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Résumé : Deux processus fondamentaux contribuent à la dissipation d'un pesticide 
appliqué au sol. 
La dispersion, qui entraîne le produit et éventuellement ses dérivés hors du point 
d'application ou du volume de sol dans lequel il est recherché et la dégradation, qui  assure 
la transformation de la molécule initiale d'une manière plus ou moins prononcée et  pouvant 
aller jusqu'à sa minéralisation. La dispersion est assurée par différents modes de transfert 
(volatilisation, lixiviation-lessivage, entraînement par ruissellement, absorption par la plante), 
tandis que la dégradation fait intervenir des réactions chimiques ou biochimiques (photolyse, 
hydrolyse, ...)  impliquant l'intervention des micro-organismes du sol. Enfin, le pesticide ou 
ses produits de transformation peuvent interagir avec les constituants du sol pour former 
des résidus "non extractibles". Ceux-ci sont alors soustraits au dosage par voie physico-
chimique. 
 
 
Introduction 
 
La dissipation des produits phytosanitaires débute, a priori, dès leur application au 
sol. Deux processus fondamentaux vont contribuer à la disparition de la substance 
mère à partir du point d'application :  
 � la dispersion, qui va entraîner le produit et éventuellement ses dérivés 

hors du point d'application ou du volume de sol dans lequel il est 
recherché, 

 � la dégradation, qui assure la transformation de la molécule initiale d'une 
manière plus ou moins prononcée,  pouvant aller jusqu'à sa minéralisation. 

 
 
 
La connaissance de la dynamique de dissipation d'un produit en un point donné 
est généralement évaluée, de manière indirecte, par le dosage de la matière active 
présente dans un volume de sol au cours du temps qui suit l'application. Ainsi 
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apparaissent deux autres processus susceptibles d'affecter la notion de 
dissipation : 
 � la disponibilité à l'extraction diminue par la formation de résidus non 

extractibles, 
 � les performances analytiques de la méthode utilisée (efficience de 

l'extractant, limite de détection). 
 
L'appréciation de la dissipation par la mesure de la persistance ou de la demi-vie, 
revêt le plus grand intérêt tant du point de vue agronomique qu'environnemental 
(durée de l'activité biocide attendue, quantité de produit disponible à la dispersion). 
Elle ne constitue cependant qu'une valeur très approximative et surtout variable en 
fonction de la méthodologie analytique mise en oeuvre et des conditions de milieu 
rencontrées. De plus, la mesure de la persistance ne renseigne en rien sur la 
dynamique et l'intensité de chacun des processus ayant contribué à la dissipation 
du produit. 
 
Pour préciser l'importance relative de chacun des processus qui  affecte la 
dissipation d'une molécule appliquée au sol, il faut opérer un changement d'échelle 
et passer de la parcelle, système ouvert où seule la persistance est mesurable, au 
modèle expérimental plus ou moins complexe. Dans ce cas, l'utilisation de 
molécules marquées au 14C et une expérimentation menée en conditions 
partiellement ou totalement contrôlées permettent, non seulement de préciser la 
notion de persistance, mais également d'évaluer le rôle de l'un ou de chacun des 
processus mis en jeux. Mais il se pose alors la question d'extrapolation de ces 
valeurs aux conditions naturelles à l'échelle de la parcelle. 
 
Nous nous proposons ici, d'examiner de manière succincte, les processus et les 
facteurs intervenant dans la dissipation des produits phytosanitaires appliqués au 
sol. 
 
 
Dissipation par dispersion 
 
Lors du traitement, le produit qui parvient au contact du sol est susceptible d'être 
soumis à des mouvements dont la mise en oeuvre et l'ampleur vont dépendre de 
l'état du produit (adsorbé, libre, microcristallisé ...), de ses propriétés physiques 
(tension de vapeur, constante de Henry, solubilité dans l'eau, Kow ...) et des 
conditions climatiques (température, humidité du sol, mouvements de l'air, 
pluviosité ...). Ainsi, le produit peut migrer dans la solution du sol par diffusion, 
passer dans la phase gazeuse du sol ou dans l'air, être entraîné verticalement 
et/ou latéralement sous l'action des excédents d'eau. Tandis que le mouvement 
par diffusion contribue à "installer" le produit dans l'espace proche du point traité 
en vue d'une action biocide optimale, la volatilisation et le transfert par convection 
ont une action le plus souvent néfaste tant du point de vue agronomique (perte de 
produit hors de l'espace traité) qu'environnemental (contamination de l'air, de l'eau, 
de la profondeur du sol et de surfaces non soumises au traitement). La 
connaissance des mécanismes et de l'action des facteurs qui affectent ces deux 
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voies de transfert sont donc d'une importance capitale afin de préserver l'efficacité 
du traitement en même temps que la qualité de l'air, de l'eau ou de l'environnement 
dans son ensemble. 
 
