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1 Introduction de l’action R3.2 et rappel des objectifs  

1.1 Rappel des objectifs  

L’objectif de cette action est d’améliorer les connaissances sur les substances biocides dans le 

continuum urbain en s’interrogeant (i) sur leurs sources et voies d’introduction au milieu récepteur 

afin d’identifier des leviers de réduction des émissions dans une dynamique de réduction à la source ; 

et (ii) sur leur devenir dans des ouvrages de gestion/traitement des eaux ou dans l’environnement. 

Les substances biocides ont de nombreuses utilisations : pesticides agricoles ou urbains, luttes contre 

les nuisibles, conservateurs et désinfectants dans les textiles, produits ménagers ou cosmétiques, 

protection dans les matériaux de bâtiment, etc. L'utilisation domestique et dans les matériaux de 

construction des biocides, contrairement aux pesticides agricoles, a été négligée dans l’évaluation des 

risques sanitaires et environnementaux. Grâce aux résultats de la thèse de Claudia Paijens (2019), 

réalisée dans la phase transitoire OPUR 4-5, les biocides ont été identifiés comme substances 

pertinentes à suivre pour la phase 5 d’OPUR, avec plusieurs objectifs :  

• l’estimation et la comparaison des flux de biocides (i) rejetés par temps sec, (ii) par temps de 

pluie et (iii) transitant en Seine à l’échelle de l’agglomération parisienne 

• l’étude des sources amont de biocides  

• le suivi de leur devenir dans les ouvrages de gestion à l’amont des eaux, en particulier l’étude 

des produits de transformation (TPs). 

Ces objectifs scientifiques sont complétés par des objectifs méthodologiques. Le premier est de 

montrer l’intérêt de méthodes stochastiques de type Monte-Carlo pour l’évaluation des flux de 

micropolluants dans les eaux urbaines. Le deuxième objectif méthodologique concerne l’utilisation de 

la spectrométrie de masse haute résolution (HRMS) pour l’étude des produits de transformation (TPs) 

des biocides.  

 

La première partie de cette action concerne les flux de biocides transportés par le réseau 

d’assainissement et leur transfert vers la Seine. Cette action, commencée dans la phase transitoire 

OPUR 4.5 s’est terminée fin 2019 avec la soutenance de thèse de Claudia Paijens. En 2020, les données 

de la thèse de Claudia Paijens ont été traitées par des approches stochastiques afin d’estimer les flux 

de biocides rejetés et transitant en Seine entre l’amont et l’aval de l’agglomération parisienne.  

Dans la deuxième partie, nous avons fait un focus sur les sources amont domestiques de substances 

biocides. Initialement, l’étude du ruissellement de bâti avait été prévu sur site du projet BRIQUE 

partenaire mais les campagnes d’échantillonnage n’ont pas pu avoir lieu du fait de la crise de la Covid-

19 impliquant d’importants retards dans la livraison des sites expérimentaux envisagés. Ce volet sur le 

ruissellement a donc été traité uniquement via une étude de la littérature et fera l’objet d’une action 

plus conséquente dans la suite du programme. La thèse de Rim Saad a permis de commencer le 

développement d’une modélisation intégrée des flux de biocides dans les eaux pluviales à l’échelle 

d’une agglomération. Concernant les sources domestiques, un doctorant a débuté en octobre 2021 

(Pierre Martinache, financement bourse ITPE) et s’intéresse aux usages et émissions dans l’air 

intérieur, les poussières intérieures et les eaux grises.  

La troisième partie concerne le développement d’une méthodologie pour étudier des produits de 

transformation (TPs) des biocides afin de mieux comprendre le devenir dans les ouvrages de gestion 

des eaux. 
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Des financements complémentaires ont été acquis pour développer cette action. Le projet BRIQUE 

(Bâti Résidentiel et Influence sur la QUalité de l’Eau porté par le SIBA) pour le ruissellement du bâti, 

l’ANR JCJC Biocid@Home pour les eaux grises domestiques et la thèse de Pierre Martinache (2021 – 

2024) sur financement ITPE. 

 

1.2  Choix des molécules étudiées 

Les substances biocides étudiées sont issues d’une priorisation menée par Claudia Paijens (Paijens et 

al. 2020c) sur la base des usages courants de biocides dans l’habitat, de leur (éco)toxicité et de leur 

présence dans l’environnement. Cette liste a été complétée par certains pyréthrinoïdes, benzoylurées, 

l’acétamipride et le fipronil du fait de leurs usages pour lutter contre les nuisibles, en particulier les 

anti-termites, dont le réchauffement climatique élargie la zone de contamination. Les substances 

choisies sont listées dans le Tableau 1. Il s’agit de : Deltaméthrine (DMT), Bifenthrine (BFT), 

Cyperméthrine (CPMT), Perméthrine (PMT), Tébuconazole (TEB), Thiabendazole (THB), Propiconazole 

(PPC), Cybutryne (CBY), Terbutryne (TB), Terbuthylazine (TBZ), Acétamipride (ACE), Fipronil (FIP), 

Mécoprop (MCPP), Diuron (DIU), Diflubenzuron (DFB)Hexaflumuron (HFU), Isoproturon (IPU), 

Carbendazime (CBZ), Butylcarbamate d’iodopropynyle (IPBC), Benzisothiazolinone (BIT), 5-Chloro-2-

méthyl-4-isothiazolin-3-one (CMIT), Méthylisothiazolinone (MIT), 4,5-Dichloro-2-n-octyl-4-

isothiazolin-3-one (DCOIT), Octhilinone (OIT), Benzalkoniums C-12 (BAC-C12), Benzalkoniums C-14 

(BAC-C14), Benzalkoniums C-16 (BAC-C16), Benzalkoniums C-18 (BAC-C18), Bromure 

didécyldiméthylammonium (DDAB). 

 

2 Synthèse bibliographique sur les substances biocides dans le 

continuum urbain 

2.1 Réglementation liée aux biocides 

La mise sur le marché des biocides est régulée par le règlement européen n° 528/2012 (European 

Parliament and Council 2012) entré en vigueur en 2013 et remplaçant la directive européenne 

n°98/8/CE. Ce texte classe les biocides en 22 types de produits (PT pour product type) répartis dans 4 

grandes familles : les désinfectants, les produits de protection, les produits de lutte contre les nuisibles 

et les autres produits biocides (voir Tableau 2). Cette réglementation impose que les substances actives 

biocides doivent être évaluées, pour un ou plusieurs types de produits, parmi les 22 définis par la 

règlementation. Un pays membre de l'UE est désigné pour chaque substance à évaluer et est chargé 

de produire un rapport d'évaluation qui est ensuite discuté avec l'ensemble des pays de l'UE. Une 

demande d'autorisation de mise sur le marché (AMM), délivrée au niveau national ou européen, doit 

être effectuée dès que les substances actives qui le constituent sont approuvées pour le type de 

produit concerné. Pour cela, l'efficacité des produits biocides ainsi que leurs risques pour l'humain et 

l'environnement sont évalués. En France, la gestion des AMM des produits biocides est effectuée par 

l'Anses depuis juillet 2016. 

 

 



 

Rapport OPUR 5 – R2.3  11 / 71 

Tableau 1 : Liste des composés étudiés au Leesu et propriétés physico-chimiques 

Famille Composés Abréviation CAS 
MM 

(g/mol) 
Log Kow 

Solubilité eau 
(mg/L) 

Pression vapeur 
(mPa) 

 
 

Pyréthrinoïdes 

Deltaméthrine DMT 52918-63-5 505,2 4,6 0,0002 0,0000124 

Bifenthrine BFT 82657-04-3 422,88 6,6 0,001 0,0178 

Cyperméthrine CPMT 52315-07-8 416,3 5,55 0,009 0,00678 

Perméthrine PMT 52645-53-1 391,3 6,1 0,2 0,007 

 
Azoles 

Tébuconazole TEB 107534-96-3 307,82 3,7 36 0,0013 

Thiabendazole THB 148-79-8 201,25 2,39 30 0,00053 

Propiconazole PPC 60207-90-1 342,22 3,72 150 0,056 

 
Triazines 

Cybutryne CBY 28159-98-0 253,37 3,95 7 0,088 

Terbutryne TB 886-50-0 241,36 3,66 25  

Terbuthylazine TBZ 5915-41-3 229,71 3,4 6,6 0,13 

Néonicotinoïdes Acétamipride ACE 135410-20-7 222,67 0,8 2 950 0,000173 

Phénylpyrazoles 
Fipronil FIP 120068-37-3 437,15 3,75 3,78 0,002 

Phénoxy Acide 
Mécoprop MCPP 93-65-2 214,65 -0,19 250 000 1,6 

 
 

Urées 

Diuron DIU 330-54-1 233,09 2,87 35,6 0,00115 

Diflubenzuron DFB 35367-38-5 310,68 3,89 0,08 0,00012 

Hexaflumuron HFU 86479-06-3 461,14 5,68 0,027 0,059 

Isoproturon IPU 34123-59-6 206,28 2,5 70,2 0,0055 

 
Carbamates 

Carbendazime CBZ 10605-21-7 191,21 1,48 8 0,09 

Butylcarbamate d’iodopropynyle IPBC 55406-53-6 281,1 2,81 156 0,24 

 
 
 

Isothiazolinones 

Benzisothiazolinone BIT 2634-33-5 151,18 0,64 21 430 (25°C) 15,065 

5-Chloro-2-méthyl-4-isothiazolin-3-
one 

CMIT 26172-55-4 148,97 -0,34 700 000 2 400 (25°C) 

Méthylisothiazolinone MIT 2682-20-4 115,2 -0,83   82,66 (25°C) 

