des alkylben-
zénes linéaires (LAB, de I’anglais linear alkylbenzene) qui possedent une chaine aliphatique lin€aire
sur laquelle se branche un cycle benzénique (Eganhouse et al., 1983 ; Ishiwatari et al., 1933 ;
Takada et Ishiwatari, 1987 ; Valls et al., 1989). Le fait que les isomeres de LAB possedent une dis-
tribution moléculaire similaire a celle des isomeres de LAS suggere une origine commune de ces
deux familles de composés. L’hypothése la plus probable a la présence des LAB dans I’environne-
ment est que ces derniers proviennent également des détergents contenant des LAS (Eganhouse et
al., 1983 : Ishiwatari et al., 1983). Les LAB sont en effet principalement utilisés pour la fabrication
industrielle des LAS, ceux-ci résultant de leur sulfonation. Le rendement n’étant pas de 100 %, des
LAB sont retrouvés dans les LAS commerciaux en proportions variant de 0,1 a 1 % (Ishiwatari et al.,
1983 ; Takada et Ishiwatari, 1987).
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Les niveaux de concentration des LAB, d’une part dans les effluents urbains et les eaux super-
ficielles et, d’autre part, dans les sédiments, sont regroupés dans les tableaux 21 et 22. Pour ce qui
concerne les effluents, on constate que Takada et Ishiwatari (1987) trouvent des concentrations
comprises entre 1 et 4 ug.l!, 0,008 et 0,15 ug.I"! respectivement pour des effluents traités et non
traités, alors que Eganhouse ef al. (1983) et Valls ef al. (1989) trouvent des concentrations com-
prises entre 70 et 300 ug.l"! pour le méme type d’échantillon. Cette différence n’est que partielle-
ment expliquée par le fait que Takada et Ishiwatari (1987) n’ont analysé que les LAB particulaires.
Ces auteurs ont déterminé que dans des effluents non traités, le rapport LAB dissous/LAB particu-
laires varie entre 1 et 3.

Pays Sites Nombre Concentration (p.g.l'l) Référence
d'échantillons moyenne gamme

USA Effluents épurés de la station JWPCP 1! 149 78 - 303 Eganhouse et al. (1983)
(Los Angeles)

Japon Stations d'épuration de la région de Tokyo :
- effluents bruts 11 1,970 1,020 - 3,780*
- effluents épurés 7 0,061 0,008 - 0,138* | Takada et Ishiwatari (1987)
Rivieres de la région de Tokyo 5 0,249 0,037 - 0,721*

Espagne | Effluents de la station de Barcelone - 74 + 26 Valls et al. (1989)

* LAB particulaires uniquement

Tableau 21 - Concentrations en LAB totaux dans des effluents
de stations d’épuration et en eau de riviere.

Pays Sites Nombre Concentration Référence
d'échan- {mg.kg1 de poids sec)
titlons moyenne gamme

USA Sédiments de surface (0 - 2 ¢cm) en milieu cbtier
au voisinage de la station JWPCP (Los

Angeles) :
- 2 6 km de 1'émissaire { 21,4 - Eganhouse et al. (1983)
-2 13,5 km de 1'émissaire 1 1,1 -
Japon Baie de Tokyo (0 - 30 cm) 1 1 - Ishiwatari et al. (1983)
Rivieres de la région de Tokyo 21 3,6 0,01 - 15,8 Takada et Ishiwatari
(1987)
Estuaire de la Tamagawa 6 1,6 1,0-3,6 Takada et Ogura (1992)
Espagne |Sédiments de surface (0-22 5 cm):
- littoral espagnol 5 1,2 0,1-3,6
- estuaire de la rividre Besos (Barcelone) 1 27,5 - Valls et al. (1989)
- bassin des Baléares 1 ND

* ND : non détectés.

Tableau 22 - Concentrations en LAB totaux dans des sédiments fluviaux et marins.

Le taux moyen d’élimination des LAB, dans les stations d’épuration de la région de Tokyo qui
utilisent un traitement biologique, est de 97 % (Takada et Ishiwatari, 1987). Ce taux est comparable
aux valeurs les plus importantes obtenues pour les LAS (tab. 9). De méme que pour les LAS, la bio-
dégradation et ’adsorption sur les particules sont les deux principaux processus qui permettent
I’élimination des LAB. Par ailleurs, dans les effluents traités, les eaux de riviere ou les sédiments,
une prédominance des isomeéres internes de LAB est observée par rapport aux isomeres externes
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(Eganhouse ef al., 1983 ; Takada et Ishiwatari, 1987) ; c’est une conséquence de 1’attaque micro-
bienne. Une dégradation plus rapide des isoméres externes par rapport aux isomeéres internes de
LAB a en effet ét€¢ mise en évidence lors d’une expérience in vitro menée sur des effluents urbains
non traités (‘Takada et Ishiwatari, 1990). Ce phénomeéne a été aussi observé pour les LAS. Dans les
sédiments marins recevant un apport organique d’effluents urbains, les LAB peuvent étre préservés
sur une période de 10 a 20 ans. Les profils verticaux réalisés et I’estimation des vitesses de sédi-
mentation ont permis de constater que des quantités significatives de LAB sont apparues aux envi-
rons de 1960, qui est I’époque a partir de laquelle ['usage intensif des LAS s’est développé
(Eganhouse et al., 1983).

Type d'échantillons Nombre Rapport LAS/LAB
d'échantillons moyenne gamme

Détergents synthétiques 10 1550 460 - 2930

Matitre particulaire

d'effluents bruts 11 550 120 - 1170

Matiére particulaire

d'effluents épurés 7 8 4-13

Matiere particulaire

d'eau de riviere 5 29 12 -75

Sédiments de riviere
(cours supérieur et moyen) 8 46 27 -120

Sédimeats de riviere
(cours inférieur) 13 22 5-79

Sédiment de la baie
de Tokyo i I -

Tableau 23 - Variation du rapport LAS/LAB dans des détergents synthétiques et des €chantillons
prélevés dans le milieu naturel.
D’apres Takada et Ishiwatari (1987).

Des différences de comportement entre les LAB et les LAS ont cependant ét€ mises en €vi-
dence (Ishiwatari et al., 1987). Le rapport LAS/LAB dans les échantillons prélevés dans le milieu
naturel est faible comparé a celui observé dans les détergents (tab. 23). Il décroit dans I’ordre sui-
vant : détergents synthétiques >> matieres en suspension d’effluents urbains >> matiéres en suspen-
sion d’eau de riviere-sédiments de riviere > sédiments marins. Une diminution du rapport LAS/LAB
dans les sédiments de I’estuaire de la Tamagawa a aussi €té observée (Takada et Ogura, 1992) ; ce
rapport diminue de 7 2 0,4 de la partie supérieure a la partie inférieure de I'estuaire. Cette diffe-
rence de comportement entre les deux espéces pourrait s’expliquer par la moins grande solubilité
des LAB comparativement aux LAS. Cela faciliterait 1’association des LAB avec la matiére particu-
laire et contribuerait a les préserver de la biodégradation. Ishiwatari ef al., (1987) proposent d’utili-
ser le rapport LAS/LAB pour estimer le “temps d’exposition” des LAS dans le milieu nature].

4.1.3. Les LAS dans les aérosols marins

La présence de tensio-actifs dans les aérosols marins a €t€ €tudiée sur le littoral méditerra-
néen (Sigoillot, 1987 ; Giovanelli ef al., 1988 et Loglio ef al., 1989). En plusieurs endroits, on a
constaté un dépérissement de la végétation soumise aux embruns. Ce dépérissement, observe dans
des zones urbaines et industrialisées et sur des espéces qui se développent habituellement en bord
de mer, est apparu au cours d’une période relativement récente (Sigoillot, 1987). La recherche de
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polluants organiques dans les aérosols a conduit & ’identification de tensio-actifs anioniques de
type LAS, de non-ioniques a 1’état de traces et aussi d’hydrocarbures d’origine pétroliere (Sigoillot,
1987). On a également observé que le rapport LAS/chlorure augmente quand on se rapproche des
sources de pollution (Sigoillot, 1987). Au large du littoral marseillais, le rapport moyen LAS/chlo-
rure (calculé sur 9 mois) est de 0,98 x 1073 a I'ile de Port-Cros ; il s’éleéve 4 3,5 x 103 et 3,9 x 1073
respectivement dans la rade de Marseille et au niveau de Lavéra, a ’entrée du golfe de Fos
(Sigoillot, 1987). Lors d’une étude menée en Italie dans la réserve naturelle de San Rossore, sur la
cote tyrrhénienne, des rapports moyens SABM/chlorure de 2,9 x 102 et 3,5 x 10°2 ont été calculés
respectivement en janvier et mars-avril 1986, et ceci en période de vents forts soufflant en direction
du continent. 11 est a noter que ce sont les anioniques totaux (substances actives au bleu de méthy-
léne, SABM) qui ont été analysés, ce qui peut expliquer les valeurs environ 10 fois plus fortes que
celles déterminées par Sigoillot (1987). Ces valeurs correspondent par ailleurs a une teneur d’envi-
ron 0,6 g.I'! de SABM dans les microgouttes des aérosols (Giovanelli et al., 1988).

L’action néfaste des tensio-actifs sur la végétation est due au fait qu’ils provoquent la dissolu-
tion des cires cuticulaires des feuilles. Ceci permet aux sels marins, et éventuellement aux autres
polluants présents, de pénétrer dans les tissus foliaires et d’entrainer des processus de nécroses
(Gellini et al., 1983 ; cités dans Giovanelli et al., 1988). 1l a été démontré expérimentalement
qu’une teneur de 0,5 g.I'! de tensio-actifs synthétiques dans les aérosols entraine des dommages
importants a la végétation (Loglio et al., 1989). Cependant, si dans le milieu naturel des teneurs
comparables ont effectivement été mesurées, celles-ci concernent les anioniques totaux. Il serait
donc tres intéressant de déterminer spécifiquement les concentrations des LAS, et éventuellement
des autres types de tensio-actifs synthétiques.

4.2. LES APE

4.2.1. Les APE dans les effluents urbains
4.2.1.1. Concentrations et variations des APE

Les concentrations en APE dans les effluents et les boues de station sont rapportées dans les
tableaux 24 et 25. La plupart des travaux cités ont été réalisés par I’équipe de W. Giger de 1’Institut
fédéral suisse pour I’aménagement, 1’épuration et la protection des eaux. Ces travaux ont ét€ menés
uniquement dans des stations utilisant un traitement biologique par boues activées. Les données ne
concernent que les NPE (nonylphénols polyéthoxylés).
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Composés Sites (nombre) —[ Effluent brut Effluent épuré Référence
nombre concentration nombre concentration
a échx::l)tillons (ng.1hH d'échantillons (pg.I-h
*)
ENPE, (0 < n < 18) divers (5) 5 840 - 2250 [ 30 - 370 Ahel et Giger
(1985 b)
EINPE, (0 < n < 20) divers 39 (M 400 2200 - - Ahel et al. (1986)
NP + NPEj + NPE) | Dibendorf, Opfikon, Ziirich - - 14 36 - 202 Stephanou et Giger
(1982)
Biilach, Fillanden, - - 7 ND (***)
Niederglatt
NP divers (6) 8 21 -57 6 1-14
NPE; + NPEj v 8 30- 197 6 10 - 144 Ahel et al. (1987)
BPEIC + NPEoC " 8 <1-17 6 71 -330

(*)  échantillons ponctuels ou échantillons moyens sur 24 h.
(**) échantillons moyens sur 2 ou 24 h.
(***) non détecté (< 10 pg.l‘l).

Tableau 24 - Concentrations des APE (NPE) et de leurs intermédiaires de dégradation (NPEC)
dans des effluents de station d’épuration utilisant les boues activées.

Pays Composés Type de boue ’ Nombre Concentration (g.kg'1 en poids sec) Référence
d'échantillons
moyenne gamme

Suisse NP anaérobies 30 1,01 0,45 - 2,53 Giger et al. (1984b)
aérobies 8 0,28 0,08 - 0,5

Grande- NP anaérobies 6 1,38 0,05-4 Waldock et Thain (1986)

Bretagne

Suisse NP anaérobies 24 1,27 0,64 -2,2 Brunner et al. (1988)
aérobies 5 0,30 0,12 - 0,65

Suisse NPE | anaérobies 24 0,18 0,09 - 0,68 Brunner et al. (1988)
aérobies 5 0,36 0,06 - 0,62

Suisse NPE, anaérobies 24 0,06 0,02 -0,22 Brunner et al. (1988)
aérobies S 0,13 0,02 - 0,28

Tableau 25 - Concentrations en nonylphénol (Np), nonylphénols mono (NPE,)
et diéthoxylés (NPE,) dans les boues stabilisées de stations d’épurations.

Les effluents bruts, ou ceux qui ont subi une décantation primaire, ont des concentrations en
NPE totaux comprises entre 800 et 2 500 ug.l’l. Des concentrations similaires, variant entre 70 et
2960 ug.l'! avec une moyenne de 500 pg.l-l, ont été déterminées dans les effluents non traités de la
ville de Sibenik (Croatie) qui sont directement rejetés dans I’estuaire de la Krka (Kvestak et al.,
1994). Les NPE représentent de 2 & 13 % du carbone organique dissous des effluents primaires (Ahel
et al., 1986). La distribution des homologues dans les effluents bruts est différente de celle observée
dans les détergents. Alors que, dans les détergents, on observe une distribution de type Poisson,
généralement centrée sur les NPEg et NPE (fig. 13),_dans les effluents, la distribution devient bimo-
dale ; les maximums sont centrés sur le NPE; ou le NPE, d’une part, et sur le NPE, d’autre part (fig.
14). Les processus de transformations (anaérobies) dans les réseaux de collecte des eaux usées sont
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responsables des changements observés. Le NPE,, le NPE, et le NP sont présents dans les effluents
bruts en concentrations individuelles non négligeables qui varient entre environ 20 et 100 ug.l”!
(Ahel et al., 1987). Le traitement primaire n’entraine pas de baisse importante de la concentration
en NPE (Ahel et Giger, 1985 b).
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Figure 13 - Distribution pondérale des Figure 14 - Concentration des homologues
homologues d’APE dans des tensio-actifs de NPE dans les effluents primaires et secondaires
commerciaux. NPE : Marlophen 810 ; de Bassersdorf et d’Opfikon, Suisse.
OPE : Synperonic OP10. PE : effluent primaire; SE : effluent secondaire.
D’apres Ahel et al. (1986). D’aprés Ahel et al. (1986).

Dans les effluents épurés par traitement secondaire, la concentration en NPE totaux varie entre
30 et 370 pg.I'! Le traitement biologique entraine ainsi une diminution importante de la concentra-
tion en NPE totaux. Le taux d’élimination, calculé pour quatre échantillons moyens prélevés sur
24 h, est d’environ 95 % (Ahel et Giger, 1985 b). Si I’on examine la distribution des NPE (fig. 14),
on constate que le NP, le NPE, et le NPE, sont les homologues majoritaires, les NPE_ (n > 3) ayant €té
dégradés de maniére importante. Les conditions dans lesquelles s’effectue le traitement d’épuration
ont une influence sur la concentration en NP, NPE, et NPE,. Ainsi, pour des stations qui fonctionnent
a forte charge en matiére organique, dont une partie d’origine industrielle, la concentration en NP,
NPE, et NPE, pris collectivement est importante (40-200 ug.I') ; ces stations produisent un effluent
épuré non nitrifi€ (Stephanou et Giger, 1982). Par contre, pour des stations qui fonctionnent a faible
charge, la concentration en NP + NPE, + NP, est peu importante (< 10 ug.l'hy ; ces stations produi-
sent des effluents épurés nitrifiés toute I’année (Stephanou et Giger, 1982). Le NPE,C et le NPE,C
(acides nonylphénoxycarboxyliques mono et diéthoxylés), qui sont des produits de dégradation
aérobie des NPE_, sont également détectés dans les effluents de stations. Leurs faibles concentra-
tions dans les effluents bruts témoignent des conditions anaérobies qui régnent dans les réseaux de
collecte des eaux usées. Par contre, la biodégradation des NPE_ au cours du traitement biologique a
pour conséquence une augmentation de leur concentration dans les effluents épurés. Le taux d’éli-
mination global des composés nonylphénolés, NPE,C et NPE,C compris, est nettement moins bon
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que celui des NPE, seuls. Pour quatre stations suisses, il varie entre 26 et 78 % (Ahel et al., 1986). 1l
n’y a pas beaucoup de données sur la toxicité des NPE,C et des NPE,C. I est cependant probable
qu’en raison de leur plus grande hydrophilie, ils soient moins toxiques que le NPE, ou le NPE, (Ahel
et al., 1987). Enfin, la chloration des effluents entraine la formation de dérivés halogénés des alkyl-
phénols (APE) et de leurs dérivés (APEC). Dans 'effluent épuré chloré de la station de Palo Alto
(Cal., U.S.A.), des dérivés chlorés et bromés d’octyphénols éthoxylés (OPE) ont été mis en évidence
(Ball et Reinhard, 1985). Les espéces les plus abondantes sont le BR(OPE,C), 0,5-19 ug.I'!, et le
ClI(OPE,C), 0,5-8,7 g1 .

Les boues de station stabilisées anaérobiquement contiennent en moyenne des concentrations
en NP voisines de 1 g.kg!, les concentrations maximales pouvant atteindre 4 g.kg™ (tab. 25). Par
contre, les boues stabilisées aérobiquement contiennent des teneurs moyennes beaucoup plus
faibles (environ 0,3 g.kg!). Des concentrations relativement faibles ont aussi été déterminées dans
les boues activées : 0,09 - 0,15 g.kg'! (Giger et al., 1984) et dans les mélanges de boues primaires
et secondaires: 0,04 - 0,14 g.kg‘1 (Giger et al., 1984), 0,48 g.kg‘l (Waldock et Thain, 1986). Tous
ces résultats suggerent fortement que les conditions anaérobies favorisent fa formation du Np & par-
tir du NPE; et du NPE,. Les concentrations en NP dans les boues stabilisées sont supérieures d’un a
deux ordres de grandeur 4 celles d’autres polluants organiques tels que les polychlorobiphényles,
les hydrocarbures aromatiques (fig. 15). Seules les concentrations en LAS sont environ dix fois plus
€levées ; ceci est “contrebalancé” par le fait que la toxicité du NP est environ dix fois supérieure a
celle des LAS (Divo, 1976 ; Schober] et Kunkel, 1977 ; Mac Leese et al., 1981 ; cités dans Mac
Evoy et Giger, 1985 a).
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Figure 15 - Concentrations de divers polluants
potentiellement toxiques dans les boues stabilisées.

LAS : alkylbenzénesulfonates linéaires,
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4.2.1.2. Bilan du traitement des effluents urbains

Le flux de masse de NP et de NPE, pour la station de Ziirich, qui traite un volume d’effluent
d’environ 60 000 m3.j"! pour une capacité de 240 000 équivalents habitants, a été calculé par
Brunner et al. (1988), (fig. 16). Le flux d’entrée est respectivement de 1,2 et 1,76 kg.j"! pour le NP
et le NPE,. 11 est relativement faible comparativement a celui des LAS totaux (172 kg.j'!). Celui des
NPE polyéthoxylés (n > 3), non spécifié par les auteurs, doit &tre beaucoup plus important. On
constate que pour le NP et surtout le NPE,, le flux de sortie n’est pas du tout négligeable par rapport
au flux d’entrée. Pour le NPE,, il est équivalent a celui des LAS totaux (1 kg.j’1). La formation du NP
et du NPE,, 2 partir des NPE_ a n > 1, est apparente dans les boues issues du décanteur primaire. Par
ailleurs, la stabilisation anaérobie des boues entraine une diminution du flux de NPE,, mais par
contre une augmentation conséquente de celui en Np. Brunner et al. (1988) ont calculé que 190 t de
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NP sont contenues dans les boues produites annuellement en Suisse. IIs ont également estimé que
50 % (en moles) des NPE présents dans les effluents bruts sont retrouvés dans les boues de station
sous forme de NP. A titre de comparaison, on peut souligner que les LAS transférés dans les boues
ne représentent que 15 a 20 % de la quantité présente dans les effluents bruts.

a) NP b) NPE;

J2xq ¢ay!