 
1. La volatilisation 
 
La volatilisation des pesticides, définie comme un départ de produit à partir de la 
surface du sol en phase vapeur est un processus dont on a, depuis longtemps, 
tenté d'évaluer l'importance (Foy, 1964 ; Kearney et al., 1964 ; Burt, 1974). 
Toutefois, peut être en raison des méthodologies très critiquables employées et 
des résultats contradictoires obtenus, cette voie de dispersion n'a pas retenu une 
particulière attention, même si dès 1965, Abbot et al. faisaient état d'une 
contamination des eaux de pluie par le lindane, la dieldrine et le DDT. C'est 
vraisemblablement la confirmation de ces résultats par des suivis ultérieurs, dont 
Bidleman (1999) donne un bref aperçu, qui a conduit au développement des 
recherches sur ce thème. Trois voies de recherche ont simultanément progressé : 
la méthodologie d'étude, l'évaluation du phénomène y compris sous conditions 
"naturelles" et la connaissance des mécanismes élémentaires et des facteurs mis 
en jeu. 
 
L'évaluation du phénomène de volatilisation était le plus souvent réalisé de 
manière indirecte par dosage des résidus après dépose du produit sur un support 
de nature variée (métal, verre, sol ...) (Foy, 1964 ; Kearney et al., 1964). 
L'évolution de la recherche a conduit à des modèles expérimentaux permettant 
l'étude du rôle des phénomènes élémentaires qui interviennent 
(adsorption/désorption, fugacité, partage sol-eau-air, diffusion moléculaire, 
convection, ...) et des facteurs qui les affectent (tension de vapeur, constante de 
Henry, propriétés adsorbantes du sol, état d'humidité, température, circulation de 
l'air ...) (Jaunky, 2000), ainsi qu'à des mesures de la volatilisation dans des 
conditions "naturelles" qui intègrent l'action de l'ensemble de ces paramètres 
(Glotfelty et al., 1984 ; Cooper et al., 1990). 
 
Sur la base des quelques travaux déjà menés sur ce thème de recherche, on 
soulignera : 
 - que pour certains produits, la volatilisation peut constituer une voie 

importante de dissipation (tableau 1 et 2) en particulier sur sols humides, 
sous l'influence de l'évaporation de l'eau, 

 - que la modélisation du mécanisme est complexe et n'est pour l'instant 
que rudimentaire, 

 - que l'essentiel des travaux porte sur des produits à forte tension de 
vapeur (même si cette caractéristique n'est pas le facteur nécessairement 
dominant dans la volatilisation). 
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__________________________________________________________________ 
Produit et mode  Quantité volatilisée  Temps écoulé 
d'application    (%) 
__________________________________________________________________ 

Trifluraline (tension de vapeur : 1,1.10-4 mmHg à 25 °C) 
Incorporation dans 0-2,5 cm  22   120 jours 
Incorporation dans 0-7,5 cm  3,4   90 jours 
Surface sol sec    2-25   50 heures 
Surface sol humide   50   3-7,5 heures 
------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 

Lindane (tension de vapeur : 6,3.10-5 mmHg à 25 °C) 
Surface sol sec    12   50 heures 
Surface sol humide   50   6 heures 
     90   6 jours 
------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 

Chlordane (tension de vapeur : 1.10-5 mmHg à 25 °C) 
Surface sol sec    2   50 heures 
Surface sol humide   50   2,5 jours 
------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 

DCPA (tension de vapeur : 2,5.10-5 mmHg à 25 °C) 
Surface sol humide   2   34 heures 
__________________________________________________________________ 
 
Tableau n° 1 : Volatilisation de différents pesticides en fonction du temps et dans 

différentes situations expérimentales (d'après Glotfelty et al., 1984) 
 
 
__________________________________________________________________ 
EPTC             kg ha-1          % du total appliqué 
__________________________________________________________________ 
Dose appliquée             3,04   100 
Pertes dans les eaux de ruissellement          0,21     7 
Volatilisation à partir de l'eau           0,86   28 
Volatilisation à partir du sol humide          1,38   45 
Total volatilisé             2,24   73 
__________________________________________________________________ 
 

Tableau n° 2 : Quantités d'EPTC dans les eaux de ruissellement et volatilisées à 
partir de l'eau et du sol humide lors d'une application par irrigation par submersion 

d'une luzerne (d'après Cliath et al., 1980). 
 
Dans la mesure où les produits retrouvés dans l'air ou dans les précipitations ne 
sont pas nécessairement ceux manifestant une forte volatilité (Chevreuil et al., 
1993 et 1996), on peut s'interroger sur le rôle de la volatilisation dans la 
contamination de l'atmosphère. Ainsi, la participation à la contamination de l'air des 
dérives observées lors des traitements et de l'érosion éolienne des sols secs 
traités doit être élucidée et évaluée. 
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2. Transfert sous l'action des mouvements de l'eau 
 
Même si le mouvement des particules de sol peut assurer le transfert de 
pesticides, l'eau constitue le principal vecteur du transport. 
 
Le mouvement de l'eau s'effectue de manière différente suivant qu'il a lieu dans la 
zone de sol  saturée ou non saturée en eau. Dans la zone non saturée du sol, l'eau 
et les solutés s'écoulent verticalement (lixiviation et lessivage), alors que le 
mouvement est latéral dans la zone saturée (nappe, surface d'un sol engorgé ou 
non perméable). 
 