4,5-Dichloro-2-n-octyl-4-
isothiazolin-3-one 

DCOIT 64359-81-5 282,2 3,59 14 0,307 

Octhilinone OIT 26530-20-1   213,34  2,45  500 4,9 

 
 

Ammoniums 
quaternaires 

Benzalkoniums C-12 BAC-C12 139-07-1 399,99   100 000 0,000048 

Benzalkoniums C-14 BAC-C14 139-08-2 368,05   8 500 0,0178 

Benzalkoniums C-16 BAC-C16 122-18-9 396,1       

Benzalkoniums C-18 BAC-C18 122-19-0 424,1       

Bromure 
didécyldiméthylammonium 

DDAB 2390-68-3 361,5       

 

Les autorisations et interdictions dans le cadre du règlement européen n° 528/2012 pour les biocides 

étudiés dans le cadre de ce projet sont répertoriées sur le site de l'ECHA1. Les biocides et mélanges 

étudiés sont en majorité utilisés en tant que produit de protection (PT-06 à PT- 13). Par exemple, 13 

biocides et mélange de biocides sont autorisés ou en attente d'autorisation en tant que conservateurs 

pour les matériaux de construction (PT-10). Parmi ces biocides, se trouvent des isothiazolinones, 

mélanges de BAC mais également des urées (DIU et IPU) et des azoles (TEB, THB). Dix biocides étudiés 

sont également autorisés ou en attente d'autorisation pour être commercialisées dans les produits de 

préservation du bois (PT-08) comme des azoles (PPC, TEB, THB), des isothiazolinones (DCOIT, OIT) ou 

encore des pyréthrinoïdes (PMT, BFT et CPMT). Dans le cas des produits de lutte contre les nuisibles, 

les biocides et mélanges étudiés ne sont concernés que par la classe insecticides (PT-18). Trois 

pyréthrinoïdes (CPMT, PMT, et DMT), deux benzoylurées (HFU et DFB), l'ACE et le FIP ont tous été 

autorisés en tant que produits insecticides (PT-18). Certains biocides peuvent être autorisés pour un 

 
1 https ://echa.europa.eu/fr/information-on-chemicals/biocidal-active-substances, consulté le 31/01/2022 
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type de produit et interdits pour un autre. C'est par exemple le cas de la CBZ, autorisé pour les PT-07 

et PT-10 mais interdit pour les PT-09. 

Il existe d'autres règlementations pour les substances biocides, dont l'usage n'est pas cité dans cette 

règlementation, comme par exemple certains pesticides ou les produits de conservation présents dans 

les produits cosmétiques. Le règlement européen n°1107/2009 concerne les pesticides. La 

règlementation n°1223/2009 concerne les produits cosmétiques alors que la règlementation 

n°2001/83 concerne les pharmaceutiques. Les biocides peuvent ainsi être concernés par une ou 

plusieurs règlementations. L'utilisation de certains biocides peut donc être autorisée ou interdite en 

fonction des règlementations. C'est par exemple le cas du FIP et du TB qui sont utilisés en tant que 

fongicide et herbicide sur les bâtiments bien qu'ils soient interdits en agriculture depuis 2009 et 2003 

respectivement. 

2.2 Usages des substances biocides 

2.2.1 Usages des biocides dans les matériaux de construction 
Les biocides sont appliqués sur les bâtiments pour divers buts que ce soit au moment de la construction 

dans le cadre d'un traitement préventif, ou lors de traitements ultérieurs dans le cadre d'un traitement 

curatif. Les biocides sont majoritairement utilisés pour trois usages : le traitement des toitures, le 

traitement des éléments en bois et enfin les peintures et les enduits (Paijens et al. 2020b). Le Tableau 

3 recense les usages listés dans la littérature pour les biocides étudiés. 

 

Tableau 2 : Classification des biocides suivant leurs usages 
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2.2.1.1 Traitements appliqués sur les toitures 

Des produits commerciaux contenant des biocides peuvent être utilisés sur les toits avant ou après 

construction dans le but d'éviter la prolifération d'organismes végétaux. En France, la plupart des 

formulations anti-mousses appliquées sur les toits contiennent des ammoniums quaternaires, en 

particulier des benzalkoniums (Gromaire et al. 2015). Ces derniers sont appliqués en mélange de 

différentes longueurs de chaînes alkyles avec principalement les chaînes à 12, 14 et 16 carbones 

(Gromaire et al., 2015). De plus, les peintures appliquées sur les toits peuvent contenir des biocides 

comme la TB, de la CBZ, l'OIT (Jungnickel et al. 2008) ou plus largement des triazines, des acétamides 

et des phenoxyacides (Bucheli et al. 1998). Des biocides peuvent également se trouver dans les 

membranes de bitumes placées sur les toits plats. C'est par exemple le cas du MCPP, utilisé en 

agriculture et en milieu urbain, qui est ajouté aux membranes de bitume pour empêcher les racines 

de pousser, préservant ainsi l'étanchéité du toit (Burkhardt et al. 2011; Bollmann et al. 2014b; Paijens 

et al. 2020b). Ce composé, initialement enregistré comme produit phytopharmaceutique, est 

actuellement utilisé en milieu urbain trois fois plus que dans l'agriculture (Paijens 2019). 

 

Tableau 3 : Usages recensés dans la littérature des biocides étudiés 

 

 

2.2.1.2 Biocides utilisés dans les peintures et les enduits de façade 

Des biocides sont ajoutés aux formulations des peintures et des enduits de façades, ces dernières étant 

vulnérables à la croissance de micro-organismes sur leurs surfaces (Burkhardt et al. 2007; Paijens et al. 

2020b). Les concentrations en biocides dans ces peintures sont comprises entre 0,1 et 2 g.kg-1 ce qui 

implique, après application, une concentration en biocides de 0,3 à 4 g.m-2. Les isothiazolinones (MIT, 

OIT, BIT), les phénylurées (DIU, IPU) et les carbamates (CBZ) sont les biocides utilisés en majorité dans 

les peintures et enduits de façade (Schoknecht et al. 2009; Burkhardt et al. 2011; Burkhardt et al. 2012; 

Bollmann et al. 2014b; Styszko et al. 2015; Amsler et al. 2017). La TB et l'IPBC sont également utilisés 

(Jungnickel et al. 2008; Schoknecht et al. 2009; Burkhardt et al. 2011; Burkhardt et al. 2012). Selon 

l'enquête menée par le SIBA en 2016, le BIT et le MIT sont les composés les plus utilisés à ce jour sur 
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les façades des bâtiments présents dans le bassin d'Arcachon (Stromboni 2016). De plus, Jungnickel et 

al. (2008) ont montré que les biocides contenus dans les peintures n'étaient pas toujours ceux indiqués 

par les fabricants. 

2.2.1.3 Traitement des éléments en bois 

Des biocides sont utilisés pour le traitement des éléments en bois, que ce soit en préventif ou en 

curatif. Les pyréthinoïdes et plus particulièrement la perméthrine, sont utilisés en tant qu'insecticide 

dans les traitements préventifs appliqués sur le bois (Schoknecht et al. 2020). Les benzoylurées, 

comme l'hexaflumuron et le diflbenzuron, sont utilisés dans les traitements contre les termites 

(Gambetta et al. 2000; Lewis and Forschler 2017). L'IPBC est utilisé en tant que fongicide et bactéricide 

dans les produits de traitement du bois (Bryld et al. 1997). Les azoles et plus particulièrement le 

tebuconazole et le propiconazole font partis des composés les plus utilisés dans les produits de 

traitement du bois en tant que fongicides (Kukowski et al. 2016; Kukowski et al. 2018; Schoknecht et 

al. 2020). Ces deux derniers sont très étudiés de par leur tendance à être dégradé et leur 

biodégradabilité, ce qui peut être bénéque pour la réutilisation du bois traité 7mais peut aussi réduire 

la durée de vie du bois protégé et polluer l'environnement avec leurs produits de dégradation 

potentiellement plus mobiles (Kukowski et al. 2016). Ils peuvent être utilisés ensemble en raison de 

leur effet synergique et être appliqué en mélange avec d'autres matières organiques ou inorganiques, 

tels que l'IPBC (Kukowski et al. 2016), le cuivre ou le bore (Lupsea et al. 2013) dans le but d'élargir le 

spectre d'activité dans des traitement multiusages (Burkhardt et al. 2007). 

2.2.2 Usages domestiques des biocides 
Plusieurs études ont étudiées la présence et l’usage des substances biocides dans la sphère 

domestique, mettant en évidence que ces substances, surtout connues par leurs usages pesticides sont 

également largement utilisées à l’intérieur de nos habitations (Auburtin et al. 2005; Hahn et al. 2010; 

ANSES 2019).  

Dans le milieu domestique, le diubenzuron et les pyréthrinoïdes sont utilisés en tant qu'anti-

moustiques (Guz et al. 2020). Les substances biocides peuvent également être appliquées en tant 

qu'herbicide comme c'est le cas de la TBZ (Jurina et al. 2014; Herrero-Hernández et al. 2017) et de la 

TB (Herrero-Hernández et al. 2017) ou en tant que fongicide comme la CBZ (Singh et al. 2016; Fares et 

al. 2021), le THB et le PPC (Fares et al. 2021). 

Les substances biocides sont utilisées dans les cosmétiques en tant que conservateur. Les substances 

biocides retrouvés dans la littérature utilisés dans les cosmétiques sont les isothiazolinones (seuls ou 

en mélange) (Garcia-Hidalgo et al. 2017; Amsler et al. 2017; Bilal and Iqbal 2019; Canavez et al. 2021), 

les benzalkoniums (Bilal and Iqbal 2019) et l'IPBC en tant que fongicide (Palmer et al. 2017; Canavez et 

al. 2021). Les isothiazolinones sont retrouvés dans les produits d'entretien (Amsler et al. 2017). 