Figure 16 - Flux de masse (kg.j"!) (a) du NP et du NPE, (b) a travers la décantation primaire (DP),
le traitement par les boues activées (BA), la décantation secondaire (DS)
et la digestion anaérobie (DA) a la station de Ziirich-Glatt.
D’aprés Brunner et al. (1988).

4.2.2. Les APE dans le milieu aquatique naturel

Jusqu’a présent, les APE n’ont été que peu étudiés dans le milieu naturel (tab. 26). Les
concentrations en NP, NPE, et NPE, ont €t€ analysées au cours d’un suivi annuel dans la riviere Glatt
(Suisse), qui regoit les effluents d’une dizaine de stations d’épuration (Ahel et al., 1984). A environ
6 km en aval du rejet de la station de Ziirich, la concentration moyenne de ces trois compos€s pris
collectivement est voisine de 30 ug.I'l. Par ailleurs, les profils longitudinaux mettent en évidence
que les concentrations en NPE, et NPE, passent par un maximum. La diminution de concentration
observée dans le cours inférieur de la Glatt indique que le NPE, et le NPE, subissent un ou des pro-
cessus d’élimination (adsorption sur les particules et sédimentation, biodégradation). Par contre, la
concentration en NP, aprés une légére augmentation, se stabilise & environ 2 ug.I'!, ce qui montre
que ce produit a tendance a persister dans le milieu naturel. Le NPE,C et le NPE,C sont également
présents dans les eaux de la riviere Glatt. La concentration de ces deux produits pris collectivement
varie entre 2 et 116 ug.l'!, ce qui est relativement important (Ahel ez al., 1987). Dans les eaux éloi-
gnées de toute source de pollution (centre du lac Léman), les teneurs en NP, NPE, et NPE, sont tres
faibles, parfois inférieures a la limite de détection (Giger et al., 1984 a). Dans les eaux de la baie de
Vidy (le Léman), les teneurs maximales en NP, NPE, et NPE, ont €té mises en évidence a 7,5 m de
profondeur dans le panache de dilution du rejet de la station d’épuration voisine (Giger et al.,
1984a).

Pour ce qui est du milieu marin, Waldock et Thain (1986) ont mis en évidence une dilution
tres rapide du NP aprés un déchargement de boues stabilisées anaérobiquement dans la partie
externe de I’estuaire de la Tamise. Immédiatement apres le déchargement, la teneur en NP & 1 m de
profondeur est de 9,5 ug.I'' ; apres 30 min, elle devient non détectable (< 0,5 ug.I'!). Le renouvelle-
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ment important des eaux sur le site choisi, qui entraine une dispersion rapide des boues, permet
d’expliquer ce résultat.

Des concentrations en NPE_ (0< n <13) variant entre 0,5 et 4,5 ug.I"! ont été déterminées dans
les eaux de la lagune de Venise (Marcomini et al., 1990). Celle-ci est soumise a des apports d’ori-
gine domestique et industrielle. Les concentrations les plus fortes ont été déterminées a proximité
de la zone industrielle de Porto Marghera ; ceci confirme 'usage principalement industriel des NPE.
Dans la méme zone, la concentration dans le sédiment (0-5 cm) des NP, NPE,; et NPE, pris collective-
ment varie entre 18 et 129 ng.g”! (de poids sec), avec une valeur moyenne de 49 ng.g™!. Les
concentrations dans le sédiment superficiel (0,01 - 0,15 mm) sont plus importantes puisqu’elles
varient entre 0,2 et 13,7 ug.g”!, pour un valeur moyenne de 2,2 ug.g™!. Enfin, des teneurs de 0,25 +
0,15 ug.g’! ont été déterminées dans les algues macrophytes de ce site (Ulva rigida) ; ces teneurs
suggerent que dans des eaux marines eutrophes et peu profondes, les algues macrophytes jouent un
role important dans le comportement dynamique et I’accumulation des NPE au niveau du sédiment.

Composés Sites Nombre Concentration (ug.I1) Référence
d'échantillons moyenne gamme
NP Rividre Glatt - 1,8 1,0-2,8
NPE| (aval de la station de Ziirich, - 12,7 6,8 -15,2 Ahel et al. (1984)
NPEp Suisse) - 15,7 10,3 - 16,7
NP 6 <0,5-4
NPE] + NPEj Riviere Glatt 6 - <0,5-20,5 Ahel et al. (1987)
NPE|C + NPEC (Suisse) 6 - 2-116
NP, NPE, NPEj Lac Léman (centre) - - < 0,1 Giger et al. (1984a)
('Suisse)
NP 2 - <0,1-53
NPE[ Lac Léman(baie de Vidy) 2 - 0,1-5,8 Giger et al. (1984a)
NPEp (Suisse) 2 - 0,1-6,7
NPE, (0 < n < [3) Lagune de Venise 20 1,8 0,5-4,5 Marcomini et al., 1990)
(Italie)
NPE, (0 < n < 16) Estuaire de la KrKa
(Croatie)
a) microcouche 3 - 3,9-17
b) Eaux saumitres sus-jacentes 7 - 1,1 -6,6 Kvestak et al. (1994)
c) Eaux salées sous-jacentes 14 - <0,1-0,7 J

Tableau 26 - Concentrations en nonylphénol (NP), en nonylphénols mono, di et polyéthoxylés
(NPE, et NPE,, et NPE ), et en acides nonylphényléthoxycarboxyliques (NPEC)
dans les eaux naturelles.

La répartition des NPE_ n’est pas forcément homogene dans la colonne d’eau. En effet dans
’estuaire fortement stratifié de la Krka (Croatie) et plus précisément au niveau du port de la ville
de Sibenik (40 000 habitants), les NPE_ totaux, issus d’effluents non traités, sont en concentrations
plus importantes dans les eaux saumditres de surface que dans les eaux marines sous-jacentes
(Kvestak et al., 1984 ; et tableau 26). Ceci est tres probablement a relier au comportement des rejets
a leur sortie de I’émissaire. 11 est & noter que les concentrations maximales (3,9 - 17 ug.I'!) ont été
obtenues dans la microcouche de surface et aussi a ’interface eau saumétre- eau de mer (1,3 -
8,9 ug.l'!). Ceci s’accorde bien avec la propriété des ces composés de s’accumuler aux interfaces
(Kvestak et al., 1994). L’influence de la biodégradation se traduit par une augmentation de la pro-
portion en NPE, et NPE, dans les eaux estuariennes par rapport aux effluents, et aussi par une prédo-
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minance des NPE,, NPEg et NPE, en €té au lieu du NPE,, et NPE|, en hiver. L’influence de la biodé-
gradation semble néanmoins plus limitée que dans certaines eaux douces (Kvestak er al., 1994).
Les auteurs en concluent que les estuaires de type microtidal et les eaux cdtieres ne sont pas des
barrieres efficaces a la pénétration de ce type de polluants dans I’océan.

A
A A

Les méthodes d’analyse globale des tensio-actifs sont généralement faciles et rapides a mettre
en oeuvre et se prétent bien a des dosages de routine. Cependant, leur utilisation pour le dosage
d’échantillons prélevés dans le milieu naturel est critiquable a deux titres. En premier lieu se pose
le probleme de I’étalonnage puisque la nature exacte des composés analysés est inconnue. L utilisa-
tion d’un standard, arbitrairement choisi, conduit obligatoirement a une imprécision sur la mesure.
Ceci est d’autant plus vrai que pour les non-ioniques, au sein d’'une méme famille, I’intensité de la
réponse peut varier d’une fagon importante d’un homologue a un autre. En second lieu, et c’est la
critique majeure qu’on puisse faire, les méthodes d’analyse globale sont sensibles aux interférences
dues a des produits autres que les tensio-actifs lessiviels. Le cas extréme est constitué par les
méthodes polarographiques qui ne sont pas du tout sélectives. L'importance des interférences a
aussi été constatée pour la méthode de dosage des anioniques par le bleu de méthylene ; c’est ainsi
que dans les eaux faiblement polluées, la plus grande partie du signal est due aux composés orga-
niques naturels qui interférent. 1l est trés probable, bien que ceci n’ait pas été étudié de maniere
exhaustive, qu’il en soit de méme pour les autres méthodes d’analyse globale, notamment celles qui
concernent les non-ioniques. Les méthodes d’analyse globale, trés utiles pour des expériences en
laboratoire sur des composé€s connus, ne peuvent étre recommandées pour 1’analyse d’échantillons
issus du milieu naturel, particulierement dans le cas des eaux de surface faiblement polluées.

Les méthodes d’analyse spécifique permettent de se focaliser sur une seule famille de tensio-
actifs (LAS, APE) a la fois. Elles sont susceptibles de donner des informations sur la distribution des
différents isomeres et homologues. La CLHP a un pouvoir séparateur moins important que la CG.
Les méthodes par CLHP sont néanmoins rapides et relativement simples & mettre en oeuvre. Elles
conviennent bien a une utilisation de routine pour ’analyse de nombreux échantillons. Les
méthodes par CG sont plus complexes en raison de phases supplémentaires de séparation, de dériva-
tisation éventuelle (LAS) avant injection. Elles conviennent bien pour I’analyse détaillée d’un petit
nombre d’échantillons.

Enfin, la spectrométrie de masse utilisée seule permet d’identifier les différents composés
d’un mélange de tensio-actifs, et ceci au moyen de plusieurs techniques d’ionisation récemment
mises au point. Cependant, la quantification précise des homologues et isomeres de tensio-actifs ne
semble pour I’instant pas possible par ce type de méthode.

Dans les effluents bruts, les concentrations en LAS totaux varient entre environ 1000 et
10 000 ug.1"! et celles de NPE entre 800 et 2 500 ug.l"'. Dans les effluents épurés par traitement bio-
logique, elles varient entre 10 et 1 000 ug.1"! pour les LAS et entre 10 et 400 ug.l"! pour les NPE. Le
traitement biologique par boues activées permet, dans de bonnes conditions de fonctionnement,
d’obtenir un taux d’élimination des LAS et des NPE totaux supérieur ou égal a 95 %. Dans le cas des
NPE, si I’on prend en compte les produits de dégradation intermédiaires, la valeur de ce taux ne
dépasse cependant pas 80 %. L’efficacité du traitement physico-chimique semble assez faible (45 %
sur les anioniques totaux), mais elle n’a pas, a notre connaissance, été étudiée jusqu’a présent de
maniere approfondie.

Les comportements respectifs des LAS et des NPE lors du traitement par boues activées sont
relativement différents. Pour ce qui est des LAS, 80 % (en moles) sont biodégradés, les 20 % restant
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€tant transtérés dans les boues. Les LAS présents dans les boues ne sont pas dégradés lorsque celles-
ci sont stabilisées anaérobiquement. Par ailleurs, la biodégradation des LAS entraine une modifica-
tion de leur distribution. Les homologues a chalne longue et les isomeéres externes sont dégradés
plus rapidement que les homologues a chaine courte et les isomeres internes. Les intermédiaires de
dégradation des LAS que sont les acides sulfophénylcarboxyliques n’ont pas fait I’objet d’études
quantitatives. Le transfert des NPE dans les boues est important puisqu’on estime qu’il contribue 2
I’élimination, sous forme de NP, de 50 % (en moles) des NPE présents dans les effluents bruts. La
biodégradation des NPE_ (3 < n < 20) a pour conséquence la formation, d’une part, de NPE, et de
NPE, et, d’autre part, de NPE,C et de NPE,C (acides nonylphényléthoxycarboxyliques). Le NPE,C et
le NPE,C sont uniquement formés dans des conditions a€robies. Ils sont en concentrations plus
importantes dans les effluents épurés que dans les effluents bruts. Par ailleurs, la biodégradation
anaérobie du NPE, et du NPE, a pour résultat la formation de NP.

Les LAs et les différentes espéces nonylphénoliques (NP, NPE,, NPE,, NPE,C et NPE,C) ont été
détectés dans les eaux douces recevant un apport d’effluents urbains. Les concentrations des LAS et
des espéces nonylphénoliques prises collectivement sont du méme ordre de grandeur (1-100 pg.I'!).
Dans les cas de pollution importante (apports d’effluents bruts), des concentrations de LAS, pouvant
aller jusqu’a 900 ug.1!, ont néanmoins ét€ mesurées.

Dans les eaux marines et les sédiments, les concentrations en LAS totaux se situent dans la
gamme 0-100 ug.I'! et 0-500 ug.g! (poids sec). Les quelques mesures de NPE en milieu marin rece-
vant une pollution d’origine urbaine et industrielle, mettent en ¢vidence des concentrations en NPE,
(0<n<16)inférieurs & 10 ug.1".

Les LAS totaux sont ainsi éliminés de fagon importante lors de leur transfert dans I’estuaire de
la Tamagawa au Japon : 100 % du flux entrant en été, 80 % en hiver (Takada et Ogura, 1992). La
biodégradation en est le principal processus responsable. Les concentrations en LAS sédimentaires
diminuent €galement de ’amont vers 1’aval (Takada et Ishiwatari, 1992). Le pourcentage d’élimi-
nation des NPE_ lors de leur transfert dans I'estuaire de la Krka (Croatie) n’a pas été déterminé,
mais la biodégradation semble avoir un role relativement limité (Kvestak et al., 1994). Par ailleurs,
les NPE ont tendance a s’accumuler aux interfaces et notamment dans la microcouche de surface
(Kvestak et al., 1994). Il est cependant difficile de comparer les résultats des deux références précé-
dentes, les sites d’étude étant différents. Pour mieux comprendre le comportement des LAS et des
APE (NPE) en milieu estuarien et cotier, d’autres études seront nécessaires.

Les LAS et les espéces nonylphénoliques (NP, NPE,, NPE,, NPE,C et NPE,C) peuvent €tre utili-
sés comme traceurs de pollution urbaine. Les LAB (akylbenzénes linéaires), présents a 1’état de
traces dans les détergents commerciaux contenant des LAS, peuvent aussi étre employés dans ce but
puisqu’ils sont détectés dans les effluents de station d’épuration et les milieux aquatiques qui les
regoivent. Cependant, outre la dilution, les concentrations des différents produits cités ci-dessus
sont affectées par la biodégradation. En raison de la toxicité potentielle des LAS et des NPE (APE)
vis-a-vis de la faune et de la flore aquatique, de nombreux travaux ont été spécifiquement consacres
a cette question ; ils font I’objet du chapitre suivant.
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CHAPITRE II

BIODEGRADATION

SOMMAIRE

La biodégradation primaire, ou fonctionnelle, et la biodégradation totale, ou ultime, des ten-
sio-actifs ont été étudiées au moyen de tests de laboratoire. Au niveau réglementaire, un taux de
biodégradation primaire supérieur & 90 % est recommandé ; les composés ayant un taux inférieur a
80 % sont interdits. Aucun taux minimum de biodégradation totale n’est pour ’instant exigé. D’un
point de vue expérimental, les tests les plus récents tendent a simuler le comportement des tensio-
actifs dans un compartiment particulier du milieu aquatique. Ils sont encore largement & mettre au
point.

Des taux de biodégradation primaire supérieurs a 90 % ont été en général obtenus pour les
LAS et les APE, a I’aide des tests classiques. Par contre, les taux de biodégradation totale sont plus
faibles : 65 2 95 % pour les LAS, 48 4 76 % pour les APE. Les mauvais résultats concernant la dégra-
dation ultime des LAS ont été beaucoup discutés. Ils ont notamment été obtenus pour des concentra-
tions initiales élevées, et avec les LAS comme seule source de carbone dans le milieu de culture.
Ceci ne correspond pas aux conditions observées dans le milieu naturel. Aux faibles concentra-
tions, les taux de biodégradation totale sont satisfaisants (> 90 %). Les APE semblent aussi pouvoir
étre dégradés totalement. Cependant, pour ces composés, on trouve un pourcentage plus important
de métabolites peu biodégradables, ainsi qu’une adsorption plus importante sur les boues.

Des constantes de premier ordre ont été calculées pour la dégradation de faibles concentra-
tions initiales en LAS. Les valeurs les plus élevées, 0,8 & 1,1 j°!, ont été obtenues pour des eaux ou
des sédiments possédant une microflore adaptée a la dégradation de la matiere organique issue
d’effluents.

La structure du groupement hydrophobe a une grande influence sur la biodégradation pri-
maire des LAS et des APE. Plus ce groupement est linéaire, plus la biodégradation est aisée. La
structure du groupement hydrophile a une moindre importance. La dégradation des LAS tend a
suivre le “principe de la distance” (Swisher, 1963) : plus la longueur de la chaine d’un homologue
augmente, plus la dégradation tend a étre rapide ; de méme pour un méme homologue, les isomeres
“externes” (dont le groupement hydrophile est proche d’une des extrémités de la chaine alkyle) ten-
dent 2 étre dégradés plus rapidement que les isomeres “internes”. Cependant, ceci n’est pas toujours
observé, notamment dans le cas de la biodégradation totale et aux faibles concentrations.

Les voies métaboliques de la dégradation totale des LAS sont connues dans leurs grandes
lignes : oxydation d’un CH, terminal en groupement COOH, raccourcissement de la chaine alkyle
puis ouverture du cycle benzénique. Le groupement SO,” est transformé en SO42‘ et relargué dans
le milieu. On ignore si cette tranformation se produit avant ou aprés I’ouverture du cycle benzé-

nique.

La dégradation des APE n’est pas aussi connue que celle des LAS. Il est tres probable qu’elle
débute par I’attaque de la chaine hydrophile. Ceci peut expliquer la prédominance des NPE; et des
NPE, dans les effluents traités. Il apparait que la dégradation totale des LAS et des APE requiert des
capacités métaboliques variées et donc I’intervention d’une succession d’especes bactériennes.
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SUMMARY

Primary, or functional, biodegradation and total, or ultimate, biodegradation have been stu-
died by means of laboratory tests. By law, a minimum primary biodegradation rate of 90 % is
recommended ; compounds with a rate lower than 80 % are forbidden. Lower limit for total biode-
gradation is not yet required. From an experimental point of view, the most recent tests tend
towards simulation of surfactant fate in a particular compartment of the natural environment. They
are still largely perfectible.

Primary degradation rates higher than 90 % have been generally obtained for LAS and APE
by means of classical tests. However, the total biodegradation rates are lower : 65 - 95 % for LAS,
48 - 76 % for APE. The bad results obtained for the ultimate degradation of LAS have been extensi-
vely discussed. They have been obtained with high initial concentrations and with LAS as the sole
source of carbon in the culture medium. These conditions do not closely represent those in the envi-
ronment. APE may also be totally biodegraded. A higher percentage of resistant metabolites and a
more important adsorption on sludges are observed for these compounds.