 � Lessivage-lixiviation 
 
Selon la perméabilité du sol, la vitesse d'écoulement va être plus ou moins élevée, 
mais la densité de flux, liée à la perte de charge totale (gradient hydraulique) va 
également varier avec la teneur en eau du sol. En milieu homogène du point de 
vue hydrodynamique, les écoulements en milieu non saturé sont décrits par la loi 
de Richards. La microporosité de l'espace intra-agrégat  est généralement 
considérée comme homogène et le flux est alors qualifié de matriciel. Mais la 
majorité des sols ne sont pas assimilables à des milieux homogènes et l'espace 
inter-agrégats, constitué de macropores (fissures biopores,...) est le siège d'un 
autre type de transport : le flux préférentiel, mis en évidence depuis plus de 100 
ans (Lawes et al., 1882) mais longtemps négligé dans les études de modélisation 
et les expérimentations de laboratoire (Jury et Flühler, 1992). 
 
Le flux préférentiel désigne le passage de l'eau dans le milieu poreux à travers des 
chemins privilégiés et peut induire un transport rapide des solutés. Dans ces 
conditions, les processus d'adsorption, de diffusion et de dégradation, n'ont pas le 
temps d'intervenir, du moins de manière significative. 
 
Dans ces conditions, les produits phytosanitaires peuvent atteindre rapidement les 
couches profondes du sol pauvres en matière organique et en micro-organismes 
où l'adsorption et la dégradation sont réduites (Miller et al., 1997). Dans la mesure 
où le sol n'assure plus son rôle de filtre, les risques de contamination des nappes 
sont alors élevés (Aderhold et Nordmeyer, 1995). 
 
L'équation de Richards n'est pas adaptée pour décrire l'écoulement de l'eau et 
d'autres concepts doivent être utilisés. 
 
Le sol peut être considéré comme un milieu poreux comportant deux continuums 
d'eau distincts mais connectés entre eux (figure 1) (Jarvis et al., 1991 ; Gerke et 
van Genuchten, 1993) : l'un où l'eau est mobile et l'autre où l'eau est immobile 
(Addiscot, 1984 ; Tillmann et al., 1991). Dans des conditions de flux non saturés, la 
teneur en eau immobile a été évaluée à 25-40 % de la teneur en eau totale du sol 
(Nielsen et Biggar, 1961 ; Gaudet et al., 1977 ; Lennartz et Meyer-Windel, 1995). 
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Le mouvement des solutés dans l'eau immobile s'effectuerait exclusivement par 
diffusion. Les interactions entre les deux domaines se font par diffusion. Le 
domaine de "l'eau immobile" peut ainsi constituer une source ou un puits de 
solutés vis à vis de l'eau mobile. Mais dans certains cas, l'eau immobile peut se 
révéler inaccessible à l'eau mobile. Les teneurs en solutés de l'eau mobile ne 
seront alors pas modifiées au cours de leur transfert car la diffusion entre les deux 
domaines ne peut intervenir (figure 2). 
 
 

Flux rapide
1

2

Agrégat

2 : Diffusion

1 : convection 
     flux rapide

 
 
Fig. n° 1 : Schéma du mouvement des solutés dans un sol structuré proche de la 
saturation, selon le concept d'eau mobile-immobile (la flèche 1 représente le flux 
rapide de l'eau dans la macroporosité et la flèche 2, la diffusion lente des solutés 

vers l'extérieur de l'agrégat), d'après Green et Khan (1987). 
 
 
A partir de ces concepts établis à l'aide d'expériences de laboratoire,  la difficulté 
réside dans l'évaluation du transport qui résulte d'une interaction de processus au 
niveau de la parcelle. 
 
Sur la base de ces observations concernant les mouvements de l'eau, on perçoit 
que deux facteurs sont primordiaux dans le déterminisme du transfert d'un 
pesticide : la pluviométrie et les caractéristiques structurales du sol. 
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Particule de sol 

Eau immobile 

Eau mobile  
 
Fig. n° 2 : Accessibilité de l'eau immobile en conditions de flux non saturé dans un 

sol sableux homogène (d'après Lennartz et Meyer-Windel, 1995) 
 
 
La pluviométrie doit être considérée sous différents aspects, à la fois dans son 
intensité et dans sa distribution dans le temps. La pluie non efficace par rapport à 
la mise en place de mouvements gravitaires favorisera la diffusion, notamment 
vers le compartiment "d'eau immobile". Une part du produit sera alors soustraite au 
mouvement par convection. Ainsi, l'effet d'une pluie intense dépendra de son 
positionnement par rapport à d'autres événements pluvieux modérés. 
 
Par ailleurs, la structure du sol détermine la taille du compartiment "eau immobile". 
Lorsqu�on envisage le mouvement d'un pesticide, on doit prendre en compte le fait 
que la taille de ce compartiment est influencée par des facteurs édaphiques, mais 
aussi par les pratiques culturales. De plus, elle est en constante évolution. Ce 
dernier aspect semble particulièrement important, car au cours du temps, cette 
évolution tend à conférer au sol une porosité plus fine et plus homogène. Cela a 
pour conséquence de réduire le flux préférentiel et d'accroître le mouvement 
matriciel. Ceci pourrait expliquer en partie, les résultat obtenus sur sols drainés, où 
plus le délai séparant le traitement de la première pluie efficace au drainage est 
long, moins les quantités de résidus exportées sont fortes (Southwick et al., 1990 ; 
Lafrance et al., 1997 ; Novak et al., 1998 ). 
 