Les benzalkoniums peuvent être utilisés en tant que conservateur dans les médicaments à usage 

humain et plus particulièrement dans les solutions ophtalmiques (Ayaki et al. 2010; Choi et al. 2018; 

Bilal and Iqbal 2019). Ils ont récemment été évalué pour être utilisés dans les gels bactéricides pour les 

mains dans le but de remplacer l'éthanol ou l'isopropanol (Aodah et al. 2021). Le fipronil, les 

néonicotrinoïdes (ACE) et les pyréthrinoïdes (PMT, DMT, CPMT) sont utilisés en tant que produit 

insecticides à destination des animaux domestiques comme les anti-puces (Anadón et al. 2009; Kužner 

et al. 2013; Franc et al. 2015; Pisa et al. 2015).  

2.2.3 Usages agricoles des substances biocides 
Les substances biocides peuvent être appliquées en tant qu'insecticide pour protéger les cultures. Les 

néonicotinoïdes (comprenant l'ACE) et le fipronil font partie des insecticides les plus utilisés (Bonmatin 
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et al. 2015; Pisa et al. 2015) avec les néonicotinoïdes représentant plus de 20 % du marché des 

insecticides (Dolatabadi et al. 2021). Les benzoylurées (HFU) (Khorshidi et al. 2019) et les 

pyréthrinoïdes (Weston and Lydy 2012) se sont également montrées efficaces en tant qu'insecticides 

pour la protection des cultures. 

Les substances biocides sont également utilisées dans les produits à destination des animaux 

d'élevage. C'est le cas des benzoylurées (DFB) (Macken et al. 2015; Rico et al. 2019) et des 

pyréthrinoïdes (PMT, DMT, CPMT) (Rico et al. 2019), utilisés en tant qu'anti-parasitaires dans les 

élevages piscicoles. Les pyréthrinoïdes sont également utilisés dans les élevages de volailles et 

moutons (Anadón et al. 2009). 

2.3 L’habitat urbain comme source d’émissions de biocides dans l’environnement 

Afin de comprendre la contamination des milieux récepteurs en substances biocides, faire le lien entre 

usages et contaminations des eaux urbaines, et envisager une réduction à la source de cette 

contamination, une étude poussée des usages domestiques doit être menée. Pour cela, nous avons 

décidé d’inclure à l’étude de la contamination domestique, des matrices non aqueuses comme la 

poussière et l’air intérieur avec deux justifications : la première est que l’air intérieur et les poussières 

sont des matrices témoins des usages à l’intérieur de la maison, et la deuxième et que ces matrices 

permettent d’évaluer l’exposition humaine et donc le risque pour la santé et donc seront des éléments 

de sensibilisation des usagers pour un changement de pratiques et une réduction à la source des 

substances biocides domestiques comme nous l’avons montré dans le projet Cosmet’eau (Deroubaix 

et al. 2018). 

2.3.1 Biocides dans l'air et les poussières intérieurs 
Il a été prouvé que l'air intérieur est contaminé par des contaminants organiques (Garcia-Jares et al. 

2009; Langer 2016; Wei et al. 2016; Lucattini et al. 2018; Salthammer 2020). La plupart des études ont 

porté sur les composés organiques semi-volatils (COVS) (Lucattini et al. 2018) et très peu de données 

ont été publiées sur nos substances d'intérêt, même si certaines études sur les substances biocides 

également utilisées comme pesticides ont été menées (Garcia-Jares et al. 2009; Lucattini et al. 2018), 

faisant état de concentrations allant jusqu'à 300 µg/m3 en intérieur. Ces études ont conclu que (i) les 

concentrations de pesticides domestiques courants étaient généralement plus élevées à l'intérieur 

qu'à l'extérieur, et (ii) les niveaux de pesticides dans l'air étaient positivement corrélés aux niveaux de 

ces substances ou de leurs métabolites dans les échantillons de plasma, ce qui soulève la question de 

l'exposition et de la santé humaine (Lucattini et al. 2018). Cependant, certaines de nos substances 

d'intérêt souffrent encore d'un manque total de données dans l'air intérieur, et le risque sanitaire 

associé est évidemment inconnu.  

Les poussières sédimentées intérieures sont un traceur intéressant de l'usage des produits 

domestiques et de l'exposition humaine aux contaminants (Deziel et al. 2015; Shin et al. 2020; Yang et 

al. 2022b). Comme pour l'air intérieur, peu d'études se sont intéressées aux biocides dans les 

poussières, sauf pour étudier des usages pesticides ou faire le lien avec des traitements insecticides à 

l'intérieur de la maison(Blanchard et al. 2014; Deziel et al. 2015; Bennett et al. 2019; Wang et al. 2019a; 

Kim et al. 2021; Madrigal et al. 2021). Seule l'étude de (Shin et al. 2020), qui vise à caractériser le profil 

chimique de poussières domestiques et l'exposition chimique résidentielle, s'intéresse à des 

substances présentes dans les produits ménagers du quotidien comme l'OIT ou le DDAC. Les 

concentrations des autres isothiazolinones et benzalkoniums n'ont jamais été reportées à notre 

connaissance. 
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2.3.2 Biocides dans les eaux grises 
Ces dernières années, un intérêt croissant a été porté à la mesure des contaminants organiques dans 

les eaux grises (Donner et al. 2010; Hernández Leal et al. 2010; Deshayes et al. 2017; Oteng-Peprah et 

al. 2018) car la réutilisation des eaux grises est l'une des solutions permettant de réduire la 

consommation d'eau potable, et donc de lutter contre les pénuries d'eau (Oteng-Peprah et al. 2018). 

De nombreux micropolluants ont été quantifiés dans les eaux grises, mais les études se sont 

principalement concentrées sur les substances prioritaires de la directive-cadre sur l'eau (2000/60/CE) 

(Donner et al. 2010; Deshayes et al. 2017), sur les produits pharmaceutiques ou de soins personnels 

(Hernández Leal et al. 2010), rapportant des concentrations atteignant le µg/L ou le mg/L (Donner et 

al. 2010; Deshayes et al. 2017). Ces études ont mis en évidence que les eaux grises constituent un 

traceur des activités domestiques et ont établi un lien entre la contamination et l'exposition des 

habitants à ces substances (Deshayes et al. 2017; Oteng-Peprah et al. 2018). Il a également été prouvé 

pour les substances étudiées qu'elles sont l'une des principales sources de contamination des eaux 

usées (Deshayes et al. 2017). Une seule étude a étudié les chlorures de benzalkoniums dans les eaux 

grises et les a quantifiés jusqu'à 10 µg/L (Butkovskyi et al. 2016). À notre connaissance, il n'existe 

aucune autre donnée concernant la contamination des eaux grises par des biocides dans la littérature, 

même si des biocides ont été identifiés comme potentiellement présents dans les eaux grises du fait 

de leur présence dans les formulations des produits ménagers (Eriksson et al. 2002). La connaissance 

de la contamination des eaux grises par les biocides permettrait de mesurer l'utilisation de ces 

substances dans les activités domestiques, et donc d'avoir une approximation de l'exposition humaine 

pendant ces activités. Ces données permettraient également d'évaluer la contribution des sources 

domestiques à la contamination des milieux récepteurs. Enfin, ces connaissances sont nécessaires pour 

évaluer le risque associé à la réutilisation des eaux grises, en particulier l'effet des biocides sur les 

traitements biologiques des eaux ou le risque pour le sol et les cultures dans le cas d'une réutilisation 

pour l'irrigation. 

2.3.3 Biocides dans le ruissellement de bâti 
Les eaux de ruissellement de bâti sont contaminées en biocides par des processus de lixiviation. La 

lixiviation des biocides suit plusieurs étapes : (i) le transport de l'eau absorbée au sein du revêtement, 

(ii) la désorption du biocide du matériau et sa dissolution dans l'eau, (iii) le transport du biocide à 

travers le matériau, (iv) la dégradation du biocide par photolyse et hydrolyse et (v) le transfert du 

biocide vers l'eau qui ruisselle à la surface du matériau (Uhlig et al. 2019a; Paijens et al. 2020b).  

La lixiviation des composés est dépendant des conditions météorologiques : la température, la durée 

et l'intensité des événements pluvieux ou l'exposition aux ultra-violets (UV). Il a été montré que 

l'émission des biocides augmente avec la température, probablement due à leur diffusion plus rapide 

à travers le matériau (Burkhardt et al. 2012; Wangler 2012). La concentration dans les eaux de 

ruissellement dépend fortement de l'intensité de la pluie (Jungnickel et al. 2008). En parallèle, le temps 

de contact des biocides avec l'eau et donc la durée de la pluie semble avoir une influence non 

négligeable sur la lixiviation (Burkhardt et al. 2011; Burkhardt et al. 2012; Wangler 2012; Erich and 

Baukh 2016). De plus, les conditions météorologiques peuvent avoir une influence sur la dégradation 

des biocides et par conséquent sur leur émission (Hensen et al. 2018a; Paijens et al. 2020b). Si 

l'émission des biocides diminue avec leur dégradation, une augmentation de l'émission de leurs 

produits de dégradation peut être observée (Linke et al. 2021a). De par la dépendance de la lixiviation 

aux conditions climatiques, la géométrie des bâtiments et donc leur exposition aux contions 

climatiques va avoir une influence sur la lixiviation (Vega-Garcia 2020). 