First order constants have been calculated for degradation of low initial concentrations of
LAS. High values (0.8 - 1.1 d!) have been obtained in water and sediment which have a bacterial
flora adapted to the degradation of sewage organic matter.

The structure of the hydrophobe group has a large influence on primary biodegradation of
LAS and APE. The more this group is linear, the more the biodegradation is easy. The structure of the
hydrophile group has little influence. Biodegradation of LAS obeys the “distance principle”
(Swisher, 1963, 1987) : for homologues, the longer the alkyl chain is, the faster the degradation
tends to be ; for isomers of the same homologue, “external” isomers (sulfophenyl group branched
near one of the terminal CH; group) are more rapidly degraded than “internal” isomer. However,
this is not always observed, especially for total biodegradation and at trace concentrations.

Metabolic pathways implicated in total biodegradation of LAS are generally understood : oxi-
dation of one of the terminal CH, group into a COOH group, shortening of the alkyl chain and
finally opening of the benzene ring. The SO group is transformed in ion SO ** and released in the
environment. It is not known whether this latter procedure takes place before or after opening of the
benzene ring.

Biodegradation of APE is not known as well as that of LAS. Probably, this process begins by
the shortening of the hydrophilic chain. This could explain the predominance of NPE; and NPE, in
treated effluents. It appears that total biodegradation of LAS and APE necessitates varied metabolic
capacities and then is brought about by a succession of bacterial species.
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La biodégradation peut étre définie comme la transformation par les organismes vivants de
composés chimiques en produits plus simples. Dans le milieu naturel, la biodégradation est princi-
palement I’oeuvre des micro-organismes et notamment des bactéries. Celles-ci peuvent utiliser, et
donc dégrader, un nombre trés important de composés organiques, d’une part pour la synthése de
leurs constituants cellulaires et, d’autre part, comme source d’énergie. Elles peuvent aussi transfor-
mer certains composés tout en utilisant d’autres produits pour assurer leurs besoins métaboliques.
Ce processus est généralement désigné sous le nom de cométabolisme (Alexander, 1981). La
faculté qu’ont les bactéries de dégrader des composés organiques vari€s résulte de leur structure
relativement simple qui leur permet de faire évoluer leur capacité métabolique jusqu’a un point que
ne peuvent atteindre les organismes supérieurs. Du point de vue chimique, la biodégradation se tra-
duit principalement par un processus d’oxydation. Dans les études menées sur les tensio-actifs, dif-
férents termes couramment utilis€és méritent d’étre explicités. Ainsi, la biodégradation primaire
(ou fonctionnelle) représente une oxydation ou une altération de la molécule de tensio-actif suffi-
sante pour faire disparaitre les caractéristiques spécifiques (propriétés tensio-actives, formation de
mousse), ou pour supprimer la réponse a toute méthode analytique ne permettant de détecter que le
tensio-actif non dégradé (Swisher, 1987). La biodégradation ultime (ou totale) correspond a la
conversion compléte de la molécule de tensio-actif en CO,, H,O, sels inorganiques et composés
issus des processus métaboliques bactériens (Swisher, 1987). La transformation de la matieére orga-
nique en especes inorganiques est appelée minéralisation. Swisher (1987) fait une distinction de
sens entre la biodégradation ultime et la minéralisation totale car ce dernier terme implique une
conversion compléte des constituants de la molécule en especes inorganiques y compris ceux que
les organismes ont utilisés pour la synthése de leur propre substance cellulaire. Enfin, la biodégra-
dabilité est I’aptitude d’une substance a étre biodégradée.

De nombreuses expériences ont été menées en laboratoire pour déterminer le taux et la
vitesse de biodégradation des tensio-actifs, et notamment des LAS et des APE. La premiere partie du
chapitre est une synthése critique des résultats. On discute ensuite I’influence de la structure chi-
mique sur la biodégradation primaire. Puis, les voies métaboliques de la biodégradation totale
seront présentées.

1. TAUX ET VITESSES DE BIODEGRADATION

1.1. Les tests de biodégradation ; principe et applications réglementaires

De nombreux tests ont €té mis au point pour étudier en laboratoire la biodégradation des ten-
sio-actifs ou des produits chimiques en général. Globalement, ils peuvent étre divisés en deux caté-
gories : les tests statiques et les tests dynamiques, (Sigoillot, 1987). Les seconds sont effectués en
milieu renouvelé ce qui n’est pas le cas des premiers. Ces tests peuvent permettre d’étudier la bio-
dégradation primaire ou totale. Dans le premier cas, on utilise une méthode d’analyse qui ne détecte
que les molécules de tensio-actifs non dégradées (méthode au bleu de méthyléne...) et, dans le
second cas, une méthode permettant de mettre en évidence la minéralisation de la matiere orga-
nique (mesure du carbone organique dissous (CoD), du CO,, des cycles aromatiques...). La descrip-
tion détaillée des tests de biodégradation n’entrant pas dans le cadre de cette synthese, on pourra se
référer a Swisher (1987) pour plus de renseignements.

L’adoption de procédures d’étude normalisées de la dégradation des tensio-actifs a permis de
fixer un taux de biodégradation primaire minimum des produits mis sur le marché. L’OCDE a €t€ la
premiére organisation internationale a mettre au point une telle procédure (OCDE, 1971). Celle-ci
fait appel 2 deux types de tests : le test de triage, qui est un test statique, et le test de
confirmation, qui est un test dynamique simulant la biodégradation dans une station d’épuration et
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qui requiert 1’utilisation d’une maquette de laboratoire (fig. 17). Le tensio-actif a tester est d’abord
soumis au test de triage. Si le taux de dégradation atteint le niveau requis, il est accepté. Dans le cas
contraire, il est soumis au test de confirmation et seuls les résultats de ce second test sont pris en
considération pour le refus ou ’acceptation du produit concerné. LOCDE a ainsi recommand€ un
taux de biodégradation primaire minimum de 80 %. La procédure décrite ci-dessus a été reprise par
les 1égislations nationales des pays industrialisés et au niveau européen. En France, la premiére
réglementation dans ce domaine, qui entre dans le cadre de la loi sur ’eau du 16 décembre 1964,
date du 25 septembre 1970 (décret n°® 70-872). Elle a €été modifiée en 1977 (décret n® 77-154) pour
tenir compte des directives européennes. Pour la CEE, la réglementation concernant les agents de
surface est basée sur les directives n°® 73404 et 73405 du 22 novembre 1973. Ces directives ont €té
modifiées en 1982 (directives n°® 82242 et 82243). D’une maniére générale, tous ces textes interdi-
sent la fabrication, la mise en vente et ’emploi de détergents renfermant des agents de surface anio-
niques et non-ioniques dont le taux de dégradation est inférieur a 90 %. Toutefois, compte tenu du
degré de précision obtenu lors des tests, ’interdiction n’entrera en vigueur que si le taux de dégra-
dation mesuré est inférieur a 80 %.

A. Storoge vessel
Récipient de stockage
B. Dosing device
Pompe doseuse

C. Aeration chember (3 1. capacity)
Bec d'aération (capacité 3 1)

‘ D.  Settling vessel

Séporafeur

E. Air lift pump

Pompe a air comprimé
F. GCollector

Collecteur

G. Aerator
Aérateur

H. Air flow meter

Debitmeétre a air

A B
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Figure 17 - Maquette de laboratoire utilisée pour le test de confirmation de I’OCDE.

Une procédure d’étude de la biodégradation totale a également €t€ mise au point par I’OCDE
(1981). Elle concerne non seulement les tensio-actifs, mais aussi tous les autres produits chimiques.
On peut toutefois signaler que la mise au point de cette procédure n’a pas entrainé la promulgation
de loi ou de disposition réglementaire concernant un taux de biodégradation total minimum.
Brievement, les tests de dégradation utilisés peuvent étre class€s en trois catégories.

- Les essais de biodégradabilité immédiate dans lesquels la possibilité de biodégradation et
d’acclimatation est limitée dans le temps.

- Les essais de biodégradabilité intrinséque qui mettent en contact pendant un temps important le
composé étudié et les micro-organismes. Des conditions favorisant la biodégradation sont utilisées,
comme par exemple une biomasse importante par rapport a la quantité de produit a dégrader.
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- Les essais de simulation qui fournissent une idée du taux de dégradation, dans quelques condi-
tions d’environnement bien déterminées (traitements biologiques dans les stations d’épuration, eau
de riviéres...). Ces essais sont encore largement & mettre au point. On peut signaler toutefois ’essai
a unités couplées simulant le traitement biologique et qui requiert I’utilisation du méme systéme 2
boues activées que le test de confirmation (fig. 17).

Un produit chimique dont on veut étudier la biodégradation est d’abord soumis 2 un essai de
biodégradabilité immédiate. Un résultat positif (taux de dégradation supérieur a 60-70 % selon la
méthode d’analyse utilisée) indique que le produit peut étre considéré comme dégradable dans
I’environnement. Un résultat négatif implique qu’il doit étre soumis a des essais de biodégradabilité
intrinséque. Dans ce dernier cas, un résultat positif indique que le produit étudié ne persistera pas
indéfiniment dans ’environnement. Un résultat négatif indique que le produit peut étre considéré
comme persistant. Par ailleurs, pour tout produit chimique, sur la base des renseignements dispo-
nibles sur sa distribution dans le milieu naturel et sur sa toxicité potentielle, on peut identifier le ou
les compartiments de I’environnement qui sont les plus exposés. On peut alors réaliser des essais de
simulation pour étudier la biodégradation dans le ou les milieux concernés.

1.2. Taux et vitesses de biodégradation des anioniques et des non-ioniques ; critiques des tests

De nombreuses €tudes ont été menées sur la biodégradation des tensio-actifs dans des condi-
tions de laboratoire. Les tableaux 27 et 28 rassemblent les pourcentages de dégradation de diffé-
rents tensio-actifs anioniques et non-ioniques. Ces pourcentages ont été déterminés a 1’aide des
tests de I’OCDE simulant le processus de dégradation par les boues activées. On peut préciser que,
pour les références cit€es, les concentrations initiales de tensio-actifs sont, pour la plupart d’entre
elles, comprises entre 10 et 40 mg.l"! et que le temps de résidence de I’effluent dans la cuve conte-
nant les boues activées est de 3 ou 6 heures. Pour ce qui est des anioniques, on constate que le tétra-
propylbenzénesulfonate (alkylbenzene a chalne alkyle ramifiée) présente un taux de biodégradation
primaire équivalent a celui de la biodégradation totale (environ 40 %).

Pourcentage moyen Pourcentage moyen
Tensio-actif de biodégradation de biodégradation Référence
primaire totale
SpBM(1) CcoD®@ DCOB) lac
{
Tétrapropylbenzénesulfonate 36 - 4] -
LAS 90-95 - 66-94 - Fischer et Gerike (1975)
Alkylsulfate (Cyp) 99 - 96-107 -
Alkylsulfonate (Cy-Cy4) 98 85-90 - - Schéberl et Bock (1980)
LAS (C19-C13) 96 70 65 80
Alkylsulfonate (Cy7) - 93 - -
Alkylsulfate (C12-Ci4) - 97 - - Gerike et Jasiak (1986)
Alkylpolyéthoxysulfate (C12-Cy4) - 89-99 - -
LAS - 73 - -

(1) SDBM : substances actives au bleu de méthylene.
(2; COD : carbone organique dissous.
(3) DCO : demande chimique en oxygene.

Tableau 27 - Pourcentages moyens de biodégradation de divers tensio-actifs anioniques
déterminés a I’aide du test de confirmation (biodégradation primaire)
et du test a unités couplées (biodégradation totale) de I’OCDE.
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Une proportion importante de ce composé n’est pas minéralisée et en plus n’est méme pas
modifiée par I’action bactérienne. Les anioniques de types alkylsulfate, alkylsulfonate, alkylpoly-
éthoxysulfate, d’une part, et les LAS, d’autre part, sont largement affectés par la biodégradation pri-
maire avec des taux supérieurs a 90 %. Les premiers sont minéralisés (biodégradation totale)
généralement a plus de 90 %. Par contre, les LAS le sont en proportions plus variables, de 65 a
95 %. Les non-ioniques de type NPE présentent un taux de biodégradation primaire supérieur a
90 %. Toutefois, leur taux de biodégradation totale est en dega de 80 % (48 a 76 %, tab. 28).

e
Pourcentage moyen Pourcentage moyen
Tensio-actif de biodégradation de biodégradation Référence
primaire totale
cop( DCO®@
NPEg { 97 48 49 Fischer et Gerike (1975)
NPE|o > 90 - 69-78
NPEg > 90 76 - Schéber! et Bock (1980)
NPEqo L - 59 - Gerike et Jasiak (1986)

(1) COD : carbone organique dissous.
(2) DCO : demande chimique en oxygene.

Tableau 28 - Pourcentages moyens de biodégradation des nonylphénols polyéthoxylés déterminés
a I’aide du test de confirmation de I’OCDE (biodégradation primaire)
et du test a unités couplées (biodégradation totale).

Le probleme de la dégradation ultime des LAS a été beaucoup discuté. Pitter et Fluka (1979)
citent les taux de dégradation totale des LAS déterminés par différents auteurs qui n’ont pas tous uti-
lis€s le type de test ci-dessus mentionné. Ces taux varient amplement : 12 - 94 % en demande chi-
mique en oxygene (DCO), 13 - 97 % en COD. Au cours de leurs propres expériences, Pitter et Fluka
(1979) obtiennent, au bout de 12 jours et pour différentes concentrations en LAS (25, 50 et 65 mg.I"
. un pourcentage de dégradation compris entre 53 et 73 % (COD, DCO, mesure de ’absorbance en
ultraviolet (UV)). Ils observent que la dégradation est rapide au cours des cinq premiers jours, mais
gqu’ensuite elle se ralentit et tend a s’arréter. Ils avancent ’hypothése de la formation de produits
intermédiaires relativement stables et arrivent a la conclusion que la dégradation ultime des LAS est
discutable.

Swisher (1981) a repris la discussion amorcée par Pitter et Fluka (1979). I1 apporte des argu-
ments en faveur d’une biodégradation ultime et quasi complete des LAS dans le milieu naturel. Les
principales raisons a la divergence des résultats donnés dans la littérature se trouvent dans les
conditions expérimentales utilisées. Swisher remarque ainsi que lorsqu’une quantité significative
des intermédiaires de dégradation n’est pas minéralisée, les expériences correspondantes sont tou-
jours réalisées a 1’aide d’un milieu de culture synthétique (les LAS étant la seule source de carbone
et d’énergie) ou sous d’autres conditions limitantes quant au développement bactérien. Par contre,
lorsqu’une dégradation importante est constatée, les conditions expérimentales se rapprochent plus
de celles observées dans le milieu naturel. Ainsi des taux de biodégradation totale des LAS ne
dépassant pas 45 a 75 % ont été déterminés lorsqu’un milieu de culture synthétique est utilisé ; par
contre des valeurs supérieures a 90 % ont été obtenues dans des eaux de riviere (références citées
dans Swisher, 1981). De méme, dans les systemes a flux continu ou semi-continu utilisant les boues
activées, les taux de dégradation sont généralement compris entre 75 et 90 % (Swisher, 1981, et
références incluses). Ces taux sont similaires a ceux d’autres composés organiques (extraits de
viande, peptone) initialement ajoutés dans le milieu a titre de sources supplémentaires de carbone et
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d’€nergie. Des conditions défavorables telles qu’une concentration en LAS trop importante, un débit
d’effluent trop grand, une mauvaise adaptation des boues au produit & dégrader, peuvent diminuer
de fagon notable le taux de dégradation.

Les LAS peuvent ainsi €tre dégrad€s totalement. La recherche d’intermédiaires de dégradation
résistants (“recalcitrant metabolites”) a cependant mis en évidence que de 4 a 6 % de la quantité
initiale de LAS n’est pas dégradée (Gerike et Jasiak, 1986). L’explication avancée est que les com-
posés non dégradés ne sont probablement pas des métabolites résistants mais des impuretés diffici-
lement dégradables initialement présentes dans le mélange technique de LAS utilisé ; ces impuretés
peuvent étre des indanes, des sulfones substituées (Gerike et Jasiak, 1986). De méme, les APE sem-
blent pouvoir subir une dégradation ultime ; cependant, pour le NPE,,, les métabolites résistants
représentent entre 4 et 9 % de la concentration initiale ; ce pourcentage ne tient pas compte de la
fraction qui a pu éventuellement étre adsorbée sur les boues activées (Gerike et Jasiak, 1986).

Les tests de biodégradation en laboratoire rendent possible la détermination de la biodégrada-
bilité¢ d’un tensio-actif donné. Cependant, & cause des conditions artificielles utilisées (concentra-
tions élevées du produit a dégrader, inoculums contenant une population bactérienne de diversité
métabolique limitée...), ils ne permettent pas de prévoir le comportement de ce tensio-actif dans un
milieu particulier tel qu’une eau de riviere, un eau de mer cdti¢re, un sédiment...

Des €tudes récentes ont €té menées sur la biodégradation de faibles teneurs en LAS
(10-100 ug.I"') comparables a celles habituellement rencontrées dans le milieu naturel (Larson et de
Henau, 1988 ; Larson et Meier, 1988). La biodégradation de molécules marquées au l4C au niveau
du cycle benzénique, a ainsi été €étudi€e dans des eaux et des sédiments de riviere et d’estuaire.
Outre le taux, la vitesse de biodégradation a aussi été déterminée. Celle-ci est en effet le parametre
principal qui contrdle le niveau de concentration du tensio-actif dans le milieu €étudié. La biodégra-
dation des LAS a pu étre décrite par des cinétiques de premier ordre et des constantes de vitesse ont
été déterminées (tab. 29). Les valeurs obtenues indiquent que les LAS sont aisément dégradables
notamment en eau douce (k = 0,83 j°!) ou dans les sédiments fluviaux (k = 1,11 j°!). Les préleve-
ments ont toutefois été réalisés en aval d’un rejet d’effluent. Pour des eaux et des sédiments préle-
vés en amont, la biodégradation est beaucoup plus lente. Ceci est trés probablement dii a 1’abscence
d’une flore bactérienne adaptée a la dégradation des LAS. Peut-€tre ceci explique-t-il aussi les plus
faibles valeurs obtenues en milieu estuarien. Enfin, toujours pour les LAS, on peut rappeler la valeur
élevée du taux d’élimination qui a été calculé par Takada et Ogura (1992) lors de leur transfert dans
I’estuaire de la Tamagawa au Japon : 100 % en été et 80 % en hiver.

Site Nature Constante k
de de Gb
prélévement I'échantillon

Riviere Rapid Creek, Eau 0,83
Dakota du Sud, USA Sédiment 1,11
Estuaire de la riviere Newport, Eau 0,10
Caroline du Nord, USA Sédiment 0,11

Tableau 29 - Constantes moyennes de vitesse de biodégradation d’un mélange
de LAS (C10 - C14) dans des eaux naturelles et des sédiments.
D’apres Larson et De Henau (1988).