 � Le ruissellement 
 
Lorsque l'intensité de la pluie est supérieure à la capacité d'infiltration, ou bien 
lorsque la capacité du sol à stocker l'eau est dépassée, il y a ruissellement d'eau à 
sa surface. A ce ruissellement de surface il faut ajouter le ruissellement 
hypodermique qui se produit lorsque la conductivité latérale est plus importante 
que la conductivité verticale. Ce ruissellement est souvent associé à une pente et 
favorisé par un changement de porosité entre la couche de labour et l'horizon B 
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sous-jacent. Dans bien de situations ces différents types de ruissellement 
coexistent. 
 
Le ruissellement peut affecter une grande diversité de sols, toutefois il est peu 
probable sur sols bien structurés reposant sur une roche mère filtrante (ex : 
rendzines sur calcaire karstique). Sa mise en place va dépendre de relations entre 
les conditions climatiques (pluviosité, gel-dégel) et les propriétés structurales du 
sol. 
 
Après un travail du sol, la couche de labour présente une structure fragmentaire 
favorable à l'infiltration (30-60 mm h-1). Sous l'action de la pluie (ou du gel), les 
agrégats se désagrègent et les éléments constitutifs se repositionnent, le sol 
s'affaisse avec perte de la macroporosité. En surface, sous l'action de la pluie, les 
particules isolées conduisent au colmatage de la porosité de surface. La 
réorganisation des particules sur place ou après transport peut conduire à la 
formation d'une "croûte de battance" qui réduit considérablement la capacité 
d'infiltration de l'eau (Boiffin et al., 1986). 
 
La mise en place du ruissellement, s'accompagne le plus souvent d'un phénomène 
d'érosion du sol. Le détachement des particules est le résultat de la désagrégation 
par la pluie ou le par les forces de cisaillement du ruissellement. Les formes prises 
par l'érosion vont varier suivant l'organisation de l'eau à la surface du sol et 
l'énergie qu'elle acquiert (Mosimann et al., 1991). On distingue l'érosion diffuse où 
le mélange eau-sédiment s'écoule comme une nappe et l'érosion linéaire, résultant 
de la concentration de l'eau, à l'origine de la formation de rigoles et ravines, voire 
de fossés. Plusieurs tonnes de terre peuvent ainsi être transportées hors de la 
parcelle. L'importance du phénomène varie selon la pluie (intensité, durée), le sol 
(état de surface, stabilité structurale, état d'humidité lié aux précipitations 
antérieures), la pente, la surface de la parcelle et le couvert végétal. 
 
Dans ce contexte le transport des pesticides par ruissellement peut se faire soit à 
l'état soluble, soit sous forme adsorbée aux particules de sol érodées. Si les 
pesticides mobilisés à partir des surfaces des végétaux traités parviennent dans 
les eaux de ruissellement sous forme soluble, par contre la mobilisation de ceux 
présents à la surface du sol suppose la mise en oeuvre de différents mécanismes 
(Ahuja et Lehman, 1983 ; Ahuja, 1986) : la désorption, la diffusion et la turbulence 
(qui favorise les échanges entre la solution du sol et l'eau mobile), la dissolution et 
l'érosion. L'épaisseur de sol affectée par la mise en oeuvre de ces mécanismes 
varie en fonction des caractéristiques du ruissellement (Lecomte, 1999). 
 
Ainsi, les quantités de pesticide transférées dépendent de divers facteurs relatifs 
aux propriétés physico-chimiques des produits et du sol (Kow, Kd, Kfd, ...), mais 
également de la manière dont se développe le ruissellement (Klöppel et al., 1994), 
elle- même dépendante des propriétés physiques du sol, du travail du sol, des 
caractéristiques de la pluviométrie et du couvert végétal. La plupart de ces 
paramètres sont évolutifs. Il est difficile de cerner à tout instant leurs interactions et 
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les dosages de résidus dans l'eau sous conditions naturelles, à l'échelle de la 
parcelle n'en donnent que la résultante. 
 
De l'analyse d'un certain nombre de résultats (Schiavon et al., 1995), deux 
observations apparaissent comme intéressantes du point de vue de la protection 
de la qualité de l'eau de surface : la première pluie donnant lieu au ruissellement 
peut exporter jusqu'à 90 % des exportations totales consécutives à un traitement, 
mais son efficacité décroît lorsque le délai entre le traitement et son intervention 
augmente. Ceci suppose qu'on peut réduire les transferts par ruissellement par un 
meilleur positionnement du traitement par rapport aux précipitations. 
 
Par contre, améliorer la stabilité structurale du sol et le maintien de sa porosité, 
reviendrait à favoriser les transferts verticaux et à déplacer le problème de la 
pollution de l'eau. Il reste cependant à savoir si un bénéfice en terme de niveau de 
pollution de l'eau n'est pas envisageable. 
 
 
Dissipation par transformation de la matière active 
 
Lors du traitement, une partie du produit entre en contact avec la surface des 
constituants du sol, tandis qu'une autre partie peut rester dans la solution du sol. 
En fonction de cette répartition, de la nature des surfaces mises en jeu, de l'activité 
biologique et des propriétés physico-chimiques, diverses réactions chimiques et/ou 
biochimiques peuvent intervenir et conduire à la transformation, voire à la 
minéralisation du pesticide. 
 