Les propriétés physico-chimiques des biocides ont également une influence sur la lixiviation de ces 

derniers. Par exemple, les biocides les plus hydrophobes se retrouvent plus lentement de la phase 
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aqueuse que les composés hydrophiles (Styszko et al. 2015). De même, les composés les plus solubles 

se retrouvent en plus grande quantité dans la phase aqueuse (Burkhardt et al. 2011). Il a été montré 

par ailleurs que certaines familles de composés chimiques comme les phényurées ou les triazines 

avaient des comportements similaires (Schoknecht et al. 2009; Burkhardt et al. 2012). Le transport des 

biocides dépend également du matériau lui-même (Burkhardt et al., 2012). 

De nombreuses données sur les émissions de biocides provenant des matériaux de construction sont 

rapportées dans la littérature (Gromaire et al. 2015; Bollmann et al. 2016a; Bandow et al. 2018; Paijens 

et al. 2020b; Junginger et al. 2022a) même si elles sont plus rares pour le MIT, le tébuconazole, le 

mécoprop et les benzalkoniums. Les concentrations mesurées dans les eaux de ruissellement de 

façades varient de quelques mg/L pour des matériaux neufs (plusieurs ordres de grandeur au-dessus 

des PNEC) à des dizaines de µg/L pour des matériaux plus anciens (Paijens et al. 2020b). Dans des 

conditions météorologiques naturelles, (Burkhardt et al. 2012) ont signalé des concentrations de 

diuron dans les eaux de ruissellement des façades comprises entre 2 et 25 mg/L. La terbutryne a été 

détectée entre 1 et 5 mg/L dans les premiers mois d'exposition et jusqu'à moins de 1 mg/L après un 

an d'exposition (Burkhardt et al. 2012; Bollmann et al. 2016a; Junginger et al. 2022a). Junginger et al. 

(2022a) ont montré un potentiel de lessivage de la terbutryne des façades pendant au moins 10 ans. 

Les concentrations d'OIT variaient de moins de 20 µg/L à 14 mg/L (Bollmann et al. 2017a). Dans les 

eaux de ruissellement de toitures, les concentrations mesurées en mécoprop varient entre 1 et 

500 µg/L (Burkhardt et al. 2012) et celles en benzalkoniums de 5 à 30 mg/L immédiatement après le 

traitement à plus de 4 µg/L après un an (Gromaire et al. 2015), ce qui est un ordre de grandeur 

supérieur à la PNEC. Notre revue de la littérature a mis en évidence un déficit dans les bilans massiques 

entre les biocides présents dans les matériaux et les biocides lessivés, et donc la nécessité d'intégrer 

la surveillance des produits de transformation aux suivis environnementaux (Paijens et al. 2020b; 

Junginger et al. 2022c). 

2.4 Transfert et devenir dans l’environnement 

2.4.1 De l’habitat vers les milieux récepteurs 
Les travaux de la littérature (Burkhardt et al. 2007; Bollmann et al. 2014a; Paíga et al. 2021; Wicke et 

al. 2021) ont mis en évidence la présence de biocides dans les eaux usées, les eaux pluviales, les eaux 

de surface et souterraines. Après avoir été lessivés des bâtiments, les biocides peuvent atteindre les 

eaux de surface via le ruissellement ou les eaux pluviales (Burkhardt et al. 2011; Wittmer et al. 2011; 

Bollmann et al. 2014a; Gallé et al. 2020; Junginger et al. 2022b), ou les eaux souterraines par infiltration 

(Hensen et al. 2018a; Linke et al. 2021a; Linke et al. 2021a). Les apports urbains de biocides dans les 

milieux récepteurs ont généralement été modélisés en considérant des facteurs d'émission des 

matériaux de construction (Burkhardt et al. 2007; Gromaire et al. 2015; Styszko et al. 2015; Bollmann 

et al. 2016a; Bandow et al. 2018) sans tenir compte des sources domestiques de biocides, peu étudiées 

(Wieck et al. 2016; Kresmann et al. 2018) du fait que ces usages ne sont pas tous couverts par le 

règlement européen sur les produits biocides (European Parliament and Council 2012). De ce fait, les 

connaissances concernant le devenir environnemental des substances biocides émises par les sources 

domestiques sont moins complètes. Certaines études ciblant les STEU de différents pays ont mis en 

évidence des concentrations significatives de biocides dans les eaux usées qui semblaient 

indépendantes des événements pluvieux, et ont donc été attribuées aux usages domestiques (Wittmer 

et al. 2011; Bollmann et al. 2014a; Bollmann et al. 2014b). Enfin, certaines publications ont comparé 

les rejets par temps sec et par temps de pluie à l'échelle de la ville, et ont montré l'importance des 

sources urbaines, en particulier celles provenant des eaux usées (Wittmer et al. 2011; López-Pacheco 

et al. 2019; Tauchnitz et al. 2020). Ces études se sont concentrées sur de petits bassins versants et sont 
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rarement à l'échelle d'une mégapole. De plus, elles n'ont pas pu établir de lien entre l'échelle amont 

(maison) et les eaux de surface. 

 

2.4.2 Devenir des biocides dans l’environnement 
Après usage, les substances biocides peuvent subir différentes dégradations. Les bilans de masse 

réalisés dans la littérature montrent l’importance d’intégrer les produits de transformation (TP) dans 

les études environnementales (Burkhardt et al. 2012; Bollmann et al. 2016a; Bollmann et al. 2017a). 

Une étude de la littérature scientifique sur les produits de dégradation des biocides a été conduite lors 

des stages de Justine Flochlay et Alexandre Bancourt. 

2.4.2.1 Voies de dégradation 

2.4.2.1.1 La photodégradation 

Les biocides sont utilisés sur les surfaces extérieures murales afin de les protéger des développements 

de microorganismes et ainsi préserver leur état. Leur exposition aux évènements pluvieux peut 

transférer ces polluants et leurs TPs, formés lors de l’exposition aux rayons du soleil, jusqu’au milieu 

naturel. Selon Uhlig et al. (2019), l’eau est d’abord absorbée par le matériau et pénètre plus 

profondément dans celui-ci. Elle va ensuite entrainer la désorption du biocide puis sera transporté 

avec l’eau vers les surfaces supérieures du revêtement, là où des phénomènes de photolyse et 

d’hydrolyse pourront avoir lieu pour former des TPs, et rejoindre le milieu naturel par ruissellement. Il 

a été montré, lors d’une expérience d’arrosage de façade, que des biocides tels que le diuron et la 

terbutryne sont retrouvés dans les eaux de ruissellement, ainsi que leurs TPs (Hensen et al. 2018b). 

Pour autant, il est important de notifier que cette fraction quittant le matériau n’est pas majoritaire, 

une grande partie peut rester sur les façades (Bollmann et al. 2016b; Bollmann et al. 2017b).  

Une première voie de dégradation à laquelle les biocides peuvent être exposés est la 

photodégradation, par les rayons solaires sur les surfaces murales traitées aux biocides, par les 

ultraviolets en traitement de finition dans des stations d’épuration, ou lors de procédés d’oxydation 

avancés dans le domaine du traitement de l’eau industrielle.  

Pour identifier les TPs, des chercheurs ont réalisé des dégradations contrôlées à l’échelle laboratoire 

par les ultraviolets (Ferrer et Barceló 2001; Li et al. 2021 ; Liu et al. 2010 ; Lu et al. 2014 ; Marsella, 

Jaskolka, et Mabury 2000 ; Nicol et al. 2020 ; Rodríguez-Cabo et al. 2018 ; Wang et al. 2017 ; Zhu et al. 

2020) à l’aide de lampes à mercure basse ou haute pression par exemple. Les concentrations initiales 

en biocide lors des dégradations varient d’un article à l’autre, allant du µg/L au g/L, avec les 

concentrations les plus faibles pour les composés les plus faiblement solubles dans l’eau ultra-pure 

comme le diflubenzuron (solubilité de 0,08 mg/L à 25°C, PubChem) ou l’hexaflumuron (solubilité de 

0,027 mg/L à 18°C, International Chemical Safety Cards). 

Certaines molécules étant plus stables que d’autres, les temps d’irradiation diffèrent à chaque 

expérience. En effet, Zhu et al. (2020) ont irradié la deltaméthrine durant une heure, dans des solvants 

organiques, pour obtenir des temps de demi-vie variant entre 8,17 et 10,56 min pour des longueurs 

d’onde d’irradiation de 210 et 230 nm respectivement. D’un autre côté, Bollmann et al. (2016) ont 

irradié la terbutryne dans un milieu aqueux (eau du robinet avec 1% de méthanol) durant 48h, en 

obtenant un temps de demi-vie de 11,9 h.  

Des dégradations solaires, réelles ou simulées ont aussi été réalisées sur quelques composés : le 

DCOIT, l’OIT, la terbutryne et le propiconazole (Bollmann et al. 2016, 2017; Sakkas, Konstantinou, et 

Albanis 2002). Dans le cas des dégradations réelles, Bollmann et al. ont mis en place des panneaux 

artificiels de 1 × 1 m, recouverts d’une couche d’enduit dopée en biocide et laissés exposés aux aléas 
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climatiques (lumière solaire, pluie, vent) durant 19 mois, avant de récolter les eaux de ruissellement 

pour pouvoir identifier les TPs. D’un autre côté, la dégradation solaire simulée a été réalisée sur le 

DCOIT, en solution à 1 mg/L au sein d’un réacteur cylindrique sous une lampe à xénon durant 30 

heures, donnant un temps de demi-vie de 14h (Sakkas et al. 2002).  

2.4.2.1.2 La biodégradation  

Dégradation des microorganismes des ouvrages de traitements des eaux usées 

L’épuration des eaux usées fait appel aux bactéries pour dégrader la matière organique présente dans 

les eaux usées. Elles jouent un rôle essentiel dans la dépollution des eaux pour les différentes voies de 

traitement, qu’elles soient à biomasse fixée ou libre, afin d’éliminer la matière organique dissoute 

(MOD). Les biocides font partie de cette fraction dissoute et sont donc susceptibles d’être dégradés 

pour former des TPs.  