La vitesse de biodégradation des APE n’a pas, & notre connaissance, €té étudiée par ce type
d’expérience. On peut néanmoins citer quelques valeurs déterminées pour des molécules de type AE
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Par la suite, la chaine alkyle est raccourcie par -oxydation, deux atomes de carbone étant éli-
minés a chaque fois :

| I
CCCCCCCCCCICCOOH ——= C CCCCCC’CCOOH —_—> ---
|

505 SO

La diminution de la chaine alkyle peut aussi s’effectuer par o-oxydation, un atome de car-
bone étant alors €liminé a chaque fois. Ce processus semble beaucoup plus rare. Lors de certaines
études en laboratoire, un certain délai a pu étre mis en évidence entre la disparition de la réponse au
bleu de méthylene et I’attaque du cycle benzénique. Ce délai est dii a I’accumulation dans le milieu
de différents acides sulfophénylcarboxyliques a chaine courte, issus de la dégradation des isomeres
de LAS. Ces produits sont appelés par Swisher (1987) des “intermédiaires-clefs”. La gamme de bac-
téries habituellement présente dans le milieu non pollu€ n’a pas la capacité de dégrader ces compo-
sés. Une certaine période d’adaptation est nécessaire avant que la dégradation ne se poursuive
(Painter et Zabel, 1988). Par ailleurs, I’autre carbone terminal de la chaine alkyle peut aussi étre
oxydé. Ceci conduit a la formation d’acides sulfophényldicarboxyliques. Sur la figure 18 est repré-
senté le schéma de la dégradation des isomeres de LAS en C |, et C,, proposé par Heyman et Molof
(1968). Ce schéma est trés probablement la voie métabolique principale. D’ autres voies de dégrada-
tion ne sont cependant pas a exclure.

(‘CC'CC'CC'CC'CC
¢ ' | l | \
Z l l l
(‘CgCC'CC'CC'CC HOz(,'CCOZH —>» CCO,H
' ¢
): l | b B
CC'CCC'CC'CC'CC
I
] 2 ) )
cc}ccgccfcc}cc HOLC mcccom
' l
N 2 (1.23)
L) ] 1 U
CCIeOICCOCCiCe C
) i g ] ]
IO
cccqccg:c;cclcc COH
g o g g Figure 18 - Dégradation de la chaine alkyle
ccm‘lco:( (j( C:nCC des homologues de LAS en C,, et C,.
o ‘L A : acide sulfophénylmalonique.
v ! B : acide sulfophénylacétique.
(,(,(‘C(,(‘»CC (,(‘tu, —-—> HOzclgCCOZH CICCOZ}[ C : acide sulfophénylglutarique.
: Y " : '. I p 3 g D: acz:de sulfophé{lylsuccir.ziqL.te.
colecceccceee E : acide -sulfophénylpropionique.
- I F : acide sulfobenzoique.
CE O : cycle benzénique ; 3. : groupement SO
CCE(‘C:CCCCECCECC D’apres Swisher (1987), selon Heyman et Molof
rad oo (1968)
)_ .
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Une fois la chaine alkyle métabolisée, le cycle benzénique est ouvert et dégradé tandis que le
groupement sulfonate est relargué€ dans le milieu sous forme de sulfate inorganique. Il n’y a actuel-
lement aucune indication permettant de savoir lequel de ces deux processus se produit le premier
(Painter et Zabel, 1988). Différentes observations expérimentales indiquent cependant que la désul-
fonation est peu probable, ou du moins tres rare, en début de dégradation, c’est-a-dire avant ou
simultanément a I’oxydation de la chaine alkyle (Swisher, 1987). La dégradation du cycle aroma-
tique débute par la formation de dérivés du catéchol. Un exemple de voie de dégradation est donné
figure 19. Pour I’exemple donné, on suppose que la désulfonation se produit avant 1’ouverture du
cycle.

ﬁ@ﬁ

2 NCHO 7
X _COOH COOH
o COOH
R
8 @oou 0
<~ “CooH
3 &
H ‘

o=

3~ _~COOH
Figure 19 - Ouverture du cycle aromatique

selon les voies ortho et méta.

1 : 3,4 dihydroxyphényl carboxylate

° Coow (homologue du catéchol).

2 : semialdéhyde 2-Hydroxy, 5-carboxy

o
o]
muconique.

COOH
COOH

P
|

CooH 3 : acide 2-hydroxy, 5-carboxy cis, cis
COOH muconique.
Coo ' o 4 : acide céto-1, éne-4 adipique cis.
l 5 :acide céto-1, éne-4 adipique trans.
succinate 6 : acide céto-1, hydroxy-4 adipique.
CooH 7 :acide 3-carboxy-cis, cis muconique.
8 : muconolactone.
coon 9 : 4-carboxy muconolactone.
10 : 3-oxoadipique énol-lactone.
11 : acide 3-céto adipique.
pyruvata + . prapionats D’apres Sigoillot (1987).

3.2. Les APE

La dégradation totale des non-ioniques éthoxylés, et en particulier des APE, n’est pas aussi
bien connue que celle des LAS. Seul le début de ce processus a été décrit précisément. La dégrada-
tion bactérienne peut débuter de trois manieres différentes (Swisher, 1987) :

- par fission centrale. Le groupement hydrophile et le groupement hydrophobe sont alors
séparés et dégradés indépendamment 1’un de I’autre.

- par attaque de ’extrémité libre de la chaine hydrophobe. La biodégradation se traduit dans
un premier temps par un raccourcissement de cette chaine.

- par attaque de I’extrémité libre de la chaine hydrophile. Celle-ci est alors dégradée en pre-
mier.
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La fission centrale a ét€ observée notamment lors de la dégradation des alcools primaires
éthoxylés a chaine hydrophobe linéaire. L’attaque de la chaine hydrophobe a été notamment mise
en évidence pour les composés précédents, ainsi que pour les autres catégories d’alcools éthoxylés
(alcools secondaires, a chaine ramifiée ou non). Enfin I’attaque de la chaine hydrophile a été le plus
souvent observée dans le cas des APE a chaine hydrophobe ramifiée, ce qui est le cas des APE com-
merciaux. Dans ce dernier cas, la réaction est du type :

R(O)OICH, CHR0] H —— R@O[CHZCHZO'HH —

R@OICHZCHZO]n_ZH —> - -

Un groupement éthoxyle est éliminé a chaque fois. Les homologues & chaine courte sont plus
résistants que ceux a chaine longue. Aussi, dans les premiers temps de la dégradation, ils peuvent
s’accumuler dans le milieu. Pour les NPE, I’accumulation de NPE, lors de la dégradation d’homo-
logues a chaine longue a été mise en évidence (Rudling, 1972, 1974 ; Geiser, 1980 ; cités dans
Swisher, 1987). Des concentrations importantes en NPE,, mais aussi en NPE, ont €té déterminées
dans les effluents d’égout (Ahel ef al., 1987). Au cours des expériences menées en laboratoire,
aucune formation notable de NP (nonylphénol) n’a été observée. Cependant, de fortes concentra-
tions de ce produit ont été observées dans les boues de station stabilisées aérobiquement et surtout
anaérobiquement (Giger ef al., 1984). 1l a éi€ suggéré que la formation de NP a partir de NPE, et de
NPE, est favorisée par des conditions anaérobies mésophiles (Giger et al., 1984 b).

Le mécanisme responsable de la diminution de la chaine éthoxyle n’a pas été identifié avec
précision. Il se peut qu’il soit uniquement hydrolytique ou qu’il soit en plus oxydatif. Dans ce der-
nier cas, des intermédiaires de type carboxyliques sont susceptibles d’étre formés. Dans le cas des
NPE, la formation de NPE,C (CyH,,OCH,CH,OCH,COOH), intermédiaire probable de la dégrada-
tion de NPE, en NPE,, a été mise en évidence (Briischweiler, 1982, 1983 ; cité dans Swisher, 1987).
Par ailleurs, le NPE,C et le NPE,C ont été identifié€s dans les effluents urbains ayant subi un traite-
ment biologique (Ahel et al., 1987). Par contre, les NPE_C avec n supérieur & 3 n’ont pas été mis en
¢vidence, probablement a cause de leur dégradation plus rapide.

Les €tapes suivantes de la dégradation semblent moins bien connues. On peut supposer que
les produits de type NPE,C, NPE,C, NP, se dégradent de la méme fagon que les composés de type
alkylbenzéne : oxydation de la chaine alkyle dans un premier temps, puis ouverture du cycle benzé-
nique.

De nombreuses études ont été réalisées dans le but d’isoler et d’identifier les espéces bacté-
riennes responsables de la dégradation des tensio-actifs. Swisher (1987), se référant aux résultats
publi€s dans la littérature, cite environ 90 espéces capables de se développer a partir des tensio-
actifs. Beaucoup d’entre elles sont communément trouvées dans le milieu naturel. Elle appartien-
nent notamment aux genres Pseudomonas, Aerobacter et Alcaligenes. Les genres Flavobacterium,
Micrococcus et Bacillus ont aussi été cités pour la dégradation des LAS (Cabridenc, 1988). Des bac-
téries capables de dégrader les LAS et appartenant aux genres Pseudomonas et Alcaligenes, ou
apparentées aux genres Oceanospirillum et Altéromonas ont été isolées dans des eaux littorales
méditerranéennes (Sigoillot, 1987).

D’un point de vue général, il apparait que les cultures mixtes (plurispécifiques) possédent un
potentiel de dégradation supérieur aux cultures pures (monospécifiques). La biodégradation totale
d’une molécule de tensio-actif, notamment de type LAS ou APE, nécessite des capacités métabo-
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liques variées rarement rencontrées a la fois chez une seule espéce. Ceci explique que la biodégra-
dation ultime est en réalité ’oeuvre d’une succession d’especes. Enfin, il apparait qu’au voisi-
nage des rejets d’effluents urbains, on peut trouver une microflore adaptée a la dégradation des
tensio-actifs ; ceci n’est pas le cas dans les eaux peu ou non polluées (Sigoillot, 1987).

Les tests de dégradation habituellement utilisés ont mis en évidence que les molécules de LAS
et d’APE peuvent étre modifiées par I’action bactérienne puisque leur biodégradation primaire est
supérieure a 90 %. Ces molécules sont également susceptibles d’étre dégradées de fagon ultime.
Les taux de dégradation obtenus sont plus faibles et variables selon les conditions expérimentales
(45 - 95 %). Les mauvais résultats observés lors de certaines expériences apparaissent dus aux
conditions artificielles utilisées (concentrations en tensio-actifs importantes, populations bacté-
riennes a diversité métabolique limitée...). On peut souligner que, pour étre menée jusqu’a son
terme, la dégradation des LAS, et surtout celle des APE, nécessite une adaptation de la flore bacté-
rienne. Des expériences menées sur la biodégradation ultime des LAS, avec de faibles concentra-
tions, ont montré que ces produits sont dégradables de manicre relativement rapide, et ceci par une
microflore adaptée a la dégradation de matiere organique issue d’effluents urbains. C’est aussi le
cas de composés non-ioniques de type alcools éthoxylés (AE).

La structure du groupement hydrophobe a une grande influence sur la biodégradation pri-
maire. Plus ce groupement est ramifi€ et plus la biodégradation est difficile. La biodégradation pri-
maire des LAS obéit au principe de la distance (biodégradation supérieure pour les homologues a
longue chaine alkyle et pour les isomeres “externes”). Ce ne semble pas étre le cas pour la biodé-
gradation totale de ces produits, du moins lorsque ceux-ci sont en faible concentration ; ce dernier
point reste encore a élucider.

Les voies métaboliques de la dégradation totale des LAS sont a peu prés entierement connues.
Il a été mis en évidence que les acides sulfophénylcarboxyliques sont des composés intermédiaires
de la dégradation des LAS. Ces composés ne semblent pas de nature persistante.

La dégradation des APE est moins bien connue. Seule la premiére partie de la dégradation
(oxydation de la chaine hydrophile) a été décrite précisément dans la littérature. Les intermédiaires
de dégradation des APE (APE,, APE,, et leurs dérivés carboxyliques) sont par contre relativement
résistants a la dégradation. A I'inverse des intermédiaires de dégradation des LAS, ils sont égale-
ment plus toxiques que les composés de départ. Leur vitesse de dégradation dans le milieu naturel
n’a semble-t-il pas encore été étudiée de maniere exhaustive.
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CHAPITRE 11

ECOTOXICOLOGIE

SOMMAIRE

Ce chapitre traite des données relatives a la toxicité aigué€ et chronique des LAS et des APE vis-
a-vis des organismes aquatiques. La toxicité aigu€ est mesurée par le biais de la concentration létale
50 % (CL50) ou de la concentration efficace 50 % (CE50). La toxicité chronique est étudiée au
moyen de différentes réponses physiologiques ou comportementales. Dans ce cas, le seuil de
concentration frontiere entre I’apparition et la non apparition des effets est important & déterminer.
Aussi, une expression utile de la toxicité chronique est ia concentration a effet non observé (CENO)
ou la concentration minimale a effet observé (CMEO).

Pour les organismes d’eau douce (tels que les algues, les invertébrés et les poissons) la CL50
des LAS varie entre environ 0,5 et 500 mg.I"!. Les daphnies et les poissons apparaissent comme les
organismes les plus sensibles (0,5 - 30 mg.I')). Les résultats concernant chaque catégorie d’orga-
nismes sont brievement discutés. Pour les homologues de LAS, la toxicité augmente avec le nombre
de carbones de la chaine alkyle, c’est-a-dire avec le caractére hydrophobe de la molécule.

Pour les organismes marins, peu de travaux ont été réalisés sur les bactéries. Les algues
marines ne semblent pas plus sensibles que les algues d’eau douce aux LAS ; une exception toute-
fois : Gymnodinium breve. Cerastoderma edule et Pecten maximus sont les bivalves les plus sen-
sibles aux LAS. Leur CL50 est respectivement de 15 et < 5 mg.l"!. Par contre, Mytilus edulis et
certains crustacés comme Carcinus maenas, Hyas araneus sont plus résistants (CL50 > 100 mg.1").
Les poissons semblent, dans ce cas encore, les organismes les plus sensibles aux LAS. Pour trois
espéce?, Gadus morrhua, Platichtys flesus et Pleuronectes platessa, la CL50 varie entre 1 et
Smgl’.

La CL50 des APE vis-a-vis des organismes d’eau douce varie entre 1 et 100 mg.I'!. Les pois-
sons sont les organismes les plus sensibles (4 < CL50 < 12 mg.I'!). De méme que pour les LAS, la
toxicité augmente avec le caractére hydrophobe des APE. En d’autres termes, elle augmente quand
le nombre de groupements d’oxyde éthoxyles diminue.

La toxicité des APE a €té €tudi€e chez quelques bivalves et crustacés marins. De méme que
pour les LAS, les bivalves sont les plus sensibles (5 < CL50 < 18 mg.I'!). Certains crustacés sont
relativement résistants (CL50 > 100 mg.1'!). Toutefois, il y a des exceptions : Balanus balanoides et
Mysidopsis bahia. Le NP est plus toxique que le NPE, . Enfin, les données concernant les poissons
sont tres limitées : pour deux especes, Gadus morrhua et Gasterosteus oculeatus, la CL50 a 96 h est
respectivement de 6 et 5 mg.I'L.

La toxicité chronique des LAS a ét€ peu étudiée chez les algues d’eau douce. Des données
plus nombreuses sont disponibles pour les invertébrés, en particulier les daphnies, et les poissons.
Pour ces organismes, la CENO ou la CMEO varient entre 0,05 et > 10 mg.I"! suivant ’espece et ’effet
étudié. Les oeufs et les larves sont les plus sensibles aux LAS. Le facteur de bioconcentration (FBC)
des LAS a été déterminé chez quelques espéces de poissons. Une accumulation durable de ces com-
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posés est cependant peu probable puisqu’ils sont métabolisé€s au niveau de la vésicule biliaire puis
€liminés.

Par ailleurs, les CMEO ont été déterminées pour quelques especes de bivalves et de crustacés
marins (0,05 4 3 mg.1'!). Elles concernent principalement le développement des oeufs et des larves.
Il n’y a pas, a notre connaissance, de données disponibles pour les poissons. Différentes phases
comportementales de Gadus morrhua en présence de concentrations croissantes en LAS ont été
observées : comportement normal, augmentation de ’activité natatoire, activité natatoire et respira-
tion perturbées, immobilisation. Les deux derniéres sont irréversibles et entrainent la mort. Pour une
concentration de 0,5 mg.1"!, toutes les phases sont observées.

La toxicité chronique des APE a été treés peu recherchée chez les organismes d’eau douce. Pour
ce qui est des organismes marins, les effets sublétaux de différentes concentrations en NPE,, ont €t€
étudiés chez les bivalves et les crustacés. La CENO et ]a CMEO n’ont cependant pas été déterminées.
Le FBC du NP a été déterminé pour Mytilus edulis et Crangon crangon. De méme que pour les LAS,
le comportement de Gadus morrhua en présence de concentrations croissantes en NPE ) a ét€ étudié.
Pour une concentration supérieures ou égale 2 5 mg.I'! toutes les phases sont observées. Par contre,
en dessous de 1 mg.1"!, le comportement normal est observé pendant plusieurs mois.

SUMMARY

This chapter contains data about the acute toxicity of LAS and APE on the one hand, and about
their chronic toxicity on the other, and this for aquatic organisms. The acute toxicity is determined
by the LC50 (lethal concentration at 50 % level) or the EC50 (efficient concentration at 50 % level).
Chronic toxicity is studied by means of different physiological and behavioral responses. In this lat-
ter case, the concentration threshold between observation and non-observation of the effect is
important to be determined. Therefore, a useful expression of chronic toxicity is the no observed
effect concentration (NOEC) or the lowest observed effect concentration (LOEC).

For some freshwater organisms (such as algae, invertebrates and fishes) the LC50 of LAS
varies between 0.5 and 500 mg.l"'. Daphnids and fishes are the most sensitive organisms (0.5 -
30 mg.I'"). Results concerning each category of organisms are briefly discussed. For the homo-
logues of LAS, toxicity increases simultaneously with the number of carbon atoms of the alkyl chain,
that is to say with the hydrophobe character of the molecule.

Concerning the marine organisms, few experiments have been made on bacteria. Marine
algae do not seem to be more sensitive than freshwater algae 1o LAS ; however, there is one excep-
tion : Gymnodinium breve. Cerastoderma edule and Pecten maximus are the most sensitive bivalves
to LAS. Their LCS0 is 15 and < 5 mg.I'! respectively. On the other hand, Mytilus edulis and some
crustaceans such as Carcinus maenas, Hyas araneus are the most resistant (LC50 > 100 mg.l'?). In
this case also, fishes seem to be the most sensitive organisms to LAS. For three species, Gadus mor-
rhua, Platichtys flesus and Pleuronectes platessa, the LC50 varies between I and 5 mg.[/.

The LCS0 of APE for freshwater organisms varies between 1 and 100 mg.l'!. Fishes are the
most sensitive organisms (4 < LC50 < 12 mg.I'!). Just as for LAS, the toxicity increases with the
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hydrophobicity of the molecule. For the homologues of APE, it augments when the number of ethy-
lene groups decreases.

The toxicity of APE on some marine bivalves and crustaceans has been studied. As for LAS, the
bivalves are the most sensitive (5 < CL50 < 18 mg.l"!). Some crustaceans are relatively resistant
(LC50 > 100 mg.l'l). However, there are some exceptions : Balanus balanoides and Mysidopsis
bahia. NP is more toxic than NPE, Datas concerning fishes are very limited : for two species,
Gadus morrhua and Gasterosteus oculeatus, the value of the LC50 is respectively 6 and 5 mg.1-.

Chronic toxicity of LAS has been poorly studied for freshwater algae. More numerous datas
are available for invertebrates, especially daphnids, and fishes. For these organisms the NOEC and
LOEC vary between 0.05 and 10 mg.I'!, according to each species and to the effect studied. Eggs
and larvae are the most sensitive to LAS. The bioconcentration factor (BCF) has been determined for
a few fish species. However, durable accumulation is not likely to occur for LAS because they are
metabolized in the gall bladder and then eliminated.