 
1. La dégradation abiotique 
 
Ce type de dégradation, d'origine chimique et/ou photochimique est le plus souvent 
considéré comme mineur (Beestman et Deming, 1974). Cependant, nombreuses 
sont les revues bibliographiques soulignant l'importance de ces voies de 
dégradation et des travaux réalisés en ce domaine (Fusi, 1991 ; Ristori et Fusi, 
1995). 
 
La dégradation abiotique peut intervenir dans la solution du sol (Calvet, 1980), où 
l'hydrolyse acide ou basique est la réaction la plus fréquente. Mais il est démontré 
que les processus réactionnels sont généralement catalysés au niveau des 
surfaces des constituants du sol : argiles, matières organiques et oxydes 
métalliques (Senesi, 1993 ; Wolfe, 1990). 
 
Le rôle des acides humiques dans la transformation abiotique des pesticides est 
moins étudié que celui des argiles. Toutefois, concernant l'atrazine par exemple, il 
a été démontré que l'hydrolyse augmente avec la teneur en acides humiques ou 
fulviques présents dans le milieu (Armstrong, 1968 ; Chester, 1989 ; Muir, 1991) 
alors que pour la furanone, ceux-ci  pourraient jouer un rôle protecteur (Mietinnen 
et al., 1993). 
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Pour les argiles, l'intervention ou non de la catalyse dans la dégradation d'une 
molécule dépend de leur nature minéralogique, tandis que la nature des produits 
formés peut varier, pour une argile donnée, en fonction de la nature du cation ou 
du métal de transition impliqué dans l'adsorption. 
 
De l'examen des données de la littérature, on ne peut pas dégager de règle 
générale, ni pour ce qui concerne le comportement d'une famille de produits 
donnés à l'égard des argiles ou des matières organiques, ni pour ce qui concerne 
les interactions de ces constituants à l'égard d'un produit d'une famille chimique 
donnée. 
 
Au delà de cette observation, on remarquera que la mise en évidence de la 
dégradation abiotique fait appel à des modèles expérimentaux simples et à des 
conditions de milieu particulières. Dans ce contexte, quelle peut être la signification 
de ces réactions dans le sol, et comment les différencier des réactions biologiques 
sans modifier les propriétés physico-chimiques du milieu d'étude par la mise en 
oeuvre de la stérilisation ? 
 
Encore moins évident est le rôle joué par la photodégradation dans la dissipation 
des produits au niveau du sol. Même si certains chercheurs lui attribuent une 
action significative (Somasundaram et Coats, 1990 ; Chesters et al., 1989), d'autre 
indiquent que cette dégradation ne concerne qu'une faible part de la matière active 
(Parochetti, 1978) Ainsi, les acides humiques pourraient intervenir, soit comme des 
photosensibilisateurs qui accélèrent, voire même induisent la photodégradation 
(Graham-Bryce, 1981), soit comme des inhibiteurs (Senesi, 1993). 
 
Nous avons là un domaine de recherche qui doit progresser car ce type de 
dégradation interfère nécessairement avec les transformations biologiques. En vue 
de l'élimination totale de la matière active, les micro-organismes sont confrontés à 
la minéralisation de nouvelles molécules, souvent plus stables que la molécule 
mère (Welther-Sandor, 1994). 
 
En définitive, du point de vue environnemental, si le relais par la biodégradation 
n'est pas assuré, la dégradation abiotique ne contribue le plus souvent, qu'à la 
perte du pouvoir biocide spécifique de la matière active et à la diversification de la 
pollution du milieu. 
 
 
2. La dégradation biologique 
 
La biodégradation des pesticides dans le sol est le fait de micro-organismes de 
toutes sortes (actinomycètes, bactéries, champignons). En raison des structures 
chimiques de ces molécules de synthèse, inconnues par les micro-organismes, la 
biodégradation repose essentiellement sur l'intervention d'enzymes à faible 
spécificité qui sont détournées par rapport à leur substrat naturel (métabolisme 
"fortuit", métabolisme "gratuit"). Dans ce cadre, la transformation plus ou moins 
prononcée du pesticide, suppose l'intervention successive de diverses souches, 
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chacune apportant une contribution partielle avec pour conséquence une 
accumulation plus ou moins temporaire de produits de transformation, chacun 
étant susceptible d'être à son tour transformé par une nouvelle souche. Cette 
dégradation est découplée du phénomène de croissance de ces espèces 
dégradantes et leur maintien dans le milieu présuppose la présence d'une source 
d'énergie et de carbone appelée : co-substrat. La matière organique du sol 
pourvoit naturellement à ces besoins nutritifs, mais le processus, généralement 
lent, peut être accéléré par des apports organiques particuliers (Deuet et al., 1995 ; 
Soulas, 1999). 
 
Toutefois, certains micro-organismes ont la faculté d'utiliser le pesticide comme 
source d'énergie et de carbone. Cette voie de dégradation, connue depuis 
longtemps pour les herbicides à activité hormonale (Audus, 1949), est 
généralement rapide et complète, mais ne concerne qu'un nombre limité de 
pesticides ; c'est le cas par exemple des thiocarbamates (Bean et al., 1988 ; Tal et 
al. 1989). Elle est assurée par des souches microbiennes qui s'adaptent 
rapidement et dont la taille augmente dans le milieu (Soulas, 1991). 
 