Pour mettre en avant la production de TPs par les bactéries, la dégradation du BAC C12 et C14, seuls 

ou en mélange, par la bactérie Pseudomonas sp isolée d’une boue activée (Khan et al. 2015). Elle a pu 

mettre en lumière deux TPs : dodecyl dimethyl amine et benzyl methyl amine. De même, la 

dégradation de la PMT par la bactérie Acinetobacter baumannii ZH-14, isolée elle aussi d’une boue 

activée a été étudiée, ce qui a permis d’identifier trois TPs : 3-phenoxybenzenemethanol, 3-

phenoxybenzaldehyde et 1,2-benzenedicarboxylic acid bis (2-methylpropyl) ester (Zhan et al. 2018).  

Le MCPP a aussi été l’objet d’une étude de biodégradation par des bactéries d’un MBBR (Moving Bed 

Biofilm Reactor), une voie de traitement utilisant des supports pour le développement du biofilm 

bactérien (Escolà Casas et al. 2017). Pour ce faire, une eau usée dopée à des concentrations de 10, 50 

et 100 mg/L, a été mise en contact avec deux supports MBBR avec biofilm. Cette expérience a pu 

montrer la formation, puis la dégradation d’un TP du MCPP, le 4-chloro-2-methylphenol, ainsi que la 

découverte d’un nouveau TP, le 4-chloro-2-methylphenol sulfate.  

Biodégradation dans les sols 

Les substances biocides peuvent se trouver dans les sols leur via l’épandage sur les sols (pesticides 

agricoles ou urbains) ou par l’infiltration d’eaux contaminées (ouvrage d’infiltration d’eaux pluviales, 

ouvrage en sortie de station d’épuration…). La population microbienne présente dans les sols dégrade 

alors les biocides, entrainant la formation de TPs. Les pyréthrinoïdes, une des familles de biocides les 

plus utilisées en tant qu’insecticide, peuvent fortement se lier au sol et à la matière organique par leur 

caractère hydrophobe (Cycoń and Piotrowska-Seget 2016). Des changements de populations 

microbiennes ont été constatés lors de la biodégradation de la deltaméthrine par un sol agricole dopé 

en biocide, avec la formation d’un TP : le 3-phenoxybenzoic acide (Bragança et al. 2019).  

Les biochars, charbons obtenus par pyrolyse de matière organique d’origine variée, sont utilisés afin 

d’améliorer la qualités des sols, les rendements de culture, et de diminuer les besoins en irrigation et 

en pesticides (Drake et al. 2015). Ils sont aussi connus pour leur capacité à dégrader les polluants 

organiques. Il a été montré que le type de biochar influe sur sa capacité à dégrader les polluants : un 

biochar produit à 700°C a été plus efficace qu’à 500°C, lui-même meilleur qu’à 300°C puisque les temps 

de demi-vie de la CBZ ont été de 14,1 jours, 34,7 jours et 99,0 jours, respectivement (Huang et al. 

2020).  
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2.4.2.2 Produits de transformation identifiés et présence dans l’environnement 

2.4.2.2.1 Connaissance des produits de transformation dans la littérature 

Les TPs formés peuvent avoir des caractéristiques différentes de celles du composé parent : leurs 

fonctions chimiques, leur réactivité, toxicité ou biodégradabilité deviennent alors des inconnues. Il est 

donc nécessaire de s’intéresser aux TPs dans un contexte de préservation de l’environnement, et plus 

particulièrement de la ressource en eau.  

Une certaine inégalité peut être remarquée sur la quantité d’informations de ces composés. La Figure 

1 exprime le nombre d’articles proposés par le site ScienceDirect avec les mots clés « transformation 

product » et le nom du biocide. Certains comme les isothiazolinones, le FIP ou encore la TB font partie 

des plus documentés sur le sujet car leur utilisation est une des plus répandue dans les domaines de 

l’agriculture, les cosmétiques ou dans l’industrie (Williams 2007; Qian et al. 2020; Linke et al. 2021b). 

D’autres biocides, de leur côté, semblent avoir été moins étudiés concernant leur stabilité et les 

métabolites susceptibles d’être formés, comme le diflubenzuron (DFB), certains benzalkoniums ou le 

butylcarbamate d’iodopropynyle (IPBC). Il faut tout de même rester prudent sur les chiffres fournis car 

la grande majorité ne fait qu’évoquer la thématique sans étudier les formules chimiques, leur présence 

dans l’environnement ou leur toxicité. Cette illustration est surtout présente pour montrer le différent 

degré d’étude selon le biocide sans tenir compte des informations quantitatives.  

 

Figure 1 : Quantité de produits de transformation trouvés dans la littérature et d'articles de Sciences Direct 
traitant du sujet 

 

2.4.2.2.2 Présence dans l’environnement des produits de transformation  

Les TPs, formés par les voies de dégradation présentées précédemment sont susceptibles de rejoindre 

l’environnement et polluer les milieux. En effet, l’utilisation massive des biocides entraine la présence 

de ces polluants dans les cours d’eau, notamment pour ceux utilisés en agriculture ou par le grand 

public à cause de leur taux d’abattement trop faibles dans les stations d’épuration (Bourgin et al. 2018).  
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La présence dans l’environnement de certains TPs ont fait l’objet d’études, notamment lorsqu’ils sont 

bien connus de la communauté scientifique. C’est le cas du FIP et de ses dérivés qui ont été recherchés 

dans plusieurs matrices environnementales dans plusieurs pays. Quatre TPs de ce composé sont bien 

connus : le fipronil sulfide (FIP-SFI), le fipronil sulfone (FIP-SFO), le fipronil amide (FIP-AM) et le fipronil 

desulfinyl (FIP-DES). Ces TPs ont par exemple été retrouvés à des concentrations médianes allant de 

0,04 à 1,58 ng/L dans les eaux d’un lac près d’Hanoï, et à des concentrations plus faibles dans les eaux 

du robinet de la ville d’Hanoï, à 0,01 et 0,02 ng/L pour le FIP-SFI et FIP-SFO respectivement (Wan et al. 

2021). Les TPs étaient, pour certains d’entre eux, retrouvés à des concentrations plus importantes que 

le biocide. En France, le FIP-SFI et le FIP-SFO ont été retrouvés à des concentrations médianes entre 

0,13 et 0,29 ng/L pour le premier et 0,43, et 0,85 ng/L pour le second (Cruz 2015), des valeurs parfois 

supérieures à leur PNEC (Predicted No Effect Concentration) de 0,77 ng/L (ANSES 2018).  

Des biocides et leurs TPs peuvent également se retrouver dans les eaux pluviales issues du 

ruissellement des surfaces des bâtiments. Il est possible de retrouver dans ces eaux les produits 

dégradés en plus grande quantité que les molécules mères, même après avoir traversé un système 

d’infiltration des eaux pluviales pour rejoindre les nappes (Hensen et al. 2018b).  

2.4.3 Méthodes analytiques d’identification des produits de transformation 
Les composés nouveaux et émergents sont beaucoup plus nombreux que les composés connus, ils 

représentent la partie immergée de l’iceberg. La spectrométrie de masse haute résolution (HRMS) est 

utilisée dans le domaine de l’environnement afin de pouvoir détecter de nouveaux composés, tels que 

les TPs, dans des matrices simples ou complexes. Cette haute résolution traduit l’aptitude de cette 

technologie à séparer 2 ions de masse proche grâce à plusieurs étapes :  

L’ionisation pour passer d’une phase condensée à gazeuse et transformer les molécules en ion. Cette 

étape peut être réalisée par plusieurs techniques comme l’électrospray (ESI) ou encore l’ionisation 

chimique à pression atmosphérique (APCI). Ces ionisations sont qualifiées de « douces » car elles 

forment peu de fragments. 

L’analyseur de masse permet de séparer les ions produits en fonction de leur rapport m/z (m = masse 

de l’ion ; z = charge de l’ion). C’est cette partie de l’appareil qui définira sa résolution : les analyseurs 

Time Of Flight (TOF) et Orbitrap sont considérés comme des analyseurs haute résolution. Il est aussi 

possible de coupler plusieurs analyseurs entre eux (Triple Quadripôle, TOF-TOF, QTOF, …) afin 

d’augmenter la sensibilité. En effet, cela permet de fragmenter l’ion précurseur en fragments, 

technique très utile pour déterminer la structure d’un composé. 

La spectrométrie de masse est souvent couplée à une technique chromatographique, gazeuse (GC) ou 

liquide (LC). Le couplage à la chromatographie permet une séparation des composés d’un mélange afin 

de faciliter l’identification des molécules, détecter un maximum de composés et de fournir le plus 

d’informations possibles (tels que le temps de rétention RT). 

Pour assurer un certain niveau de confiance lors de l’identification d’une nouvelle molécule par analyse 

non-ciblée, la Figure 2 présente les critères de validation des niveaux. Le niveau 1, le plus élevé, est 

atteint lorsque le la structure de la molécule est confirmée par un standard. Le niveau 2, lui, est obtenu 

lorsque le produit d’intérêt est retrouvé à l’aide d’une librairie de données spectrales, ou par l’étude 

des fragments mettant en évidence une unique structure. Pour atteindre le niveau 3, des informations 

sont obtenues permettant d’émettre des hypothèses sur la structure, sans pouvoir en proposer une 

unique (isomères par exemple). Le niveau 4 indique seulement la connaissance de la formule brute 

alors que le niveau 5 ne permet d’obtenir d’information que la masse.  
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Figure 2 : Schéma de la classification du niveau de confiance d'identification des produits (issu de Schymanski et 
al. 2015) 

L’analyse en mode suspect est une analyse qui a pour but de rechercher la présence d’une molécule 

dans un échantillon sans avoir la certitude de sa présence. Ce qui différencie ce mode d’analyse du 

mode non-ciblé est que la structure de la molécule est déjà connue.  