LOEC have been determined for some species of marine bivalves and crustaceans (0.05 to
3 mg.l'l). They principally concern the development of eggs and larvae. To our knowledge, there is
no data avalaible for marine fishes. Different behavioral sequences have been studied for Gadus
morrhua when brought in contact with increasing concentrations of LAS : normal behaviour, increa-
sed swimming activity, impaired swimming and breathing rate, immobilization. The two latter are
irreversible and give rise to death. For a concentration of 0.5 mg.I'! or more, all the sequences are
observed

Chronic toxicity of APE has been relatively poorly studied for freshwater organisms. For
marine organisms, different sublethal effects for some concentrations of NPE,, have been determi-
ned. The BCF of NP has been determined for Mytilus edulis and Crangon crangon. As for LAS, the
comportment of Gadus morrhua in contact with increasing concentrations of NPE,, has been stu-
died. For concentrations of 5 mg.I"! or more, all the sequences are observed. Below 1 mg.l!, Gadus
morrhua maintains normal behaviour for several months.
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La toxicité des alkylbenzenesulfonates lin€aires (LAS) et des alkylphénols éthoxylés (APE)
vis-a-vis des organismes végétaux et animaux est importante a connaitre pour mieux cerner leur
incidence sur le milieu naturel. Cette toxicité peut €tre étudiée a deux niveaux. On peut tout
d’abord déterminer les concentrations qui entrainent un effet toxique important, en particulier un
taux de mortalité élevé sur une courte période (24 a 120 h). Dans ce cas on s’intéresse a la toxicité
aigué. On peut aussi mesurer les concentrations ayant une incidence a plus long terme sur le déve-
loppement des organismes (diminution de la vitesse de croissance, du taux d’éclosion des oeufs, du
pourcentage de survie des larves, etc.). Cette incidence est habituellement étudiée sur des temps
beaucoup plus longs, de 10 & 30 jours suivant les organismes ; 1l s’agit alors de la toxicité chro-
nique.

Différentes grandeurs sont déterminées lors des essais de toxicité. C’est le cas de la concen-
tration létale 50 % (CL50) qui entraine un taux de mortalité de 50 %. Elle est généralement déter-
minée pour les essais de toxicité aigué. Parallélement, on peut définir une concentration efficace
50 % (CE 50) ; I’effet en question peut étre une diminution de croissance, de Ia quantité de bio-
masse produite, et ceci par rapport a une population témoin. La CE 50 sur une courte période (24 -

120 h) peut étre considérée comme indicatrice de toxicité aigu€ (Kimerle, 1989). Sur une période
plus longue elle est aussi considérée comme indicatrice de toxicit€ chronique (Lewis, 1990). Lors
des études de toxicité chronique, d’autres parametres sont tres fréquemment déterminés. 11 s’agit de
la concentration a effet non observé, CENO (en anglais NOEC, no observed effect concentration).
La CENO est donc la concentration maximale pour laquelle aucun effet toxique n’est observé. La
CMEO, ou concentration minimale a effet observé peut étre aussi déterminée (en anglais FOEC :
first observed effect concentration, ou LOEC : lowest observed effect concentration). La détermina-
tion de la CMEO et/ou de la CENO est importante puisqu’elle permet de préciser les niveaux maxi-
mums de concentration pour lesquels aucun effet nocif ne sera constaté. La comparaison ultérieure
avec les concentrations mesurées dans le milieu naturel permet de déterminer si I’on dispose d’une
marge de sécurité quant a I’innocuité du composé étudié. Cette démarche est généralement nommée
processus d’évaluation du risque.

D’un point de vue expérimental, il faut souligner que la plupart des expériences sur la toxicité
sont menées en laboratoire. Aussi ne peuvent-elles fournir qu’un ordre de grandeur de la toxicité du
produit étudié. En effet, elles ne rendent compte qu’imparfaitement des processus se déroulant en
milieu naturel. Les variations saisonnieres de différents parametres comme la température peuvent
modifier de fagon importante la toxicité d’un composé chimique (Chapman, 1983, cité par Lewis et
Hamm, 1986). Par ailleurs, du point de vue méthodologique, dans les expériences menées sur les
tensio-actifs peu d’auteurs stipulent s’ils ont mesuré la concentration des tensio-actifs dans le
milieu d’étude ou s’ils ont travaillé a partir de concentrations nominales, ¢’est-a-dire a partir de
dilutions dans le milieu d’étude de solutions meres concentrées (Painter et Zabel, 1988). La pre-
miére méthode est hautement préférable. Elle permet de déterminer la toxicité du produit étudié en
se basant sur la quantité réellement en solution, et de s’affranchir, par exemple, des probiémes
d’adsorption sur les parois de I’aquarium. Par ailleurs, lors des tests de longue durée, la biodégrada-
tion du produit peut interférer. Si les produits de dégradation sont moins toxiques que le composé
de départ (c’est le cas des LAS), la toxicité globale va diminuer en fonction du temps et le composé
apparaitra moins toxique qu’il ne ’est en réalité. L’inverse peut aussi étre vrai si les produits de
dégradation sont plus toxiques que le composé initial.

Ce chapitre est composé de deux parties. La premiére traite des effets 1étaux, c’est-a-dire de
la toxicité aigué, des LAS et des APE. La seconde traite des effets sublétaux (toxicité chronique). 1
sera essentiellement fait mention ici des niveaux de concentration induisant ces effets. La plupart
des expériences ont €t menées sur des organismes d’eau douce ; nous en présenterons une bréve
synthese. Les résultats concernant les organismes marins seront davantage détaillés. Différentes
synthéses bibliographiques sur la toxicité des tensio-actifs sont récemment parues. Certaines
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d’entre elles concernent les différents types de tensio-actifs (Lewis, 1990 ; 1991). D’autres ne traj-
tent que des LAS (Painter et Zabel, 1988 ; Kimerle, 1989). Des références plus anciennes peuvent
aussi étre consultées (Margaritis et Creese, 1978 ; Sivak ef al. 1982 ; Lewis et Suprenant, 1983).

1. TOXICITE AIGUE
1.1. Toxicité aigué des LAS

1.1.1. Les organismes d’eau douce

La toxicit€ des LAS vis-a-vis de différents types d’organismes est représentée dans le tableau
30. D’une manicre générale, on peut remarquer que pour les algues et les invertébrés autres que les
daphnies la CL50 (CEs0) varie d’un facteur supérieur a 100. Diverses raisons peuvent expliquer cette
variabilité : I’étude d’especes différentes, des conditions expérimentales variées, 1’étude d’effeis
différents (CE50). La gamme de variation est plus restreinte pour les daphnies et pour les poissons.
Ces organismes sont en moyenne les plus sensibles vis-a-vis des LAS.

Type d'organisme Gamme de variation
de la CL50 ou CES0
a 48 ou 96 h (mg.I'1)

Algues 0,9 - 500
Daphnies 0,6 - 30
Autres invertébrés 1,3 - 400
Poissons 0,7- 18

Tableau 30 - Niveau de toxicité des LAS commerciaux
pour différentes catégories d’organismes d’eau douce.
D’apres Painter et Zabel (1988).

1.1.1.1. Les bactéries

Peu de travaux ont été€ menés sur les bactéries. La toxicité aigué des isomeres de LAS en C,5,
c’est-a-dire possédant 13 atomes de carbone dans la chaine alkyle, a été néanmoins €étudi€e par
Larson et Ventullo (1987, cités dans Painter et Zabel, 1988) et ceci pour deux types de sites, en
amont et en aval d’un rejet d’effluent en rividre. Les concentrations varient de 0 2 100 mg.I"!. Les
LAS ont peu d’effet sur la biomasse totale. L’activité microbienne, mesurée par I’assimilation de
glucose marqué au '4C, n’est pas affectée jusqu’a des concentrations de 0,1 mg.1"!. Cette activité est
fortement inhibée a partir de 1 mg.I"l. Par contre, au bout de 21 jours, elle a retrouvé un niveau égal
ou parfois supérieur a celui de la population témoin. Des résultats similaires ont €t€ trouvés dans un
écosystéme lacustre : une inhibition de I’assimilation du glucose est observée pour des concentra-
tions en LAS supéricures a 0,5 mg.l"' (Ventullo et al., 1988, cités dans Painter et Zabel, 1988). De
méme que précédemment, au bout de 21 jours, I’activité microbienne a retrouvé un niveau normal.
Les LAS ne semblent pas avoir d’effets toxiques a long terme sur I’activité bactérienne.
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1.1.1.2. Les algues

Pour les algues, la toxicité des LAS varie de fagon importante selon les especes. Ainsi, pour
I’homologue en C,,, qui représente I’ensemble des isomeres qui possedent une chaine alkyle a 13
atomes de carbone, la CE50 2 96 h relative 2 la vitesse de croissance est de 1,4, 5 et 116 mg.1"! res-
pectivement pour les diatomées Navicula pelliculosa, Microcystis aeruginosa et pour Selenastrum
capricornutum (Lewis et Hamm, 1986).

Pour une méme espece la CLS0, ou la CES0, varie également de fagon importante : c’est ainsi
que pour Microcystis aeruginosa et des LAS dont la longueur de chaine moyenne varie entre 11 et
12 atomes de carbone, la CE50 relative a la vitesse de croissance, varie respectivement entre 32 et
56 mg.1"! pour Canton et Sloof (1982), 10 et 20 mg.I'! pour Yamane (1984), et est égale 4 0,9 mg.I"}
pour Lewis et Hamm (1986). Les conditions expérimentales semblent influencer de fagon impor-
tante les résultats relatifs a la toxicité des LAS. Par ailleurs, dans le milieu naturel, les facteurs phy-
sico-chimiques agissent sur la toxicité des LAS. La CES0 a 3 h relative a I’inhibition de la
photosynthese a été déterminée pour la population phytoplanctonique du lac Acton (Ohio, E.U.)
entre les mois de mai et d’octobre 1982 et 1983 (Lewis et Hamm, 1986). Elle varie respectivement
entre 0,5 et 8,0, 0,2 et 8,1 rng.l‘1 pour les homologues en C, et C,; (Lewis et Hamm, 1986). Une
relation a pu étre mise en évidence entre I’augmentation de la température de I’eau (de 17 a 28 °C)
et I’augmentation de la toxicité qui se traduit par la diminution de la CE50 (Lewis et Hamm, 1986).

1.1.1.3. Les invertébreés
a) Les daphnies

La daphnie (Daphnia magna) est I’invertébré le plus utilisé dans les études de toxicité. Elle
est en effet considérée comme |’'un des invertébrés aquatiques les plus sensibles aux produits chi-
miques. Les différentes valeurs de la CL50 ou de la CE50 varient entre 0,1 et 30 mg.I'l. La plupart
d’entre elles sont cependant comprises entre 1 et 10 mg.1-!.

Plusieurs €tudes ont montré que la toxicité croit avec I’augmentation du nombre de carbones
de la chaine alkyle. Kimerle et Swisher (1977) ont par exemple déterminé des CL50 a 48 h respecti-
vement égales a 12,3 ,5,7,3,5,2,0et 0,7 rng.l‘1 pour les homologues en C,,, C,,, C),, CpyetCy
Les LAS commerciaux sont formés d’un mélange des homologues de C,, a C,, avec une longueur
moyenne de chaine généralement comprise entre 11 et 13. Aussi leur toxicité est intermédiaire entre
la toxicité de I’homologue en C,; et celle de I’'homologue en C,,. Par ailleurs, on peut remarquer
que, si les homologues a chaine longue sont les plus toxiques, ce sont aussi, en principe, les plus
rapidement biodégradables (Swisher, 1963).

La biodégradation se traduit dans un premier temps par I’oxydation de la chaine alkyle, puis
par son raccourcissement. Ceci donne lieu a la formation d’acides sulfophényl-carboxyliques
comme intermédiaires de dégradation, et parallelement la toxicité diminue de facon importante.
C’est ainsi que la CL50 du sulfophénylundécanoate, pris comme modele des premiers intermédiaires
de dégradation, est de 208 mg.I"! ; elle est trés supérieure a celle de I’homologue en C11 qui est
égale 2 5,7 mg.I"!. Le sulfophénylvalérate (chaine alkyle en C,) et le sulfophénylbutyrate (C,) ont
respectivement une CL50 4 48 h d’environ 5000 et 6000 mg.1"! (Kimerle et Swisher, 1977).

b) Les autres invertébrés

Diverses €tudes ponctuelles ont été menées sur la toxicité des LAS vis-a-vis des invertébrés
autres que Daphnia magna (tab. 31). Cette toxicité varie de facon importante selon I’espece consi-
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dérée. Les organismes les plus sensibles appartiennent aux genres Dero et Dugesia ; les plus résis-
tants appartiennent au genre Asellus (Lewis et Suprenant, 1983). Par ailleurs la présence de sédi-
ments augmente la valeurs de la CL50, c’est-a-dire diminue la toxicité des LAS (Bressan et al.,
1989). L’adsorption sur les sédiments diminue treés probablement la “biodisponibilité” des LAS vis-
a-vis des organismes aquatiques.

Organisme Longueur CL50 en mg.l'1 Référence
moyenne de
chaine (1 temps moyenne | gamme
Dero 11,8 48 h 1,7 (1,3-2,1) Lewis
(oligochete) et
) Suprenant
Dugesia " " 1,8 (1,4-2,1) (1983)
(vert plat)
Gammarus " " 3,3 (2,8-4,0
(amphipode)
Rhabditis " " 16 (14 -19)
(nématode)
Paratanytarsus- " " 23 (18 - 30)
parthenogenica
{moucheron)
Asellus " 270 (180 - 400)
Gammarus - 96 h 7,0 - Arthur (1970)
pseudolimnaeus
Physa integra - " 9,0 -
Campelona - " 27 -
decisum
Isonychia 12 96 h 5,3 - Dolan et al
(1984)
Goniobasis 12 24 h 19,4 - Hendricks et
al. (1974)
Goniobasis 13 92 -
Branchivra - 96 h 4,3 - Bressan
sowerbyi (10,8)(4) et al;
(oligochéte) (1989)
Limnodrilus - " 2
Hoflmeisteri (7,8)@ -
(oligochete)
Anodonta cygnea - " 200 -
(bivalve)
Unio elongatulus " 183 -
(bivalve) -

{I) Nombre moyen d'atomes de carbone dans la chaine alkyle. ¥} En présence de sédiments.

Tableau 31 - Toxicité aigué des LAS vis a vis de divers invertébrés dulgaquicoles.
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1.1.1.4. Les poissons

La gamme de concentrations de la CL50 (CE50) est similaire a celle des daphnies (tab. 30).
L’ augmentation de la toxicité en fonction du nombre d’atomes de carbone de la chaine alkyle a €té
vérifiée pour le poisson “téte de boule”, Pimephales promelas (Kimerle et Swisher, 1977) : la CL50
a 48 h pour le C,,, C,,, C,,, est ainsi respectivement €gale a 43, 16, et 4,7 mg.1"!; pour le Cpyetle
C,, elle est de 0,4 mg.lI"!. De méme, la toxicité plus faible des intermédiaires de dégradation a été
mise en évidence. La CL50 a4 48 h du sulfophénylundécanoate (C,,) est égale a 77 mg.1"! et celles du
sulphophénylvalérate (Cy) et butyrate (C,) sont environ égales a 10000 mg.1"! (Kimerle et Swisher,

1977).
1.1.2. Les organismes marins

1.1.2.1. Les bactéries

L’inhibition par les LAS de I’activité des bactéries marines a été étudiée par le biais de I'incor-
poration de thymidine (®H) et du glucose (14C). Les CES0 mesurées au bout de 30 min sont égales
0,056 mg.l"! (thymidine) et & 5,1 mg.I'! (glucose) (Vives-Rego et al., 1986). De faibles concentra-
tions en LAS peuvent donc perturber le métabolisme des bactéries marines. Les auteurs n’expliquent
cependant pas pourquoi il y a un facteur 100 entre les deux valeurs citées ci-dessus. Par ailleurs, ces
résultats traduisent I’effet immédiat de tensio-actifs sur une population bactérienne, et ne rendent
pas compte des possibilités d’adaptation de cette population lors d’un contact prolongé avec les ten-
sio-actifs, comme ce peut €tre le cas a proximité d’un estuaire ou d’un rejet d’effluent. Les mémes
auteurs, (Vives-Rego et al., 1987), ont mis en évidence une dégradation lente des LAS par les bacté-
ries marines (temps de demi-vie = 6 - 9 j); la concentration initiale utilisée (20 mg.I-') est cepen-
dant bien supérieure a celles déterminées dans le milieu naturel.

1.1.2.2, Les algues

Quelques travaux ont été menés sur la toxicité des LAS vis-a-vis des algues marines. Il a été
mis en évidence qu’une concentration en LAS (C,) égale a 25 pg.l"! entraine une mortalité de
100 % au bout de 24 h pour des cellules de Gymnodinium breve ; cet organisme phytoplanctonique
qui est responsable des marées rouges apparait ainsi trés sensible aux LAS (Hitchcock et Martin,
1977). A Vinverse, la diatomée Dunaliella tertiolecta est relativement résistante puisqu’une morta-
lité n’est observée que pour des concentrations supérieures a 10 mg.l"! (Procter et Gamble non
publié, cité dans Painter et Zabel, 1988). Par ailleurs, la croissance au bout de 12 a 14 jours de 12
algues marines unicellulaires appartenant aux genres Chlamydomonas, Carteria, Platymonas,
Dunaliella, Pyramimonas, Chlorella, Chlorococcus, Stirococcus, Protococcus et Nannochloris est
affectée par des concentrations en LAS et en AS (alkylsulfate) variant entre 2 et 54 mg.I"! (Ukeless,
1965, cité par Lewis, 1990). La sensibilité aux LAS est ainsi trés variable selon les especes. A priori,
il est probable que, sauf exception comme Gymnodinium breve, les espéces marines ne sont pas
plus sensibles que les algues d’eau douce. Il serait cependant intéressant de le vérifier expérimenta-
lement.

1.1.2.3. Les invertébrés
Les CL50 (96h) des LAS pour différentes espéces de bivalves et de crustacés sont indiquées

dans le tableau 32. Ces valeurs ont été déterminées par Swedmark et al. (1971), et il est a noter que
c’est I’homologue en C,, qui a été utilisé. A titre de comparaison ont été rajoutées les valeurs obte-
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Organisme F CL50 (96 h) en mg.I-t
(T=6-8°C)
ABS LAS AES
(C12' (€12t (Cyoll; E3@)
a) Bivalves :
Mya arenaria - 70 50
Mytilus edulis > 100 > 100 > 100
Cerastoderma edule 20 S 50
Pecten maximus - <5 -
b) Crustacés :
Leander adspersus > 100 50 > 100
Leander squilla > 100 > 100 > 100
Eupagurus bernhardus > 100 > 100 > 100
Hyas araneus
- adulte > 100 > 100 > 100
- larve (stade I, Zoea) - 9 > 1000
Carcinus maenas > 100 > 100 > 100
Balanus balanoides
- adulte - 50 -
- Larve (stade It - 3
Nauplius)

{TY Nombre de carbones de la chaine alkyle.
(2) Nombre de groupements éthoxyle (CHyCH20)-.