Dégradation par métabolisme et co-métabolisme peuvent coexister. Ceci a été 
démontré pour le 2,4-D, pour lequel deux groupes microbiens interviennent 
successivement (Soulas, 1993). Cette diversité physiologique traduit la diversité 
des espèces microbiennes du sol impliquées. 
 
Pour certains pesticides, on a pu observer au cours du temps une adaptation à 
leur dégradation. Ces nouvelles capacités métaboliques qui apparaissent et se 
développent suppose que l'information génétique est portée par des éléments 
génétiques mobiles et échangeables : les plasmides. Cet échange entre 
différentes souches appartenant à des espèces ou même à des genres bactériens 
différents permet une large dissémination du matériel génétique au sein de la 
population bactérienne du sol. Ce remodelage du génome des micro-organismes 
peut ainsi faire apparaître chez certaines espèces des combinaisons génétiques 
favorables, susceptibles d'assurer les relais enzymatiques nécessaires à la 
biodégradation (Rousseaux, 2001). Ces échanges peuvent contribuer à 
l'émergence de souches "hybrides", rassemblant l'ensemble des gènes 
nécessaires à la minéralisation du pesticide. 
 
L'implication des micro-organismes dans la dégradation des pesticides a pour 
conséquences que tout facteur influant sur leur diversité et leur activité modifiera le 
résultat de leur action tant sur le plan qualitatif (diversité des produits formés) que 
quantitatif (cinétique de dégradation). 
 
Pour mieux comprendre et évaluer le rôle possible de la biodégradation dans la 
dissipation des pesticides, au delà d'un nécessaire effort dans l'étude du 
déterminisme génétique de la capacité des micro-organismes à dégrader un 
pesticide, il s'avère indispensable de poursuivre les travaux qui visent à préciser 
les conséquences résultant de l'interaction de différents facteurs évolutifs relatifs 
aux conditions édaphiques, climatiques et nutritionnelles, en relation avec les 
pratiques culturales et l'hétérogénéité des sols. 
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Dosage des résidus et dissipation par formation de 
résidus non extractibles 
 
La notion de dissipation et le suivi de sa dynamique est tributaire, outre de 
l'échantillonnage, des capacités analytiques qui englobent les notions de 
performance à l'extraction et de limite de détection. L'une est liée à la technique 
analytique mise en oeuvre et l'autre au choix d'un solvant  et d'une méthodologie 
appropriés. 
 
Toutefois, par l'utilisation de pesticides marqués au 14C, dès les années 1970, il a 
été mis en évidence qu'une part de la radioactivité portée par le xénobiotique 
devenait progressivement non extractible. Naissait alors la notion de "résidus liés", 
définis en 1975 par l'U.S. Environmental Protection Agency de la manière suivante 
: "Résidus de pesticides non extractibles par les solvants organiques, non 
identifiables chimiquement et qui restent dans le sol, après extraction exhaustive, 
au sein des fractions : acides fulviques, acides humiques et humine". 
 
A l'heure actuelle, les chercheurs se sont accordés pour substituer à l'expression 
"résidus liés" celle de "résidus non extractibles" qui englobe les résidus de produits 
xénobiotiques véritablement liés aux constituants du sol par des liaisons stables et 
ceux que l'on peut supposer être retenus par des liaisons réversibles de faible 
énergie, mais qui, emprisonnés dans la matrice du sol, sont devenus non 
accessibles aux solvants d'extraction. Ainsi, il faut noter que les résultats de leur 
évaluation peuvent varier suivant la procédure d'extraction adoptée. 
 
Les travaux menés avec des produits de nature chimique diverses tendent à 
montrer que ce phénomène intéresse toutes les familles chimiques et plus 
généralement, tous les produits phytosanitaires (Khan et Hamilton, 1980 ; Capriel 
et al., 1985 ; Schiavon et al., 1990 ; Winkelman et Klaine, 1991). L'ampleur du 
phénomène dépend de la réactivité chimique de la matière active et de ses 
produits de transformation. Ainsi, les anilines et les phénols conduisent à la 
formation de quantités importantes de résidus liés, tandis que pour les 
organochlorés, l'aptitude à former des résidus liés est faible et décroît avec le 
nombre de chlores portés par la molécule (Scheunert et al., 1985, 1991). 
 
La formation de résidus non extractibles intervient très rapidement après 
application des produits au sol. Cependant, l'intensité du phénomène et sa 
dynamique dépendent de divers facteurs biologiques ou abiotiques : concentration 
en pesticide dans le milieu, température d'incubation, temps de contact pesticide-
sol, activité biologique, teneur en matière organique du sol et conditions 
d'incubation [laboratoire ou plein champ] (Schiavon et al., 1990). 
 