 

2.5 Exposition humaine aux biocides et risque pour la santé 

Dans l’idée de promouvoir la réduction à la source des contaminants dans les eaux urbaines, il est 

important de sensibiliser les consommateurs au risque pour la santé, qui est un moteur de changement 

plus efficace que le risque pour l’environnement d’après les résultats du projet Cosmet’eau (Deroubaix 

et al. 2018).  

L'exposition humaine aux biocides dans les maisons a été peu étudiée. Alors que les données sur les 

biocides dans l'air intérieur sont rares, l'exposition des personnes aux biocides est pour l'instant 

estimée à partir de leur présence dans les produits du quotidien. Jusqu'à présent, les risques pour la 

santé humaine, liés à l'utilisation domestique de biocides, sont principalement évalués par des 

approches théoriques basées sur les formulations des produits (Hahn et al. 2010) et il semble 

nécessaire d'acquérir des données réelles sur l'exposition aux biocides à domicile.  

Cette exposition peut induire des effets sur la santé du fait de la toxicité des substances. Les 

isothiazolinones et les benzalkoniums sont fortement allergènes (Hahn et al. 2010). Une épidémie 

d'allergie a été observée en Europe (Herman et al. 2019) avec l'augmentation de l'utilisation des 

isothiazolinones comme conservateur dans les cosmétiques (Bressy et al. 2019). Certaines substances, 

comme les insecticides, sont suspectées de diminuer la fertilité, de perturber le développement pré-

natal, d'augmenter les risques de leucémie (Saillenfait et al. 2015; Van Maele-Fabry et al. 2019) et de 

jouer un rôle dans la résistance aux antibiotiques (Wieck et al. 2016). Quelques études ont montré la 

contamination humaine des biocides en mesurant les biocides dans les urines, les cheveux ou le lait 

maternel (Fortin et al. 2009; Corcellas et al. 2012; Haraux et al. 2018; Béranger et al. 2020) mais les 

études épidémiologiques ne permettent pas encore de conclure sur les risques. 
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3 Flux de biocides dans le continuum urbain 

OPUR 5 a permis la finalisation du traitement des données de la thèse de Claudia Paijens (2019) qui 

s’est déroulée dans la phase 4.5, et sa valorisation. La soutenance de thèse a eu lieu le 16 décembre 

2019 à l’université Paris-Est Créteil. Ce travail de thèse s’est intéressé aux biocides utilisés dans les 

matériaux de construction, à leur transfert vers les rejets urbains de temps de pluie (RUTP) et in fine 

vers le milieu récepteur. La phase 5 du programme a permis la modélisation des flux à l’échelle de 

l’agglomération parisienne, ce qui n’avait pas pu être fait au cours de la thèse de Claudia Paijens (2019). 

Les objectifs de ces travaux étaient : (i) d'identifier les familles de biocides contenus dans les matériaux 

de construction et leurs sources d'émission ; (ii) d'étudier la dynamique des biocides sélectionnés dans 

les eaux de l'agglomération parisienne ; et (iii) de prioriser les voies d'introduction des biocides vers le 

milieu récepteur.  

Après un état de l'art (Paijens et al. 2020b), une méthodologie de priorisation des substances a été 

développée (Paijens et al. 2020c) basée sur leurs usages, l'exposition des populations aquatiques et 

leur écotoxicité. Vingt biocides ont été sélectionnés : diuron, isoproturon, méthylisothiazolinone (MIT), 

chloro-méthylisothiazolinone (CMIT), benzisothiazolinone (BIT), octylisothiazolinone (OIT), dichloro-

octylisothiazolinone (DCOIT), chlorure de didécyldiméthl ammonium (DDAC), chlorures de 

benzalkonium (BAC C12, C14, C16 et C18), terbutryne, cybutryne, terbuthylazine, carbendazime, 

butylcarbamate d'iodopropynyle (IPBC), thiabendazole, tébuconazole et mécoprop.  

Une méthode d'analyse a été développée et validée pour analyser simultanément 18 d'entre eux dans 

les fractions dissoutes et particulaires d'échantillons d'eaux urbaines (Paijens et al. 2020d). Elle a été 

appliquée à différents échantillons d'une zone d'étude ciblant la Seine au niveau de l'agglomération 

parisienne entre Alfortville - en amont de Paris - et Conflans-Sainte-Honorine - en aval. Cette zone 

d'environ 80 km (Figure 3) est caractérisée par un fort degré d'urbanisation (environ 6 000 000 

d'habitants sur environ 1 000 km²), un taux d'imperméabilisation élevé (environ 40 %) et un faible 

degré d'industrialisation (moins de 2 % des eaux usées sont des eaux usées industrielles (Bergé et al. 

2014) ou d'agriculture (moins de 1 % de la zone étudiée). Le réseau d'assainissement de 

l'agglomération parisienne est principalement unitaire. Entre les points amont et aval, en plus de la 

Marne, les effluents de deux STEU sont rejetés en Seine, Seine centre (900 000 équivalents habitants 

- EH) et Seine aval (5 000 000 EH), ainsi que de multiples déversoirs d'orage (DO) de tailles diverses, 

déversant en cas de fortes pluies, un mélange d'eaux usées et pluviales non traitées. Parmi les 

principaux DO de la zone d'étude, deux DO exploités par le SIAAP, situés à Clichy et à La Briche, et sept 

DO exploités par la Ville de Paris, ont déversé respectivement 5,7 m3, 3,2 m3 et 1,7 m3 en 2018, ce qui 

représente ensemble plus de 90 % du volume total déversé par les DO de la zone. Les rejets d'eaux de 

ruissellement et d'eaux pluviales strictes n'ont pas été considérés du fait qu'ils sont minoritaires par 

rapport à l'unitaire et du fait de la difficulté à estimer leurs flux, leurs débits n'étant pas mesurés en 

continu comme pour les STEU et les DO.  

Les campagnes d'échantillonnage des eaux urbaines ont ciblé la STEU Seine centre et le DO déversant 

le volume le plus important, celui de Clichy. Ces deux sites ont des bassins versants comparables. Les 

eaux de surface ont été échantillonnées (i) en amont de Paris, dans la Marne à Saint-Maurice et dans 

la Seine à Alfortville, et (ii) en aval de Paris, dans la Seine à Conflans-Sainte-Honorine. Ce plan 

d'échantillonnage (Figure 3) a permis d'acquérir une base de données de concentrations de biocides 

dans les eaux urbaines, certaines données étant uniques en France, base de données qui a été publiée 

dans l'entrepôt (Paijens et al. 2020a). Les résultats de ces travaux ont été publiés, pour les eaux 

urbaines dans (Paijens et al. 2021), et pour leur contribution à la contamination de la Seine, dans 

(Paijens et al. 2022). Une synthèse a été publiée en français dans TSM (Bressy et al. 2022). 



 

Rapport OPUR 5 – R2.3  24 / 71 

 

Figure 3 : Localisation de la zone d'étude et des différents points de rejets urbains en Seine (tiré de Paijens et al. 
(2022)) 

 

3.1.1 Biocides dans les rejets urbains par temps sec et temps de pluie 
Les résultats sur la contamination en biocides des eaux urbaines ont montré l'ubiquité des 18 biocides 

ciblés à la fois dans les eaux des STEU et dans les DO. Les résultats pour les eaux usées brutes sont 

présentés Figure 4. Les biocides sont présents en entrée et en sortie de STEU, aussi bien dans la fraction 

dissoute que la fraction particulaire. Les biocides quantifiés aux plus fortes concentrations en entrée 

de STEU étaient la MIT, la BIT, le BAC C12 et le BAC C14, à des concentrations supérieures à 100 ng/L. 

Dans les rejets de STEU, les concentrations restaient en moyenne du même ordre de grandeur que 

celles mesurées dans les eaux usées brutes, à l'exception des isothiazolinones pour lesquelles une 

élimination entre 67 % (CMIT) et 91 % (BIT) a été observée. Concernant les autres composés, les taux 

d'abattement étaient inférieurs à 50 %. Les rejets de STEU sont donc une voie d'introduction des 

biocides vers la Seine. 

La Figure 5 compare les concentrations pour les eaux de rejets de STEU et les DO. Dans ces matrices, 

les biocides étaient fréquemment quantifiés dans les fractions dissoutes et particulaires, même s'ils 

étaient principalement présents dans la fraction dissoute. Des concentrations élevées de MIT, BIT (0,2 

- 0,9 mg/L pour les deux) et BAC C12 (0,5 - 6 µg/L) ont été mesurées dans les eaux usées. Dans les DO, 

les biocides dominants étaient les benzalkoniums (jusqu'à 5,8 mg/L pour le BAC C12), la MIT (jusqu'à 

0,3 µg/L), le carbendazime (jusqu'à 0,3 µg/L), le mécoprop (jusqu'à 0,3 µg/L) et le diuron (jusqu'à 

0,2 µg/L).  

Afin de discriminer les origines des biocides dans les rejets de DO (eaux usées vs. eaux pluviales), nous 

avons confronté les concentrations dans les DO aux proportions d'eaux pluviales estimées à partir de 

la conductivité électrique. Les concentrations de MIT et BIT diminuent avec l'augmentation de la 

proportion d'eaux pluviales dans le DO, suggérant une dilution des eaux usées par les eaux pluviales. 

Ces composés sont en effet largement utilisés comme conservateurs dans les produits domestiques. 