Tableau 32 - Toxicité aigué des LAS, des ABS et des AES
vis a vis de différents bivalves et crustacés marins.
D’apres Swedmark et al. (1971).

nues pour deux autres anioniques, les ABS (alkylbenzénesulfonates a chaine alkyle ramifiée, rem-
placés au début des années 60 par les LAS) et un composé de type alkyléthoxysulfate (AES).

Pour les bivalves on peut constater une variation importante de la CL50 des LAS puisque celle-
ci varie de moins de 5 a plus de 100 mg.I'l. Les organismes les plus sensibles sont la coque
Cerastoderma edule et surtout la coquille Saint Jacques Pecten maximus. Par contre, la mye Mya
arenaria et la moule Mytilus edulis sont beaucoup plus résistantes. La sensibilité aux LAS est tres
variable selon I’espece considérée. Les LAS apparaissent comme les plus toxiques des trois types
d’anioniques pour Cerastoderma edule. Par contre, ils le sont un peu moins que I’AES pour Mya
arenaria. Enfin, on constate que la toxicité augmente avec la température (tab. 33). '

—
Organisme CL50 (96 h) en mg.I-!

T=6-8°C T=15-17°C
Mytilus edulis 70 50
Mya arenaria > 100 <25
Cerastoderma edule 15 < 5 J

(T] Organismes juvéniles.

D’apres Swedmark et

al. (1971).

Tableau 33 - Variation de la CLS0 2 96 h chez des bivalves marins en fonction de la température.
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On notera que la toxicité des tensio-actifs est beaucoup plus élevée vis-a-vis des oeufs et des
Jarves. C’est ainsi que la fertilisation des oeufs est entierement inhibée pour des concentrations en
LAS supérieures a 1 mg.l‘1 (Granmo, 1972). Par ailleurs, les CL50 & 6 h des LAS et des ABS vis-a-vis
des larves d’huitres (Ostrea edulis) sont respectivement de 1 et 2 mg.l"! (Renzoni, 1971).

Les crustacés adultes, a I’exception des périodes de mue, ont un degré de tolérance beaucoup
plus important que les bivalves (tab. 32). Parmi les organismes adultes choisis, seules la crevette
Leander adspersus et la balane Balanus balanoides présentent une CL50 (96 h) inférieure a
100 mg.I"! pour les LAS. Le degré de tolérance des organismes est considérablement amoindri au
cours des 15 h suivant une mue. Pour Leander adspersus la CL50 (96 h) des LAS diminue de 50 a
25 mg.l"!, et ceci pour une température supérieure & 12 °C. Comme dans le cas des bivalves, les
organismes juvéniles sont plus sensibles que les adultes. Ceci est notamment le cas pour le crabe
araignée Hyas araneus et la balane (tab. 32).

1.1.2.4. Les poissons

La gamme de variation de la CL50 vis-a-vis de trois especes est comprise entre 1 et 5 mg.l"!
(tab. 34) pour les LAS. Les poissons sont en moyenne plus sensibles que les bivalves et surtout que
les crustacés. Par ailleurs, la morue, Gadus morrhua, qui nage en permanence, est un peu plus sen-
sible que les deux autres espéces qui vivent sur le fond. Enfin, les LAS sont plus toxiques que les
deux autres anioniques, et en particulier les ABS. Ceci signifie que, par rapport a une chaine alkyle
ramifiée, une chaine alkyle linéaire augmente la toxicité (Swedmark ef al., 1971).

Organisme CL50 (96 h) en mg.l'1
(T=6-8°C)

1
ABS LAS AES |
(C12M) (C12M) (C2M, E3@) |
|
Gadus morrhua 3,5 1,0 <S5 W
Platichtys flesus 6,5 1,5 <5 ;
Pleuronectes platessa - 1< <5 |
|

{IT Nombre de carbones de Ta chaine alkyle.
(2) Nombre de groupements d'oxyde d'éthylene.

Tableau 34 - CL50 (96 h) des LAS, des ABS et des AES

pour différentes espéces de poissons marins.
D’aprés Swedmark et al. (1971).

Comme pour les invertébrés, une augmentation de température entraine une diminution de la
CL50 vis-a-vis des poissons. La CL50 (96 h) devient ainsi inférieure & 1,0 mg.1"! pour la morue et le
flet Platichtys flesus, et ceci pour une température de 15 a 17 °C (Swedmark et al., 1971). Par
ailleurs, les oeufs et les larves sont beaucoup plus sensibles que les adultes (Swedmark ef al.,
1971).
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1.2. TOXICITE AIGUE DES APE

1.2.1. Les organismes d’eau douce

Beaucoup moins d’études ont été¢ menées sur les APE que sur les LAS. Trés peu de travaux ont
en particulier porté sur les algues. On peut citer les valeurs de la CE50 (96 h) du Triton X-100 (nom
commercial d’un mélange d’octylphénols éthoxylés) qui sont égales 4 0,21 et 7,24 mg.I"! respecti-
vement pour Selenastrum capricornutum et Microcystis aeruginosa (Lewis et Hamm, 1986).

I
Type d'organisme CL50 (24 - 96 h)
gamme de variation
(mg.I"1)
Invertébrés 1-100
Poissons 4- 12
|

Tableau 35 - Toxicité des APE vis a vis des organismes dulgaquicoles.
D’apres Arthur D. Little (1977) cité dans Sivak et al. (1982).

Dans le tableau 35 sont rapportées les gammes de toxicité des APE pour les invertébrés et les
poissons. Ces valeurs sont comparables & celles données pour les alcools éthoxylés (AE) qui varient
entre 1 et 100 mg.l"! pour les invertébrés, 1 et 6 mg.lI"! pour les poissons (Arthur D. Little, 1977,
cité par Sivak et al., 1982). Elles sont aussi comparables a celles rapportées pour les LAS (voir
chap.1.1).

Type de Nombre moyen CL50 (96 h) en mg.I-1
tensio-actif de groupements moyenne (gamme (1))
éthoxyle(E)
NPE 4 1,3 (1,0 - 1,8)
NPE 5 24 < <28 -
OPE 4.5 2,8 < <32 -
NPE 9 7,6 6,0-9,7)
NPE 9 7.9 (6,4 -9,8)
OPE 10 12,0 (8,4-172)
NPE 30 > 1000 -
OPE 30 531 (385 - 730)

(I} Gamme des valeurs dans un intervalle de confiance de 95 % .

Tableau 36 - Toxicité des APE vis a vis de Lepomis macrochirus.
D’apres Macek et Krzeminsky (1975), cités dans Margaritis et Creese (1978).

La toxicité des NPE (nonylphénols éthoxylés) et des OPE (octylphénols éthoxylés) vis-a-vis du
crapet arlequin, Lepomis macrochirus, a été étudiée par Macek et Krzeminsky, (1975, cités dans
Margaritis et Creese, 1978). Les valeurs de la CL50 (96 h) rapportées dans le tableau 36 indiquent
clairement que la toxicité augmente quand le nombre de groupements éthoxyle (E) diminue. Ceci a
aussi été mis en évidence par Yoshimura (1986) pour le fondule, Oryzias latipes. Par ailleurs, pour
un méme nombre de groupements éthoxyle, la toxicité des NPE et des OPE est comparable.
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Organisme T (°C) CLS50 (96 h) en mg.I-1 Référence—\
NPEjg | AEj;q ()
—]

a) bivalves

Mya 'arena ria 18 100

Mytilus edulis 12 50

Cerastoderma edule 5 <5

b) crustacés Swedmark
Leander adspersus 6-8 > 100 > 100 (?B%Jf)
Leander squilla > 100 > 100

Eupagurus bernhardus > 100 > 100

Hyas araneus :

- adulte > 100 > 100

- larve stade I 10 800

(Zoea)

Carcinus maenas > 100 > 100

Balanus balanoides :

- adulte < 25 -

- larve stade 11 1,5 1,2

(Nauplius)
- |
!i’fysidopsis bahia 23-25 1,23(2) 5,6(2) b ﬁgtocza %
ulliam

(VAE[q : alcoo! éthoxylé possédant 10 groupements éthoxyle (E).
(2) Résultats obtenus pour le NPEg et un alcool éthoxyl€ de type AE4 au bout de 48 h..

Tableau 37 - Toxicité aigué des NPE et des AE
vis a vis de différentes especes de bivalves et de crustacés marins.

~—T ]
Organisme Température CL50 (96 h) Référence
O en mg.I"1
Mytilus edulis 17 3 Granmo et al.
(1989)
Crangon 10 0,3 Mac Leese et al.
septemspinosa (1981)
Crangon crangon - 0,42 Waldock etThain
(1986)
Crangon crangon 12 0,6 Swedmark et al. (1986) cité
par Granmo et al. (1991)
Homarus americanus 12 0,2 Mc Leese et al. (1980 ) cités
par Granmo et al. (1991)

Tableau 38 - Toxicité aigué€ du NP vis a vis de divers bivalves et crustacés marins.
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Les CL50 (48 h) des intermédiaires de dégradation NPE,C et NPE,C®) ont été également déter-
minées par Yoshimura (1986) pour le fondule Oryzias latipes : elles sont respectivement égales a
9,6 et 8,9 mg.I"!. Ces valeurs sont approximativement 3 et 6 fois supérieures 2 celle du NPE,
(3 mg.I'") et du NP (1,4 mg.1'"). L'évolution de la toxicité en fonction de la biodégradation des NPE a
¢été€ étudiée par Yoshimura (1986). L’essai a ét€ mené en eau de riviere (“river die-away test”), et a
partir d’une concentration initiale de 18,6 mg.I"! déterminée par CLHP. La concentration initiale
entraine une mortalit€ de 100 %. Au bout de 8 et 10 jours, la concentration en APE est respective-
ment égale 3 1,5 mg.I"! et 0,1 mg.I'". Le taux de mortalité est cependant toujours égal 3 100 % 2
8 jours ; il diminue ensuite pour atteindre 50 % a 10 jours, 0 % a 14 jours (Yoshimura, 1986). Le
fait que le taux de mortalité reste €levé au bout de 8 et 10 jours, alors que les APE sont dégradés de
fagon importante, indique que les composés intermédiaires (probablement le NPE,C et le NPE,C, le
NPE, et le NPE, €tant en quantités négligeables) ont aussi un effet toxique ; la dégradation de ces
intermédiaires au bout de 14 jours entraine une disparition de la toxicité (Yoshimura, 1986).

1.2.2. Les organismes marins

1.2.2.1. Les bactéries

De méme que pour les LAS, I’inhibition par les NPE de I’activité des bactéries a ét€ étudiée par
Vives-Rego et al. (1986). Les CES0 mesurées au bout de 30 min sont respectivement de 0,0003 et
2,9 mg.l"! pour I’assimilation de la thymidine (°H) et du glucose ('C). La premiére concentration
est trés faible. Ainsi que nous I’avons précédemment souligné pour les LAS, les auteurs n’expli-
quent pas 1’écart important entre la CESO obtenue pour la thymidine et celle obtenue pour le glu-
cose.

1.2.2.2. Les invertébrés

La toxicité des tensio-actifs non-ioniques a €té étudiée par Swedmark et al. (1971) pour diffé-
rents organismes marins. Les valeurs de la CL50 (96 h) relatives au NPE,, sont rapportées dans le
tableau 37. A titre de comparaison ont été rajoutées celles obtenues pour un alcool €thoxylé possé-
dant 10 groupements d’oxyde d’éthyléne (AE, ), et synthétis€ a partir de suif (tallow alcohol).

a) Les bivalves

Pour les bivalves, la gamme des CL50 (96 h) est relativement étroite : de 5 a 18 mg.l'l. Le
NPE, , est plus toxique que I’AE,, du moins pour la mye Mya arenaria et la moule Mpytilus edulis ;
ce n’est pas vrai pour la coque Cerastoderma edule. Le NPE,, est également plus toxique que les
LAS (tab. 32 et 37). La toxicité augmente avec la température : ainsi, pour Mytilus edulis, la CL50
qui est de 12 mg.I"! entre 6 et 8 °C devient inférieure 2 10 mg.I"! entre 15 et 17 °C (Swedmark e?
al., 1971). Les larves et les oeufs sont plus sensibles que les adultes. Dans une solution a 2 mg.1"!
de NPE,,, les embryons de Mytilus edulis ne se développent pas au dela du stade blastula, et dans
une solution de 1 mg.l"!, ils ne se développent pas au dela du stade véligére (Swedmark ez al.,
1971). Enfin, on peut constater que les valeurs de la CL50 obtenues pour le NP (tab. 38) sont plus
faibles que celles déterminées pour le NPE,, (tab. 37). Le NP est ainsi plus toxique que le NPE,, pour
Mpytilus edulis, et ceci est conforme a ’augmentation de la toxicité quand le nombre de groupe-
ments éthoxyle diminue.

) NpE,C = CoH,4-9-OCH,COOH.
NPE,C = CoH | 4-0-OCH,CH,0CH,COOH
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b) Les crustacés

De méme que pour les LAS, certaines especes de crustacés, excepté pendant leur période de
mue, sont tres résistantes aux tensio-actifs. C’est le cas en particulier du crabe vert Carcinus mae-
nas, pour lequel 50 % de mortalité ne sont observés dans une solution a 4000 mg.I"! qu’au bout de
480 h (Swedmark et al., 1971). La balane Balanus balanoides et surtout la crevette mysidacée
Mysidopsis bahia font cependant exception (tab. 37). Mysidopsis bahia, en raison de sa sensibilité
aux produits chimiques, est d’ailleurs de plus en plus utilisée pour les tests de toxicité en milieu
marin (Hall er al., 1989).

Homologue CLS50 (48 h)
en mg.I-1
(T=25°0)
NPE; 5 0,11
NPEq 0,71 -2,0
NPE5 2,57
NPE4q 100
NPE5q 4110

Tableau 39 - Toxicité de différents homologues de NPE

vis a vis du crustacé marin Mysidopsis bahia.
D’apres Hall et al. (1989).

La toxicité des NPE vis-a-vis de Mysidopsis bahia augmente quand le nombre de groupements

d’oxyde d’éthyléne diminue (Hall ef al., 1989). La CL50 du NPE ; est inférieure d’environ 40000
fois a celle du NPESO (tab. 39). La CL50 des NPE augmente de fagon exponentielle en fonction du
nombre de groupements éthoxyle dans [a molécule (Hall ez al, 1989). D’aprés les valeurs de la CL50
a 48 h, Hall et al. (1989) concluent que les NPE a chaine alkyle linéaire ont une toxicité comparable
a celle des NPE a chaine ramifiée. Cependant, leurs résultats font apparaitre que I’ homologue NPE,
4 chaine linéaire est moins toxique (1,66 < CL50 < 3,34 mg.I'!) que le NPE, 5 a chaine ramlﬁee
(CL50 = 0,11 mg.I'!); aucune explication n’est fournie quant a cette différence. D apres les résultats
précédents la toxicité augmente de concert avec I’hydrophobicité de la molécule. A I’inverse,
quand on augmente le caractere hydrophile en branchant un groupement ionique sur la fonction OH
terminale, on diminue la toxicité ; la CL50 a 48 h vis-a-vis de Mysidopsis bahia est respectivement
de 1,23 , 4,6 et 29,6 mg.l‘1 pour le NPE,, le NPE90P032‘ et le NPEQOSO32' (Patoczka et Pulliam,
1990). Par ailleurs, en comparant avec d’autres non-ioniques, Hall ez al. (1989) ont conclu que la
structure du tensio-actif (aromatique ou aliphatique) n’est pas un facteur important quant a la toxi-
cité.

Les larves de la balane Balanus balanoides et du crabe araignée Hyas araneus sont beaucoup
plus sensibles que les adultes vis-a-vis du NPE, (tab. 37). Par ailleurs, le degré de résistance des
crustacés adultes est notablement réduit sur une période de 15 h aprés la mue. Pour la crevette
Leander adspersus, la CL50 (96 h) diminue ainsi d’une valeur supérieure 4 100 mg.1"! 4 10 mg.I"! au
cours de cette phase (Swedmark et al., 1971).

1.2.2.3. Les poissons

La toxicité aigué des APE a été étudiée chez quelques espéces de poissons marins (tab. 40).
Pour la morue Gadus morrhua les NPE apparaissent moins toxiques que les AE ; ils sont aussi moins
toxiques que les LAS (tab. 34). Ceci est I’inverse de ce qui est observé chez les invertébrés
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(Swedmark et al., 1971). Par ailleurs, la toxicité augmente avec la température ; la CL50 du NPE,,
pour Gadus morrhua devient ainsi inférieure & 1 mg.I"! pour une température de 15 a 17 °C. Les
oeufs et les larves sont aussi plus sensibles que les adultes. Enfin, pour le NP, une CL50 (96 h) égale
20,51 mg.l"! a ét€ obtenue pour la souris de mer Agonus cataphractus (Waldock et Thain, 1986).

(Organisme T (°C) CL50 (96 h) en mg.l'l Référence
NPEjq AEqg NP
Gadus morrhua 6-8 6,0 0,531,0 -
Swedmark et al
Pleuronectes 6-8 - 0,5al1,0 - (1971)
flesus
Gadus morrhua 17 - - 3,0 Swedmark (1968)
cité par Granmo et
al. (1989)
Salmo salar 10 - - 0,1320,19 | Mac Leese (1981)
(uvéniles)
Gasterosteus 6-8 5,0 - - Swedmark (1986)
oculeatus cité par Granmo et
(éptnoche) al. (1990)

Tableau 40 - Toxicité aigu€ des NPE et des AE vis a vis de divers poissons marins.

2. TOXICITE CHRONIQUE

2.1. Toxicité chronique des LAS
2.1.1. Les organismes d’eau douce

Les parametres étudiés dans les tests de toxicité chronique sont trés divers : effets sur la
ponte, survie des oeufs, survie et croissance des larves. La durée des tests est aussi trés variable (6 a
90 j). Les gammes de variation de la concentration & effet non observé (CENO) et de la concentra-
tion minimale a effet observé (CMEO) sont rapportées dans le tableau 41.

Organisme CMEQ ou Référence
CENO ()
(mg.IL)

Daphnia magna 0,1a> 10 Lewis (1991),

Kimerle (1989)

Autres invertébrés 022> 44 Arthur (1970)
Poissons 0,0522,8 Lewis (1991),
Painter et Zabel
_(1988)

(37 CMEOQ = concentration minimale 2 effet observé.
CENO = concentration 2 effet non observé.

Tableau 41 - Toxicité chronique des LAS comunerciaux
vis & vis des invertébrés aquatiques et des poissons d’eau douce.
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2.1.1.1. Les algues

Pour ces organismes, peu de travaux ont été consacrés a la détermination spécifique de la
CENO ou de la CMEO. La plupart des résultats portent sur des effets de toxicité aigiie (CE50 de 72 a
96 h). On peut toutefois mentionner les valeurs de la CMEO qui varient respectivement entre 0,5 -

1,0 mg.I'l et 0,05 - 0,1 mg.I'! pour Selenastrum capricornutum et Microcystis aeruginosa, et qui
ont une influence sur la vitesse de croissance ; les concentrations ont été mesurées au début, pen-
dant et a la fin du test (Lewis, 1986).