La formation de résidus non extractibles dépend certes de l'activité biologique, 
mais des processus physico-chimiques sont également impliqués. Ainsi, des 
résidus liés de monolinuron ou d'amitrole peuvent être obtenus en quantité 
importante par incubation avec un sol stérile (Ebing et Schuphan, 1979 ; Schuphan 
et al., 1987 ; Dakhel, 2001). 
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L'extraction de la matière organique par des réactifs alcalins, après épuisement du 
sol en résidus libres, montre qu'une part importante de la radioactivité portée par le 
pesticide se trouve associée à cette fraction. Elle se distribue entre les acides 
fulviques et humiques, mais une part non négligeable demeure associée à 
l'humine (Schiavon et al., 1978). A ce sujet, les résultats présentés dans la 
littérature paraissent quelque peu contradictoires. En effet, pour certains auteurs 
ce sont les acides fulviques qui jouent le rôle essentiel dans la formation de 
résidus non extractibles, pour d'autres ce sont les acides humiques ou l'humine. En 
fait, ces divergences ne sont pas nécessairement réelles car les résultats portent 
sur des molécules xénobiotiques différentes et, par ailleurs, les mesures ne sont 
pas réalisées dans les mêmes conditions. Enfin, l'extraction alcaline de la matière 
organique, puis son fractionnement à pH acide, offrent des conditions favorables 
aux réactions d'hydrolyse, d'oxydation et de condensation susceptibles de 
perturber la répartition initiale des résidus non extractibles présents dans le sol 
(Schiavon et al., 1978; Khan, 1980). Toutefois, différents travaux ont montré que le 
pourcentage de résidus non extractibles associés à chacune des fractions de la 
matière organique évolue rapidement. Au cours du temps, on observe une 
diminution du pourcentage de résidus fixés sur les acides fulviques au profit de 
fractions plus humifiées (Schiavon et al., 1978). 
 
Si la plupart des travaux met en évidence le rôle majeur de la matière organique 
dans la formation de résidus non extractibles, d'autres ont montré que la fraction 
minérale peut également participer à ce processus. En effet, certains chercheurs 
émettent l'hypothèse d'une migration des pesticides dans les espaces 
interlamellaires des argiles gonflantes (Capriel et al., 1985). 
 
Une autre manière de considérer la distribution des pesticides dans le sol réside 
dans l'examen de leur distribution dans les différents compartiments 
granulométriques. Les résultats disponibles actuellement montrent, pour l'atrazine, 
que l'essentiel des résidus liés est associé aux fractions granulométriques 
inférieures à 50 µm ; fraction renfermant également la matière organique humifiée. 
Mais si la fraction 2-20 µm est la plus riche en résidus liés, on observe également 
qu'une part est associée aux fractions grossières du sol, supérieures à 50 µm, et 
plus particulièrement riche en matière organique non humifiée (Barriuso et al., 
1991). 
 
Dans une nouvelle définition, publiée en 1984, l'International Union of Pure and 
Applied Chemistry (IUPAC) considère que doivent être exclus de la fraction 
"résidus non extractibles" les fragments de molécule pesticide recyclés par des 
voies métaboliques et conduisant à des produits naturels. Dans ces conditions, 
l'évaluation de la radioactivité non extractible ne rend pas compte de l'importance 
de ces résidus ; elle indique simplement une limite maximale possible. Il est donc 
nécessaire d'identifier la part de cette radioactivité qui revient à la molécule mère 
et/ou à ses métabolites par rapport à la radioactivité mesurée. Deux approches 
sont possibles : soit la libération de ces résidus et leur identification (Khan, 1981 ; 
Andrea, 1994), soit l'utilisation de modèles de synthèse de composés humiques où 
la réaction a lieu en présence du pesticide (Mathur et Morley, 1978). 
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La synthèse de modèles humiques en présence du pesticide ou de ses 
métabolites, permet d'examiner en conditions abiotiques, les possibilités 
d'incorporation des résidus en fonction de leur nature chimique. Grâce à cette 
approche, il a été possible de montrer que l'atrazine pouvait se lier d'une manière 
stable aux macromolécules humiques, mais le taux de formation de résidus liés est 
bien plus important pour ses métabolites chlorés alors qu'il est très discret avec 
l'hydroxyatrazine (Andreux et al., 1992). Ainsi, il semblerait que certains produits 
se lient aux constituants du sol de manière irréversible sans aucune transformation 
préalable, alors que d'autres doivent subir une dégradation qui les conduit à une 
forme plus réactive. 
 
Les résidus liés contractent avec le complexe organo-minéral des liaisons dont la 
nature exacte reste hypothétique. Le fait que les résidus non extractibles résistent 
aux extractions par des solvants organiques ou par échanges d'ions, mais soient 
sensibles aux hydrolyses acides et alcalines, suggère à certains chercheurs 
l'existence d'une liaison de covalence. Pour d'autres, par contre, ces résidus ne 
seraient que très fortement adsorbés, dans la mesure ou les hydrolyses acide ou 
alcaline conduisent à la libération de résidus significativement différents (Saxena et 
Bartha, 1983). 
 
Une autre hypothèse est également avancée. Ces résidus pourraient être, du 
moins pour partie, emprisonnés au sein du réseau tridimensionnel des 
macromolécules humiques. Ceci expliquerait les fortes libérations de résidus non 
extractibles induites simplement par des alternances de dessiccations et 
d'humectations qui sont à l'origine de réarrangements de la matière organique 
humifiée du sol (Schiavon et al., 1990). 
 