Au contraire, les concentrations de diuron, d'isoproturon, de terbutryne, de carbendazime, de 

tébuconazole et de mécoprop ont tendance à augmenter avec la proportion des eaux pluviales, ce qui 

suggère une contribution majeure des eaux pluviales à la contamination des DO par ces biocides. L'une 
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des principales sources est vraisemblablement la lixiviation des matériaux de construction par temps 

de pluie. Enfin, aucune tendance n'a été observée pour la CMIT, l'OIT, la DCOIT, les benzalkoniums, 

l'IPBC, le thiabendazole, la cybutryne et la terbuthylazine. Ces composés semblent donc être apportés 

dans des proportions équivalentes par les eaux usées et les eaux pluviales, ce qui correspond à leur 

utilisation dans les produits domestiques (cosmétiques, désinfectants, produits pharmaceutiques, 

lutte contre les nuisibles, etc.) et dans les matériaux de construction (peintures, enduits, bois, etc.).  

 

Figure 4 : Concentrations totales moyennes (min - max) mesurées par temps sec dans les eaux usées (n=6) et les 
rejets (n=6) de la STEU Seine centre (tiré de Paijens (2019)) 

 

Figure 5 : Concentrations en biocides mesurées dans les eaux usées traitées, dans les DO et en Seine en aval de 
l'agglomération parisienne (moyennes, min et max en ng/L) (tiré de Bressy et al. (2021) 
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Afin de pouvoir les comparer, les contributions annuelles de toutes les STEU et de tous les DO entre 

nos deux points d'étude sur la Seine ont été estimées à l'aide de la méthode de Monte-Carlo, en 

collaboration avec Damien Tedoldi (INSA Lyon). L'objectif de cette approche de modélisation 

statistique est (i) de permettre une extrapolation stochastique des mesures aux événements et aux 

sources urbaines non échantillonnés (voir Figure 3) et (ii) de tenir compte explicitement des 

incertitudes, telles que les erreurs d'analyse pour les concentrations de biocides et les erreurs de 

mesure pour les débits. La méthode est détaillée dans l'article (Paijens et al. 2021). Rapidement, pour 

chaque composé ayant un nombre suffisant de valeurs quantifiées (≥75 %), la variabilité des 

concentrations a été modélisée par des distributions statistiques continues (uniforme pour les STEU et 

log-normale pour les DO). Ces distributions ajustées ont été utilisées pour reconstruire de manière 

aléatoire une série de concentrations journalières / événementielles de biocides sur un an, à laquelle 

un terme d'erreur gaussien a été ajouté pour modéliser les incertitudes analytiques. Ces 

concentrations, multipliées par les volumes journaliers traités (pour les STEU) ou par les volumes des 

événements déversés (pour les DO), tous additionnés d'un terme d'erreur, ont fourni une estimation 

ponctuelle des flux annuels de chaque biocide aux points échantillonnés. Cette procédure a été 

répétée 100 000 fois afin d'obtenir une distribution statistique des flux de biocides, permettant ainsi 

de caractériser l'incertitude sur chaque valeur.  

Les résultats sont présentés Figure 6. Les flux de biocides dans les effluents des STEU s'échelonnent de 

la façon suivante : isoproturon, terbuthylazine (< 1 kg/an) < DCOIT, IPBC, thiabendazole, tébuconazole 

(1-10 kg/an) < diuron, BIT, terbutryne, carbendazime, mécoprop (10-100 kg/an) < MIT, BAC C12 (> 

100 kg/an). L'ordre est approximativement le même pour les DO, mais les valeurs diffèrent d'un ou 

deux ordres de grandeur : isoproturon, DCOIT, terbuthylazine (< 0,1 kg/an) < BIT, terbutryn, 

thiabendazole, tébuconazole (0,1-1 kg/an) < diuron, MIT, carbendazime, mécoprop (1-10 kg/an) < BAC 

C12 (> 10 kg/an). 

Par conséquent, à l'échelle de la ville et de l'année, les STEU semblent constituer la principale voie 

d'introduction des biocides dans le milieu récepteur, bien que les concentrations dans les effluents de 

STEU soient plus faibles que dans les DO, en raison de volumes rejetés beaucoup plus importants 

(620 m3 contre 11 m3 en 2018 sur la zone étudiée). Cependant, contrairement aux effluents de STEU, 

qui sont continuellement rejetés dans la rivière au cours de l'année, les DO constituent des rejets 

ponctuels à des débits pouvant dépasser ceux des rejets de STEU. Ils peuvent donc avoir un impact 

local et ponctuel plus important sur les organismes aquatiques.  

 

Figure 6 : Flux annuels de biocides rejetés en Seine entre nos points amont et aval par les STEU (Seine centre et 
Seine aval) et par les DO (Clichy, La Briche et les DO parisiens), estimés par les simulations Monte-Carlo, les 

barres d'erreur représentent les intervalles de confiance à 95 % (tiré de Bressy et al. (2022)) 



 

Rapport OPUR 5 – R2.3  27 / 71 

3.1.2 Biocides en Seine et contribution de la ville 
La majorité des biocides a été quantifiée dans plus de huit échantillons sur dix en Marne et en Seine, 

en amont et aval de l'agglomération parisienne. Les BIT, OIT, DCOIT, IPBC et mécoprop ont été 

quantifiés dans plus de la moitié des échantillons, tandis que les CMIT, BAC C16 et cybutryne étaient 

plus fréquemment inférieurs à la LQ. Une augmentation des fréquences de détection entre l'amont et 

l'aval a été observée pour le BIT, l'OIT, le BAC C16, l'IPBC et le mécoprop.  

Les biocides ciblés ont été quantifiés dans la plupart des échantillons à des concentrations totales 

médianes inférieures à 10 ng/L, sauf pour la MIT et le BAC C14 dont les concentrations médianes se 

situaient entre 10 et 100 ng/L, et le BAC C12 qui atteignait souvent des concentrations supérieures à 

100 ng/L (voir Figure 4). Ces valeurs médianes sont entre 1 et 2 ordres de grandeur inférieures aux 

concentrations dans les rejets d'eaux urbaines. 

L'évolution temporelle des concentrations de diuron et d'isoproturon en Seine a été représenté en 

Figure 8. Les concentrations diminuent d'un facteur 10 en quelques années suite à l'interdiction de ces 

substances comme pesticides, en 2008 pour le diuron et en 2017 pour l'isoproturon, ce qui souligne 

l'efficacité de ces mesures. Cependant, ces composés sont encore quantifiés dans les eaux de surface, 

et leur rémanence ne peut s'expliquer uniquement par la persistance de ces molécules dans les sols 

ou les sédiments (demi-vies de l'ordre de quelques années) mais aussi par les rejets urbains.  

Les concentrations mesurées en Seine ont été comparées aux concentrations prédites sans effet (PNEC 

ou Predicted No Effect Concentration) et ont mis en avant le risque potentiellement élevé pour les 

populations aquatiques, notamment dû au diuron, à la DCOIT et aux benzalkoniums (voir Figure 7). 

 

 

Figure 7 : Quotient risque calculé pour chaque biocide et à chacune des campagnes réalisées en Seine et en 
Marne (tiré de Paijens et al. (2022)) 
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Figure 8 : Évolution des concentrations en diuron (a) et isoproturon (b) entre 2007 et 2019 en Seine (base de 
données Naïades et Paijens et al. (2020a)) (tiré de Paijens et al. (2022) 

 

Contrairement aux rejets urbains pour lesquels nous avons pu évaluer des flux annuels par des 

méthodes stochastiques, nous avons choisi de raisonner en flux massiques journaliers pour comparer 

la contamination de la Seine entre l'amont à l'aval de l'agglomération Parisienne. Ce choix vient du fait 

que nous n'avons pas pu considérer la variabilité des concentrations en Seine comme aléatoire (du fait 

de variabilités non maîtrisées entre l'amont et l'aval comme le temps de pluie par exemple) et que les 

campagnes amont / aval n'ont pas été réalisées en tenant compte des temps de transport de l'eau 

(difficultés logistiques). Les distributions statistiques des flux amont et aval ont été comparées en 

utilisant un test de Wilcoxon-Mann-Whitney. Différents ordres de grandeur ont pu être distingués : 

quelques dizaines de g/jour (isoproturon, OIT, DCOIT, terbutryn, cybutryn, terbuthylazine, IPBC, 

thiabendazole), environ 100 g/jour (diuron, BIT, CMIT, carbendazime, tébuconazole, mécoprop) et 

jusqu'à plusieurs centaines de g/jour ou même >1 kg/jour (MIT et benzalkoniums). Les résultats 

montrent que la Marne comme la Seine sont déjà contaminées en amont de l'agglomération 

Parisienne en lien avec d'autres sources (urbaines, agricoles ou transfert depuis la nappe) en amont.  