2.1.1.2. Les invertébrés
a) Les daphnies

Les différentes valeurs de la CENO, ou de la CMEO, publiées dans la littérature varient de 0,1 a
plus de 10 mg.I'l. Cet écart relativement important peut étre expliqué par la diversité des para-
metres étudiés et par des conditions expérimentales différentes comme 1’utilisation d’un mélange
de LAS ou d’un homologue pur. De méme que la toxicité aigu€, la CENO varie beaucoup selon
I"homologue considéré : elle est ainsi 100 fois plus petite pour le C,, que pour le C,, (Woltering et
Ritchie, 1984, cités par Kimerle, 1989). Par ailleurs, lors de 6 tests menés sur 21 jours et réalisés
avec un mélange de LAS de longueur moyenne de chaine égale a 11,8, les CMEO varient entre 1,7 et
3,4 mg.I'! (Taylor, 1985).

b) Les autres invertébrés

Les concentrations produisant un premier effet varient entre 0,2 et 0,4 mg.I'! pour Gammarus
pseudolimnaeus, 0,4 et 1,0 mg.I"! pour Campelona decisum, et elles sont supérieures 4 4,4 mg.|!
pour Physa integra (tab. 41; Arthur, 1970). Ces quelques valeurs sont comparables a celles obte-
nues pour Daphnia magna. Néanmoins, il est a noter que peu d’especes ont €té étudiées.

L’adsorption des LAS sur les sédiments peut diminuer leur effet toxique dans le milieu naturel.
En absence de sédiments la CE50, relative au développement larvaire, d’un mélange de LAS (Cn,s)
est comprise entre 2,4 mg.1'! (pas d’effet) et 3,7 mg.I'! ( 100 % d’inhibition), et ceci pour des larves
de moucheron (Chironomus riparius) (Pittinger et al., 1989). En présence de sédiments aucun effet
n’est observé pour une concentration en LAS de 319 mg.kg™! de sédiment sec; le premier effet est
constaté pour une concentration de 993 mg.kg'! (Pittinger ez al., 1989).

2.1.1.3. Les poissons

La plupart des résultats ont été obtenus a partir d’études menées sur le poisson “téte de boule”
Pimephales promelas. La CENO mesurée pour les homologues purs C,, C,;, C,,, C,5 et C,, varie
respectivement entre 14 et 28, 7,2 et 14,5, 1,08 et 2,45, 0,12 et 0,28, 0,05 et 2,45 mg.l'l (Macek et
Sleight, 1977, cités par Lewis, 1991). Pour des mélanges commerciaux dont la longueur moyenne
de la chaine alkyle est 11,2, 11,7 et 13,3 , la CENO varie respectivement entre 5,1 et 8,4, 0,48 et
0,49, 0,11 et 0,25 mg.1"! (Holman et Macek, 1980). Une valeur nettement plus faible (0,12 mg.I'!) a
été déterminée pour les oeufs de truite arc-en-ciel (Salmo gairdneri), et pour des LAS de longueur
moyenne de chaine égale a 12 (Vailati et al., 1975). D’une maniere générale, la survie du frai est
apparue comme le stade de développement le plus sensible a la toxicité des LAS (Painter et Zabel,
1988).
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Les effets des LAS a des concentrations sublétales sur différents processus, tels que par
exemple I’olfaction, la vasodilatation, la physiologie des branchies, ont été également étudiés chez
les poissons. Les concentrations produisant un effet sont comprises entre 0,1 et 3,5 mg.l"! (Lewis,
1991). La respiration du crapet arlequin, Lepomis macrochirus, est ainsi affectée pour une concen-
tration en LAS (C11,8) égale 2 2,2 mg.I'! (Maki, 1979, cité par Lewis, 1991). Par ailleurs, une vaso-
dilatation des branchies chez le saumon du Pacifique est observée pour des concentrations
comprises entre 0,3 et 0,6 mg.l‘l (Bolis et Rankin, 1978). Enfin, une dégénération de la peau a été
observée pour une concentration €gale a 1 mg.l‘l chez la truite arc-en-ciel (Pohla-Gubo et Adam,
1982). Pour une revue des différents travaux publiés, on pourra se référer a Lewis (1991).

Quelques travaux ont aussi porté sur les “réponses comportementales”, dues a la présence des
LAS, telles que les réactions de fuite, la perturbation de 1’activité locomotrice ou de 1’odorat... Des
réactions de fuite, ainsi que la perturbation de la chemo-attraction , ont été mises en évidence pour
des concentrations variant entre 0,001 et 0,02 mg.I'! (Lewis, 1991, et références citées). D’autres
comportements, comme 1’activité locomotrice ou I’alimentation, ne sont affectés qu’a des concen-
trations plus €levées ; les effets des LAS pour la truite, le poisson rouge (Carassus auratus) et la
carpe (Cyprinus carpio) sont observés pour des teneurs comprises entre 0,2 et 5 mg.l"! (Lewis,
1991 et références citées).

Le degré d’accumulation des LAS dans les poissons par rapport au milieu ambiant, habituelle-
ment exprimé par le biais du facteur de bioconcentration (FBC), a été déterminé pour différentes
especes de poissons : la carpe, le crapet arlequin, Lepomis macrochirus, et le poisson “téte de
boule”, Pimephales promelas (Painter et Zabel, 1988, et références citées). Le FBC par rapport a
I’organisme varie entre 16 et 1200. Les LAS sont accumulés et métabolisés au niveau de la vésicule
biliaire, et le FBC exprimé relativement a celle-ci atteint des valeurs comprises entre 100 et 70000
(Painter et Zabel, 1988) ; les temps d’exposition varient entre 24 et 120 h. Cependant, dans le
milieu naturel, il est peu probable que les LAS soient concentrés le long de la chalne alimentaire
puisqu’ils sont métabolisés (Kimerle, 1989).

2.1.2. Les organismes marins

2.1.2.1. Les invertébrés

Le tableau 42 rassemble les CMEO (concentrations minimales a effet observé), relatives a dif-
férents parametres, et pour différents organismes. La plupart des valeurs concernent le développe-
ment des oeufs ou des larves ; elles varient entre 0,05 et 3 mg.1'!. La valeur obtenue pour la moule
Mytilus edulis (0,05 mg.l'") est relativement faible. Cependant, les organismes adultes de cette
espece ne sont affectés qu’a des concentrations beaucoup plus fortes. La CMEO relative a la forma-
tion du byssus est 100 fois supérieure a la valeur précédente (Swedmark ez al., 1971). Elle est elle-
méme plus de 20 fois inférieure a la valeur de 1a CL50 a4 96 h (Swedmark et al., 1971).

Treés peu de données sont disponibles pour les crustacés. On peut citer pour la crevette mysi-
dacée, Mysidopsis bahia, une CENO respectivement égale a 0,4 et 0,04 mg.I"! pour des LAS de lon-
gueur moyenne égale a 11,4 et 13,1 (Kimerle, 1989). Par ailleurs, des concentrations en LAS (C,)
supérieures & 1 mg.I'! affectent I’activité natatoire des larves de Balanus balanoides et Hyas ara-
neus (Swedmark et al., 1971).

Enfin, chez les échinodermes, une concentration en LAS comprise entre 0,30 et 0,45 mg.l‘l
réduit significativement la croissance du squelette des embryons d’oursins (Paracentrotus lividus) ;
une concentration supérieure ou égale a 0,45 mg.l"! provoque une altération de cette croissance
chez 100 % des individus (Bressan et al., 1989).
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Organisme Durée CMEO Effet étudié Référence
du test (mg.I"1)
)] moyenne (gamme)

Crassostrea 10 - (0,05 - 0,1) |développement des Calabrese

virginica oeufs, croissance et Davis
des larves (1967)

Crassotrea 14 0,76 (0,14 - 1,5)(1) | croissance et Hidu

virginica survie des (1965)
larves

Mercenaria 12 1,55 (0,55 - 3,00)(1) | idem Hidu

mercenaria (1965)

Myti{us 10 0,05 - fertilisation des Granmo

edulis oeufs, croissance (1972)
des larves

Mytilus 13 5 - formation du Swedmark et

edulis byssus al. (1971)

() Expérience & partir d"ABS (alkylbenz&ne sulfonate 2 chaine alkyle ramifiée).

Tableau 42 - Concentrations minimales a effet observé (CMEO) des LAS
pour différents bivalves marins.

Concentration | Comportement | Activité natatoire | Activité natatoire | Immobilisation
en LAS normal intense et vitesse de (h)
(mg.I"1) (h) (h) respiration

perturbées
(h)
10 0,25 0,25 0,2 0,13
5 0,5 1 1 2
1 24 7 11 6
0,5 90 340 24 24
L

Tableau 43 - Durée moyenne des différentes phases comportementales de Gadus morrhua en
fonction de la concentration en LAS pour une température de 6 a 8 °C.
D’apres Swedmark et al. (1971).
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2.1.2.2, Les poissons

En présence de LAS, la morue (Gadus morrhua) présente, en fonction du temps, différentes
phases comportementales (Swedmark et al., 1971). La durée de ces phases, pour diverses concen-
trations de LAS, est rapportée dans le tableau 43.

Apres une période de comportement normal, on constate une phase d’augmentation de |’ acti-
vit€ natatoire qui peut étre interprétée comme une réaction de fuite (Swedmark et al., 1971). Une
immersion prolongée se traduit par une diminution de I’activité natatoire et respiratoire. Ceci est
suivi d’une phase d’immobilisation conduisant a la paralysie totale puis a la mort. Les LAS sont plus
toxiques que les ABS : pour une concentration de 1 mg.l'}, la phase de comportement normal dure
21 j pour les ABS et 24 h pour les LAS (Swedmark et al., 1971). Le flet Platichtys flesus qui vit sur
le fond est moins sensible que la morue qui nage en permanence (Swedmark et al., 1971). Par
ailleurs, les poissons parvenus dans la phase d’augmentation de I’activité natatoire peuvent récupé-
rer s1 on cesse de les mettre en présence des LAS. Ce n’est plus le cas pour ceux qui ont dépassé ce
stade (Swedmark et al., 1971).

La toxicité des tensio-actifs peut étre expliquée par le fait qu’ils ont tendance a s’accumuler
aux interfaces et que, chez les organismes aquatiques, ils affectent 1’épithélium des branchies ol se
produisent les échanges gazeux et ioniques et ou se déroule en partie le métabolisme de 1’urée
(Swedmark er al., 1971). Les tensio-actifs, et en particulier les anioniques, provoquent un gonfle-
ment de I’épithélium branchial et une augmentation de la sécrétion de mucus chez les poissons ;
ceci diminue trés probablement la diffusion gazeuse et affecte ainsi la fonction respiratoire
(Swedmark et al., 1971). Il a été€ aussi suggéré que la toxicité des tensio-actifs est due a la réduction
de la tension de surface qu’ils induisent (Bock, 1966; Glohxuber et Fischer, 1968). Les LAS a
chaine alkyle linéaire ont un pouvoir de diminution de la tension superficielle plus important que
les ABS a chaine alkyle ramifiée (Kolbel et Kurzendorfer, 1969). Ceci pourrait expliquer pourquoi
les LAS tendent a €tre plus toxiques que les ABS (Swedmark et al., 1971).

-2.2 Toxicité chronique des APE
2.2.1. Les organismes d’eau douce

La toxicité chronique et les effets sublétaux des APE ont été trés peu étudiés. Tout au plus
peut-on mentionner que la concentration en NPE produisant un effet sur la croissance de I’algue
Selenastrum capricornutum au bout de 5 jours est inférieure 2 100 mg.I'! (Nyberg, 1988, cité par
Lewis, 1990). La croissance de la diatomée Nitzschia actinastroides est affectée pour des concen-
trations comprises entre 10 et 15 mg.l'1 (Nyberg, 1985, cité dans Lewis, 1990). De méme, des
teneurs de 9 mg.1"! (2 15 °C) et 15 mg.I"! (a4 25 °C) affectent la croissance de Nitzschia holsatica a
5 jours (Nyberg, 1976, cité par Lewis, 1990). Pour ce qui est des effets sublétaux chez les poissons,
on peut citer une modification de I’activité natatoire chez les truites arc-en-ciel pour une concentra-
tion en APE de 5 a 6 mg.l"! (A. D. Little Co., 1977, cité par Lewis, 1991).

Une étude récente dans la riviere Glatt en Suisse a permis de déterminer les facteurs de bio-
concentration (FBC) des NP, NPE, et NPE, dans différents organismes vivants (Ahel et al., 1993).
Pour ces trois composés, 4 des concentrations moyennes dans I’eau de 3,9 , 23 et 9,4 mg.1"! des FBC
de 10000, 200 et 500 ont été respectivement calculés pour I’algue Chladophora Glomerata. Des
FBC plus faibles ont été déterminés chez les plantes aquatiques Fontinalis antipyretica (1100, 40 et
60) et Potamogeton crispus (600, 50 et 20). Les teneurs dans les algues varient selon le point de
prélevement ; elles diminuent lorsque ’on s’éloigne des rejets. Elles varient aussi selon la saison et
sont plus élevées en Aoit qu’en Octobre. Des poissons appartenant aux trois especes Barbus bar-
bus, Squalus cephalus et Salmo gairdneri ont aussi été analysés. Les FBC calculés pour différents
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Organisine Parametre Concentration | Effet observé
étudié en NPE{q
(mg.I1)
Mytilus edulis formation du byssus 35 100 % d'inhition 3 48 h
Mytilus edulis fermeture de la a) 5 100 % d'inhibition a 14 j
coquille

b) 10 - 20 100 % d'inhibition a 1,5}
Mytilus edulis vitesse des battements 0,5 vitesse réduite et
(juvéniles) cardiaques irréguliere
Cerastoderma edule |rétraction du siphon 5 100 % d'inhibition 4 120 h
Mya arenaria rétraction du siphon 5 100 % d'inhibition & 190 h
Astarte montagui, enfouissement a) l pas d'effet
Aslarte sulcata
Cardium edule b) = 4 100 % d'inhibition
Crangon crangon enfouissement 5 enfouissement perturbé
Leander squilla activité natatoire, > 10 activité natatoire et
Leander adspersus locomotion locomotion perturbées
Leander adspersus réponse 2 la nourriture a) 15 temps de réponse augmenté

b) 50 aucurne réponse

Eupagurus locomotion 20 diminution au bout de 6 J
bernhardus
Hyas araneus, locomotion 1000 a diminution au bout de 6 j
Carcinus maenas 4000

Tableau 44 - Effets sublétaux du NPE,, observés chez des bivalves et des crustacés marins.

D’aprés Swedmark et al. (1971).

Organisme

FBC relatif
au poids frais

FBC relatif au

au poids
des lipides

Référence

Crangon crangon

Mytilus edulis

Mytilus edulis®

1000
3400

340

6500

193500

Ekelund et al.
(1990)

Granmo et
al. (1991)

(* expérience menée en milieu naturel (voir texte)).

Tableau 45 - Facteur de bioconcentration (FBC) moyen du NP chez M. edulis et C. crangon.
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tissus (muscles, intestins, foie, branchies) et les oeufs sont inférieurs & ceux déterminés pour les
algues. Ils varient pour les trois especes entre 13 et 408, 3 et 300, 3 et 326, respectivement pour le
NP, le NPE, et le NPE,. Ceci indique que la bioaccumulation dans la chaine alimentaire via les algues
ne se réalise pas (Ahel et al., 1993). Le fait d’avoir trouvé ces trois composés dans la chair des
poissons indique cependant une contamination possible pour I’homme. 1l est a noter qu’ils ont aussi
€té€ retrouvés dans les tissus d’un canard sauvage (Anas bosca) vivant sur les rives (Ahel et al.,
1993).

2.2.2. Les organismes marins
2.2.2.1. Les algues

Des concentrations en Triton X-100 (mélange commercial contenant des octylphénols
éthoxylés (OPE)) comprises entre 5 et 10 mg.l"! inhibent la croissance a 5 jours de I’algue rouge
Porphyridium purpureum (Nyberg, 1985, cité par Lewis, 1990).

2.2.2.2. Les invertébrés

Dans le tableau 44 sont rapportés les effets sublétaux observés chez différents bivalves et
crustacés pour le NPE, . Il est & noter que les valeurs rapportées ne sont pas du type CMEO ou CENO.
Pour les bivalves, on constate que ces effets sont généralement observés pour une concentration
supérieure 2 1 mg.1"). Les juvéniles sont plus sensibles que les adultes ; ¢’est ainsi que la vitesse
des battements cardiaques chez les juvéniles de la moule Mytilus edulis (10 a2 15 mm de long) est
affectée par une concentration en NPE  égale 2 0,5 mg.I'! (Swedmark et al., 1971).

Pour ce qui est du NP, on peut citer une CMEO, relative a la capacité de croissance (Scope For
Growth) et a la force du byssus, chez la moule Mytilus edulis égale 4 0,056 mg.1"! (Granmo et al.,
1989). Cependant, la fertilisation des oeufs et le développement des larves ne sont pas affectés par
des concentrations atteignant 0,2 mg.1"!. Les larves et les oeufs semblent moins sensibles au NP que
les adultes ; ceci est en contradiction avec les résultats obtenus pour les NPE.

La gamme de concentration produisant un effet est plus importante chez les crustacés (tab.
44). Certains d’entre eux (L. squilla, L. adspersus et E. bernhardus) sont affectés par des concentra-
tions relativement faibles (5 - 20 mg.I'!), du moins si on les compare aux valeurs de la CL50 a 96 h
(> 100 mg.I'"). Si ces organismes peuvent ainsi tolérer pendant une courte période de temps des
concentrations trés fortes en NPE, ils sont sensibles & des concentrations sublétales nettement plus
faibles (Swedmark et al., 1971). On peut néanmoins souligner la résistance remarquable de Hyas
araneus (crabe araignée) et de Carcinus maenas (crabe vert) (tab. 44). La capacité de prédation de
ces deux especes est accrue lorsqu’elles se trouvent en présence d’organismes affaiblis par du

NPE, , méme en faible concentration (Swedmark et al., 1971).

La bioconcentration du NP (marqué au “C) a été étudiée chez la crevette Crangon crangon et
la moule Mytilus edulis (Ekelund et al., 1990 ; Granmo et al., 1991). Les organismes, placés dans
des aquariums avec une circulation d’eau en continu, sont mis au contact des NPE pendant 16
jours ; cette période est suivie d’une phase de décontamination de 32 jours. La concentration en NP
a été mesurée dans le milieu. Au bout de 16 jours la concentration dans les tissus de Crangon cran-
gon a atteint une valeur maximale (observation d’un palier). Ceci n’est pas le cas pour Mytilus edu-
lis. (Ekelund et al., 1990).

Les facteurs de bioconcentration & 1’état stationnaire (FBC) ont été calculés (tab. 45). Pour
Mytilus edulis la valeur a été déterminée par extrapolation (Ekelund er al. 1990). Le FBC est plus
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faible pour Crangon crangon que pour M. edulis. L'ingestion de NP adsorbé sur les particules par
Mpytilus edulis pourrait expliquer la valeur €levée du FBC pour cette espece. Par ailleurs, au bout de
la période de décontamination, dans I’expérience de Ekelund et al. (1990), le NP n’est pas entiére-
ment éliminé dans les moules. Ceci est en contradiction avec les résultats de Mac Leese et al.
(1981). Par contre, le NP est entierement €liminé chez les crevettes. Ceci indique que ces orga-
nismes ont un taux de transfert et d’excrétion du Np relativement élevé (Ekelund et al., 1990).

Pour Mytilus edulis le FBC obtenu en laboratoire (3400) est supérieur a la valeur de 340 déter-
minée en milieu naturel dans une zone recevant un apport d’effluents urbains (Granmo et al.,
1991). Ceci peut étre expliqué par le fait que la concentration importante en matiére organique dans
les effluents réduit la biodisponibilité du NP vis-a-vis des organismes vivants (Granmo et al., 1991).
Enfin, les valeurs de FBC déterminées par Ekelund et al. (1990) et par Granmo et al. (1991) sont
nettement supérieures a celle déterminée par Mac Leese et al. (1980) qui est d’environ 10.