En fait, l'analyse de l'ensemble des travaux permet de penser que la formation de 
résidus non extractibles semble dépendre de processus différents suivant les 
espèces chimiques mises en jeu et les conditions de milieu. En effet, au sein de la 
fraction "résidus non extractibles" coexistent une partie stabilisée et une partie 
susceptible d'être libérée par l'intervention de phénomènes physiques ou 
biologiques (Schiavon et al., 1990). 
 
L'existence d'une possibilité de libération des résidus non extractibles constitue 
une préoccupation essentielle, tant du point de vue agronomique (arrière effet sur 
des cultures sensibles, effet sur la fertilité des sols) qu'écologique (lessivage et 
pollution des eaux souterraines). 
 
Cette possibilité de libération a été mise en évidence avec la prométryne. Après 22 
jours d'incubation d'un sol à résidus non extractibles, 27% de la radioactivité liée 
est recouvrée, dont la moitié est identifiée comme étant la molécule mère (Khan, 
1981). 
 
Il semble donc, que les micro-organismes soient susceptibles de rompre les 
liaisons établies entre l'herbicide et les constituants du sol. 
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L'activité microbienne ne constitue pas le seul facteur pouvant aboutir à la 
libération des résidus non extractibles. Des modifications de la structure physique 
du sol, à la suite d'une dessiccation, peuvent également entraîner une libération 
importante de résidus non extractibles (Schiavon et al., 1990 ; Novak et al., 1998). 
 
Ainsi un grand nombre de facteurs parait pouvoir intervenir sur la libération des 
résidus non extractibles. Un travail considérable reste à faire pour les préciser et 
apprécier leur rôle respectif, probablement variable en fonction du produit 
phytosanitaire considéré. 
 
Même si dans la quantification de ces résidus subsiste une part relevant de 
l'artefact dû à des techniques d'extraction et de fractionnement non adaptées, on 
peut supposer que la majeure partie des produits regroupés sous l'expression 
"résidus non extractibles" a contracté des liaisons suffisamment fortes pour 
entraîner une immobilisation plus ou moins réversible au sein de l'écosystème sol. 
 
A l'heure actuelle, nos connaissances bien qu'importantes sont fragmentaires. 
Pour quelques produits, nous disposons surtout d'informations portant sur leur 
dynamique de formation, alors que les aspects : nature, disponibilité et 
conséquences pour l'environnement sont bien moins clairs. Il convient donc de 
poursuivre les recherches pour comprendre les mécanismes de formation, de 
libération et préciser les facteurs biologiques, chimiques et physiques qui les 
conditionnent. Enfin, il faut souligner que tout reste à faire pour préciser leurs 
signification sur le plan écotoxicologique sous conditions naturelles. 
 
 
Dissipation et prélèvement par les plantes 
 
On peut considérer que les herbicides prélevés par les adventices retournent 
rapidement au sol, à l'état plus ou moins transformés, lors de la mort de celles-ci. 
Lorsqu'il s'agit des autres pesticides et des plantes cultivées, peu de travaux ont 
été entrepris en vue de quantifier le passage du pesticide du sol à la plante par 
voie racinaire. En conditions de terrain, le dosage de résidus dans les plantules de 
maïs et dans le sol montre que l'absorption réalisée par la culture est de l�ordre de 
10 % de la dose appliquée (Tasli, 1995). A partir des résidus présents dans la 
solution du sol, la plante serait capable d'exercer un effet de concentration 
considérable, pouvant aller jusqu'à 12 fois la teneur en atrazine dans le milieu 
(Raveton et al., 1997). 
 
Des essais conduits à l'aide de modèles expérimentaux indiquent généralement 
des absorptions plus faibles. Ainsi, sur lysimètres de 62 cm de diamètre et 1 m de 
profondeur, Schroll et al. (1992) observent un prélèvement par le maïs, au cours 
de son cycle végétatif, de seulement 0,41 % de la terbuthylazine appliquée. Lee et 
al. (1996) retrouvent 1,5 à 2,2 % de la bentazone appliquée dans la paille de riz et 
0,012 % dans le grain au cours de l'année qui suit le traitement. En absence d�un 
nouvel apport, ces quantités chutent considérablement lors des cultures suivantes. 
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Les résultats présentés dans la littérature tendent à montrer que le prélèvement 
par la plante est conditionné par la disponibilité des résidus (concentration dans le 
sol et positionnement par rapport aux racines), par la solubilité dans l'eau et les 
constituants lipidiques racinaires (Kow) et par les paramètres qui définissent 
l'activité biologique de la plante (capacité d�absorption, température et humidité) 
(Scheunert et Parlar, 1992 ; Schroll et al. 1992). Enfin, certains travaux montrent 
que les résidus liés peuvent contribuer à l'alimentation en pesticides de la plante 
(Kloskowski et al., 1992 ; Dec et al., 1997). 
 
 
Conclusion 
 
Différentes voies, régulées par une grande diversité de facteurs, sont impliquées 
dans la dissipation d'un pesticide appliqué au sol. Elles peuvent intervenir de 
manière indépendante, mais agissent le plus souvent de manière simultanée. 
Dans ces conditions, la dissipation représente un phénomène extrêmement 
complexe, difficile à cerner, à modéliser et à généraliser. 
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