2.2.2.3. Les poissons

En présence de NPE, de m€me que pour les LAS, différentes phases de comportement sont
observées chez la morue Gadus morrhua (tab. 46). Pour des concentrations supérieures ou égales a
5 mg.I'!, la phase finale d’immobilisation est suivie de la mort. Au-dessous de 1 mg.I'!, le compor-
tement normal de la morue est observé pendant plusieurs mois (Swedmark et al., 1971). Le NPE,,
apparait dons moins toxique que les LAS. Pour ceux-ci, une concentration de 0,5 mg.I"! peut entrai-
ner un effet 1étal.

Concentration | Comportement| Activité natatoire Activité natatoire Immobilisation
(mg.I-1) normal (h) augmentée et perte d'équilibre (h)
(h) (h)
10 7 12 13 11
5 32 15 23 3
1 528 - - -
L |

Tableau 46 - Temps moyen des différentes phases comportementales de la morue Gadus morrhua
en fonction de la teneur en NPE, ; & une température de 6 - 8 °C.
D’apres Swedmark et al. (1971).

Le facteur de bioconcentration (FBC) de 1’épinoche (Spinachia spinachia) a été déterminé par
Ekelund er al. (1990). Les valeurs obtenues par rapport au poids frais et au poids des lipides sont
respectivement égales a 1250 et 17200. Ces valeurs sont intermédiaires entre celles obtenues pour
Mytilus edulis et Crangon crangon. Par ailleurs le FBC par rapport au poids frais (1250) est nette-
ment supérieur a celui obtenu pour des juvéniles de saumon (Salmo salar) par Mac Leese et al.
(1981), et qui est égal a 280.

De méme que pour les anioniques, la toxicité des non-ioniques peut-étre expliquée par le fait
qu’ils réduisent la tension de surface (Gloxhuber et Fischer, 1968) et/ou parce qu’ils affectent 1’€pi-
thélium branchial. Dans ce dernier cas, les tensio-actifs interagissent sur 1’osmorégulation (Granmo
et al., 1991). Si les NPE de type NPE,, NPE,, sont arrétés au niveau des branchies, il est probable que
les homologues de plus petites masses molaires, et donc plus hydrophobes, comme le NPE, le NPE,,
et aussi le NP, les traversent et par conséquent affectent les organes internes (Granmo et al., 1991).
Certains alcools éthoxylés (AE) les franchissent aussi. Par ailleurs, le NP interagit avec les composés
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hydrophobes de la membrane cellulaire. Ceci peut affecter les processus biologiques qui dépendent
du fonctionnement normal de cette membrane, comme c’est le cas au niveau des cellules nerveuses,
sensorielles, glandulaires et musculaires (Kilhstrom, 1982, cité par Granmo ef al., 1991).

Dans ce chapitre, les données relatives a la toxicité aigué, et a la toxicité chronique des LAS et
des APE ont €té examinées. Celles qui concernent les organismes marins ont été plus particuliére-
ment détaill€es. Les LAS ont ét€ plus étudiés que les APE. Il est a noter que la majorité des tests de
toxicité sont réalisé€s en laboratoire.

D’un point de vue général, on constate que la toxicité augmente avec la température. Les
oeufs et les larves sont plus sensibles que les adultes. Les crustacés sont plus sensibles aux LAS et
aux APE pendant leur période de mue. La toxicité tend a augmenter avec le caractére hydrophobe
des molécules. Pour les homologues de LAS, la toxicité augmente avec le nombre de carbones de la
chaine alkyle. Pour les homologues d’APE, le toxicité augmente quand le nombre de groupements
éthoxyle diminue. Les intermédiaires de dégradation des LAS, les acides sulfophénylcarboxyliques,
sont moins toxiques que les composés initiaux. Par contre, les NPE, et le NPE,, ainsi que le NP, le
sont plus que les NPE  commerciaux. Les composés de type NPE,C et NPE,C (acides phénoxycar-
boxyliques) semblent aussi relativement toxiques. Enfin, I’adsorption des LAS sur les sédiments, et
sur les particules en suspension, les rend moins biodisponibles et donc moins diminue leurs effets
toxiques apparents dans le milieu. Probablement en est-il de méme pour les APE. Ceci impliquerait
un effet toxique moindre de ces composés vis-a-vis des organismes aquatiques que la toxicité déter-
minée en laboratoire.

La toxicité aigué a été étudiée chez différents types d’organismes : les bactéries, les algues,
les invertébrés et les poissons. Pour la microflore bactérienne, le probleme de la toxicité se pose en
terme de délai au bout duquel elle se sera adaptée a la dégradation des composés étudiés. Tres peu
d’études ont porté sur les bactéries marines.

Pour les autres organismes d’eau douce, les daphnies et les poissons sont les plus sensibles
aux LAS ; la CL50 est comprise entre 1 et 30 mg.I"!. En I’absence de données concernant les daph-
nies, les poissons apparaissent aussi les plus sensibles aux APE. (4 < CL50 < 12 mg.I'"). Par contre,
on constate une grande variabilité suivant les especes pour les algues et les invertébrés
(1 -500 mg.lI'"). La toxicité des APE est globalement comparable a celle des AE et des LAS.

Dans le milieu marin, les algues, a I’exception notable de Gymnodinium breve, ne semblent
pas plus sensibles vis-a-vis des LAS que celles vivant dans les eaux douces. Trés peu de données
existent pour les APE. Pour les invertébrés, on peut noter une variation importante de la sensibilité
aux LAS. Les especes les plus sensibles sont certains bivalves comme Cerastoderma edule et Pecten
maximus (CL50 < 15 mg.I'!). Les plus résistants, outre Mytilus edulis, sont les crabes Carcinus mae-
nas et Hyas araneus (CL50 > 100 mg.1-1). Les bivalves sont aussi les plus sensibles aux APE que les
crustacés (CL50 = 5 - 20 mg.1'! pour les premiers, 100 mg.1"! pour les seconds). La balane Balanus
balanoides et surtout la crevette mysidacée Mysidopsis bahia sont des exceptions. Pour cette der-
niére la CL50 n’est que de 1 mg.1"! et ¢’est pourquoi elle est de plus en plus utilisée pour les tests de
toxicité en milieu marin. Pour les invertébrés, les APE sont plus toxiques que les AE.

Pour les poissons marins Ja CL50 & 96 h varie entre 1 et 5 mg.I"!. Les LAS apparaissent plus
toxiques que les ABS (alkylbenzénesulfonates a chaine alkyle ramifiée). Les APE sont moins
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toxiques que les AE et les LAS (CL50 296 h = 5 - 6 mg.I"! pour le NPE, ). Le faible nombre d’espéces
étudiées ne permet cependant pas d’établir des conclusions définitives.

Divers effets sublétaux ont été étudiés tels que, par exemple, I’activité natatoire, la locomo-
tion, ’alimentation. A ce titre, la détermination du seuil de concentration en dega duquel aucun
effet important n’est observé est essentielle. Il est donc primordial de déterminer la CMEO (concen-
tration minimale a effet observé) ou la CENO (concentration maximale a effet non observé).

Pour les organismes d’eau douce, ces concentrations varient entre 0,05 et plus de 10 mg.l“.
Cette variabilité est due a la diversité des effets étudiés. Les poissons sont les plus sensibles (0,05 a
2.8 mg.l'l) ; des réponses comportementales, et notamment des réactions de fuite, ont été provo-
quées avec des concentrations plus faibles qui varient entre 0,001 et 0,02 mg.I'!. Elles n’ont cepen-
dant ét€ observées qu’en laboratoire. Les effets sublétaux des APE sur les organismes d’eau douce
ont été trés peu étudiés.

La CENO et la CMEO relatives aux LAS pour les organismes marins varient entre 0,05 et 5 mg.1"!.
Elles sont du méme ordre de grandeur que celles observées pour les organismes d’eau douce. Les
valeurs disponibles pour les APE ne sont pas du type CMEO ou CENO. On peut signaler aussi que les
poissons en présence de concentrations de LAS ou d’APE supérieures 4 0,5 - 1 mg.1"! présentent une
phase de comportement normal suivie d’une phase ou ’activité natatoire est plus intense ; cette der-
niere peut étre interprétée comme une réaction de fuite. Au dela de cette phase, si le contact avec le
tensio-actif continue, les organismes ne peuvent plus récupérer et meurent. Quelques valeurs du
facteur de bioconcentration (FBC) ont été calculées pour la moule Mytilus edulis. 11 a ét€ mis en évi-
dence que le FBC pour le NP dans le milieu naturel est inférieur a celui déterminé en laboratoire.
L’adsorption du NP sur les particules en suspension réduit sa biodisponibilité. Des études supplé-
mentaires sont cependant nécessaires pour mieux apprécier I’importance de ce processus.
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CONCLUSION ET RECOMMANDATIONS

Parmi les composés organiques de synthése, les tensio-actifs sont peut-étre ceux que 1’on
retrouve en plus forte concentration dans les eaux usées, et ceci en raison de leur large utilisation
domestique et industrielle. Les deux groupes de tensio-actifs les plus employés sont les anioniques
et les non-ioniques. A I'intérieur de ces deux groupes, les LAS et les APE ont plus particuliérement
attiré 1’attention en raison de leur impact éventuel sur le milieu aquatique. Les LAS sont universelle-
ment utilisé€s, que ce soit pour les usages domestiques ou industriels, tandis que les APE sont plus
spécialement réservés actuellement a un usage industriel.

En raison de leur sensibilité aux interférences, les méthodes d’analyse globale, qui per-
mettent de doser un groupe de tensio-actifs (anioniques ou non-ioniques totaux), ne peuvent
étre recommandées pour I’analyse des tensio-actifs dans les échantillons du milieu naturel.
Les méthodes spécifiques généralement mises au point pour les LAS et les APE permettent de
s’affranchir de ces difficultés. Celles qui requi¢rent [’utilisation de la CLHP ou de la CG sont les plus
faciles a mettre en oeuvre.

Les LAS et les APE (NPE) peuvent €tre présents dans les effluents non traités en concentrations
de quelques milligrammes par litre. Un pourcentage d’élimination important est obtenu lors du trai-
tement biologique avec des taux supérieurs a 95 %. Cependant pour les NPE, si on prend en compte
les intermédiaires de dégradation, ce taux devient inférieur a 80 %. La biodégradation et 1’adsorp-
tion sur les boues sont les deux processus permettant I’élimination. Si le premier est prépondérant
pour les LAS, ces deux processus ont une importance comparable pour les NPE.

Les LAS, les NPE, commerciaux et leurs intermédiaires de dégradation tels que les acides sul-
fophénylcarboxyliques, et les différentes espéces nonylphénoliques (NP ; NPE;, NPE,, NPE,C et
NPE,C) sont présents dans les eaux naturelles recevant des effluents urbains. Il peuvent donc étre
utilisés en tant que traceurs de la pollution urbaine. C’est aussi le cas des alkylbenzeénes linéaires
(LAB). Peu de travaux ont été réalisés en France sur les concentrations des composés précé-
demment cités dans les eaux naturelles, et en particulier dans les eaux marines. Par ailleurs,
le comportement de ces composés dans le milieu est encore relativement peu connu. Les
connaissances sont encore trés incomplétes notamment en ce qui concerne ’importance de
I’adsorption sur la matiére particulaire, du transfert dans les sédiments ou de la concentra-
tion au niveau de la microcouche de surface.

Les expériences en laboratoire ont permis de mettre en évidence que les LAS et les NPE sont
biodégradables. Cependant, une flore bactérienne dont les capacités métaboliques sont variées est
nécessaire pour mener a bien leur dégradation. Les intermédiaires de dégradation des LAS sont
moins toxiques que les composés initiaux. Ce n’est pas le cas pour les NPE.

Les probleémes de pollution dus aux tensio-actifs qui étaient observés dans les années 50 - 60
ne le sont plus aujourd’hui. Les tensio-actifs sont cependant incriminés dans les dégits causés a la
flore du littoral méditerranéen pour les aérosols marins, et ceci a proximité des zones urbaines et
industrielles. Des études menées a 1’aide de méthodes d’analyse spécifique restent a entreprendre
pour mieux cerner ce phénomene.
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Les travaux en laboratoire et en milieu naturel ont permis de déterminer des seuils de toxicité
aigué a court terme et des seuils de toxicité chronique a long terme. Le processus d’évaluation du
risque conduit & comparer les concentrations entrainant un effet toxique avec les concentrations
observées dans le milieu naturel. Plus I’écart entre les deux types de valeurs est grand et moins le
composé étudié est susceptible d’avoir une incidence néfaste sur I’écosysteme. Ci-dessous,
quelques remarques sont formulées a partir des données actuellement disponibles.

Milieu Gamme de concentration B
en LAS totaux (ug.\"})

Effluents primaires 500 - 12000

Effluents secondaires 10 - 900

Fleuves 7 -900

Sédiments 1-600 M

Eau de mer 0- 150

Sédiments marins 0-70M

) ug g1 de poids sec.

Tableau 47 - Gammes de concentrations en LAS dans différents milieux.

Organisme Concentrations en LAS
produisant un effet

(ng.IY)

a) Organismes d'eau douce :

Daphnia magna 100 - > 10000

Autres invertébrés 200 - > 4400

Poissons 50 - 2800

b) Organismes marins :

Bactéries marines 56 (1)

Gymnodinium breve 25

Oeufs et larves de bivalves 50 - 3000

Mysidopsis bahia 40 - 400

Autres crustacés (larves) > 1000

Embryons d’oursin 300 - 450

Poissons > 500

{I) Toxicité aigus.

Tableau 48 - Concentrations en LAS produisant un effet nocif (toxicité chronique)
chez différents organismes marins.
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Pour les LAS, les gammes de concentration, déterminées a partir de méthodes d’analyse spéci-
fique, dans différents milieux sont rassemblées dans le tableau 47. Le tableau 48 contient les
gammes de la CENO (concentration a effet non observé) pour différents organismes aquatiques.
Pour les organismes d’eau douce on constate que la CENO est généralement supérieure a
50 - 100 pg.I'!. Par ailleurs, les effets de toxicité aigué ne sont observé en laboratoire qu’ partir de
600 ug.l"l. Dans les fleuves les concentrations sont généralement inférieures & 100 ug.1-!.
Cependant, en cas d’apports importants notamment d’effluents non épurés, cette concentration peut
atteindre 900 ug.I'!. Compte tenu du fait que la toxicité des LAS en milieu naturel est moindre que
celle détermin€e en laboratoire (& cause de I’adsorption sur les particules et la sédimentation) on
peut supposer que ces compos€s ne sont pas préoccupants dans un milieu recevant des apports
modérés en effluents, notamment en effluents épurés. Par contre, des probleémes peuvent & priori se
poser dans le cas de rejets importants d’effluents bruts. Dans ce cas cependant, les LAS ne seront
sans doute pas les seuls composés présents dans les effluents a avoir un effet toxique.

Les données concernant les organismes marins sont plus incomplétes que celles relatives aux
organismes d’eau douce. Les quelques concentrations de LAS déterminées font état d’une concen-
tration moyenne en baie de Tokyo de 10 ug.l"! avec un maximum & 30 ug.I'! (Hon Nami et Hanya,
1980 ; Kikuchi er al., 1986). Dans I’estuaire de la Tamagawa la concentration moyenne est de
70 pgJ-! et la concentration maximale est égale a 150 ug.I'! (Takada et Ogura, 1972). Des concen-
trations supérieures a 50 pg.l"! peuvent théoriquement entrainer 100 % de mortalité chez
Gymnodinium breve. Elles peuvent aussi perturber le métabolisme des bactéries marines, la fertili-
sation des oeufs et inhiber la croissance des larves de bivalves. Ceci n’a cependant été démontré
qu’en laboratoire.

Les gammes de concentration en NP et en NPE dans différents milieux sont rapportées dans le
tableau 49. Le tableau 50 contient les concentrations en NP ou NPE_ ayant un effet sublétal chez dif-
férents organismes marins. C’est ainsi que dans la lagune de Venise qui est soumise a un apport
d’effluents industriels, la concentration en NPE,_ (0 < n < 13) est inférieure 4 5 ug.I'! (Marcomini et
al., 1990). Des concentrations entre 1 et 6 ug.l"' ont été déterminées dans les eaux saumatres super-
ficielles de I’estuaire de la Krka en Croatie ; elles augmentent jusqu’a 17 ug.I"! dans la micro-
couche de surface (Kvestak et al., 1994). Seul le métabolisme bactérien peut €tre dans un premier
temps affecté par une concentration aussi faible. Ces concentrations sont inférieures d’au moins un
facteur 25 & celles en NPE,, provoquant un effet sublétal chez les animaux marins (tab. 50). Il est
cependant & noter que des teneurs collectives en NP, NPE, et NPE, relativement élevées
(0,25 = 0,15 ug.g'! de poids sec) ont été déterminées dans des algues macrophytes, en majorité des
ulves Ulva rigida, prélevées dans la lagune de Venise (Marcomini et al, 1990).

Différents auteurs ont conclu qu’apres 25 ans d’utilisation, les LAS ne posent pas de pro-
blémes de toxicité importants dans le milieu naturel, et notamment dans le milieu aquatique
(Painter et Zabel, 1988 ; Kimerle, 1989 ; Lewis, 1990, 1991). Une meilleure connaissance du
comportement de ces composés en milieu littoral et plus spécialement estuarien est cependant
souhaitable avant d’accepter pleinement cette conclusion.

En cas de rejets d’effluents contenant des NPE dans un site donné, les intermédiaires de
dégradation que sont le NP, le NPE, et le NPE,, ainsi que le NPE, C et le NPE,C, sont a rechercher
en priorité en raison de leur toxicité égale ou supérieure a celle des composés initiaux. Leur
devenir dans le milieu aquatique, et en particulier le milieu marin, est encore tres peu connu.

Enfin, ce rapport n’a abordé que le devenir des LAS et des APE. Une meilleure connais-
sance du comportement dans le milieu naturel d’autres tensio-actifs de plus en plus employés
est aussi 2 recommander ; c’est le cas des alcools éthoxylés et surtout des tensio-actifs catio-
niques.
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Milieu Composés Gamme de concentration
(ng.I'l)
Effluents non NPE,, 400 - 2200
traités (0 < n <20
NPE; + NPE» 30 - 200
NP 20 - 60
Effluents NPE,, 30 - 400
traités (0 <n <20
(traitement NPE; + NPE) 10 -140
biologique)
NP {-14
Eaux douces NPE, <0,1 -17
NPE; <Q,1-15
NP <0,1-3
Eaux de mer NPE 0,5-4,5
(0 <n<13
NP <0,025 - 0,314
L

Tableau 49 - Gammes de concentrations en NP et en NPE dans différents milieux.

Organisme Composé Gamme de concentration
(ugrh)
Bactéries marines NPE 0,3(H
Bivalves :
a) adultes NPE1g a) 5000 - 20000
b) juvéniles b) 500
Mpytilus edulis adultes NP 56
Oecufs de M. edulis NP 200
Crustacés adultes NPE{( 1000 -
4.106
Poissons NPEq1g > 1000

(1) Toxicité aigué.

Tableau 50 - Concentrations en NP et en NPE entralnant des effets sublétaux

chez les organismes marins.
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