 

Parmi les 18 biocides étudiés, la différence entre les valeurs calculées en amont et en aval a pu être 

considérée comme significative pour trois d'entre eux : BIT (valeurs médianes : 50±22 g/jour en amont, 

140±60 g/jour en aval), terbutryne (valeurs médianes : 36±9 g/jour en amont, 58±14 g/jour en aval) et 

thiabendazole (valeurs médianes : 33±7 g/jour en amont, 62±14 g/jour en aval). Leurs distributions 

complètes sont présentées sur la Figure 9 (boxplots bleu clair et bleu foncé). Pour les autres composés, 

la variabilité des flux journaliers entre les différentes campagnes d'échantillonnage était plus élevée 

qu'un éventuel décalage entre les deux distributions de valeurs ; néanmoins, il convient également de 

mentionner qu'aucun des biocides étudiés n'a montré une tendance significativement décroissante 

entre les sites amont et aval.  
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Ces valeurs ont ensuite été mises en perspective avec les flux rejetés par les STEU et DO. Sur la Figure 

9, les flux moyens quotidiens provenant des STEU (47±3 g/jour pour le BIT, 31±2 g/jour pour la 

terbutryn et 23±2 g/jour pour la thiabendazole) ont été ajoutés aux distributions de flux transportés 

par la rivière en amont (boxplots jaune clair). Il est intéressant de noter que, pour les trois biocides 

susmentionnés, les flux en amont ajoutés aux rejets de la STEU ne peuvent plus être considérés comme 

différents des valeurs en aval. À l'échelle de l'événement, les flux de biocides rejetés par les DO étaient 

généralement plus faibles (valeurs médianes inférieures d'un facteur 3 à 25) et moins variables que 

celles transitant en Seine (Figure 9, boxplot orange). Néanmoins, les deux distributions se chevauchent 

partiellement pour la plupart des biocides. Ceci indique que les rejets des DO peuvent être 

ponctuellement responsables d'une multiplication par deux des flux massiques dans la rivière, en 

particulier pendant les périodes estivales en période d'étiage. 

 

 

Figure 9 : Distribution statistique des flux journaliers de biocides dans la rivière en amont et en aval de 
l'agglomération parisienne et comparaison avec les rejets urbains (WWTP : stations d’épuration, CSO 

discharges : rejets de DO, Seine River downstream : Seine à l’aval de Paris ; tiré de Paijens et al. (2022)) 

 

4 Sources amont de biocides : enquêtes sur les usages domestiques 

et dans le bâtiment 

Cette partie et la suivante ont été menées dans le cadre de la thèse de Pierre Martinache qui 

soutiendra sa thèse début 2025 dans le cadre du programme OPUR et des projets associés 

Biocid@Home et BiociDust.  

4.1 Bases de données nationales 

Plusieurs bases de données nationales ont été consultées : la base de données nationale SIMMBAD2 

(maintenant BIOCID) qui liste les produits biocides mis sur le marché en France et en kg (voir Figure 

10) ; la base de données de vente des pesticides par la Banque Nationale des Ventes Distributeurs 

(BNVD3)  qui liste les achats et ventes de substances actives pesticides en France et en kg (voir Figure 

 
2 Base de données SIMMBAD consultée le 18/10/2021 
3 Base de données BNVD consultée le 20/10/2021 
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11) ; la base de données de l’ANSM4 des quantités de substances vendues par les laboratoires aux 

officines et établissement de santé en kg (voir Figure 12) ; et la base de données de produits de 

consommation MINTEL5 qui liste les substances présentes dans les formulations, entre autres, de 

cosmétiques et de produits ménagers (voir Figure 13).  

Ces bases de données récoltent des données très disparates, certaines étant en kg de substances 

actives, d’autres en kg de produits finis, d’autres en pourcentage de nouveaux produits mis sur le 

marché. Elles ne permettent pas, comme nous l’espérions, de pouvoir comparer et hiérarchiser les 

usages de façon quantitative. Par contre elles donnent des informations intéressantes sur l’évolution 

des usages en lien, ou pas, avec la réglementation.  

La base de données SIMMBAD (Figure 10) met en évidence, pour les usages biocides, l’importance des 

benzalkoniums, majoritaires. L’évolution temporelle montre une augmentation des tonnages de 

biocides au cours du temps, avec une première augmentation jusqu’à 2012, puis une deuxième 

augmentation en 2019, à mettre en lien avec la crise du Covid-19. Cette augmentation concerne 

essentiellement les benzalkoniums utilisés comme désinfectants.  

La Figure 11, qui montre l’évolution des ventes de pesticides (uniquement les molécules sélectionnées 

dans notre recherche) en France montre une baisse notable de cette utilisation. La figure met bien en 

évidence l’effet des réglementations avec les interdictions successives du diuron puis de l’isoproturon, 

puis la loi Labbé.  

Concernant les usages dans les produits pharmaceutiques (Figure 12), très peu de nos molécules sont 

concernées : seuls les benzalkoniums, seuls ou en mélange, la perméthrine et la méthylisothiazolinone 

sont utilisés (désinfectants ou lutte contre certaines infections de peau). Nous pouvons noter que 

l’ordre de grandeur de substances vendues annuellement en France dans des médicaments (millier de 

kg) est beaucoup plus faible que pour les autres usages (million de kg pour les pesticides ou les produits 

biocides, même en rapportant les quantités de produits biocides aux quantités de substances actives 

biocides).  

 

Figure 10 : Évolution des tonnages mis sur le marché biocides en France entre 2010 et 2020 (source SIMMBAD) 

 
4 Base de données de l’ANSM consultée le 06/09/2022 
5 Base de données MINTEL consultée en mai 2015 
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Figure 11 : Évolution des quantités de pesticides vendus en France entre 2008 et 2019 (source BNVD) 

 

  

Figure 12 : Évolution des quantités de substances biocides vendues par les laboratoires aux officines et 
établissement de santé entre 2010 et 2021 (source ANSM) 
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Figure 13 : Évolution du pourcentage de nouveaux produits mis sur le marché qui contiennent les substances 
biocides (source Mintel) 

 

4.2 Enquête sur la présence de biocides dans les produits du quotidien 

Une enquête a été menée dans un magasin de bricolage et deux supermarchés. L’ensemble des 

produits cosmétiques, des produits de lutte contre les nuisibles et des produits ménagers a été 

référencé et la présence des substances biocides sélectionnés notée. Plus de 3000 produits (n=3490) 

ont ainsi été recensés. La Figure 14 synthétise les résultats de l’enquête par substances retrouvées 

dans les produits recensés tandis que le Tableau 4 les synthétise par type de produits.  

Plus de la moitié (57 %) des produits contiennent au moins une de nos substances. Les isothiazolinones 

sont les substances les plus retrouvées dans tous les types de produits. Les désinfectants, les lingettes 

et les algicides contiennent majoritairement des benzalkoniums.  L’IPBC est présent dans les peintures 

et les traitements de surface. Les pyréthrinoïdes sont essentiellement présents dans les insecticides et 

dans quelques produits de traitement.  
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Si l’on regarde en détails par types de produits, les peintures sont les produits qui contiennent le plus 

de biocides (80 % des articles en contiennent) avec les produits de traitements, les colorants et les 

insecticides. Les produits d’usage domestique courant contiennent également un grand nombre de 

substances biocides en particulier les lingettes et les désinfectants.  

Ces données sont très intéressantes pour expliquer ensuite les données de contamination dans 

l’environnement intérieur.  

 

Figure 14 : Nombre d’articles recensés contenant les substances biocides d’intérêt 

 

Tableau 4 : Nombres de produits commerciaux recensés lors de l’enquête contenant les substances biocides 
d'intérêt classés par usages 

Usages 

Nombre 
de 

produits 
(n=3490) 

Nombre de 
produits 

avec 
biocides (%) 

Substances biocides contenues dans le produit (nombre) 

Peintures 1131 941 (83 %) BIT (913) - MIT (903) - CMIT (750) - OIT (187) - IPBC (41) - TB (33) - DCOIT (12) 

Produits de 
traitement 

795 559 (70 %) 
MIT (508) - BIT (504) - CMIT (394) - IPBC (41) - OIT (39) - TB (12) - CPMT (6) - 

TEB (2) - PPC (2) - BAC (2) - PMT (1) 
Produits de 
nettoyage 

350 61 (17 %) MIT (48) - BIT (36) - CMIT (18) - OIT (3) - BAC (3) - DDAC (2) 

Cosmétiques 338 14 (4 %) CMIT (11) - MIT (11) - IPBC (3) 

Produits 
lessiviels 

257 75 (29 %) BIT (46) - MIT (45) - OIT (18) - CMIT (8) - BAC (3) - IPBC (2) - DDAC (2) 

Colorants 190 168 (88 %) BIT (168) - CMIT (126) - MIT (126) - OIT (26) 

Produits 
vaisselle 

106 18 (17 %) BIT (15) - MIT (13) - CMIT (2) - DDAC (1) 

Insecticides 96 19 (20 %) 
CPMT (10) - PMT (4) - MIT (3) - ACE (2) - BIT (2) - DMT (2) - CMIT (1) - BAC (1) 

- DDAC (1) - IPBC (1) 

Revêtements 92 69 (75 %) MIT (67) - BIT (64) - CMIT (61) - OIT (2) 

Désinfectants 41 26 (63 %) DDAC (17) - BAC (12) - BIT (2) - MIT (2) 

Lingettes 33 21 (64 %) DDAC (9) - BIT (6) - BAC (5) - MIT (4) - OIT (4) - IPBC (2) - CMIT (2) 

Pesticides 30 0 (0 %)   

Autres 25 2 (8 %) MIT (2) - OIT (2) 

Algicides 6 2 (33 %) BAC (2) 
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5 Sources amont de biocides : contamination des espaces intérieurs 

domestiques 

5.1 Contamination des eaux grises 

5.1.1 Collecte et traitement des échantillons d’eaux grises 
Entre 2023 et 2024, dans le cadre de la thèse de Pierre Martinache, vingt échantillons d’eaux grises 

ont été prélevés dans 7 logements franciliens chez des volontaires selon le protocole développé lors 

de la thèse de Steven Deshayes (Deshayes et al. 2017). Des échantillons d’eau de douche (n=4), de 

lave-linge (n=4), de nettoyage de sols (n=5), de vaisselle manuelle (n=6) et d’évier (n=1) ont été 

analysés par LC/MSMS pour quantifier les substances biocides dans la phase dissoute avec une 

méthode adaptée de la méthode développée dans OPUR 4.5 (Paijens et al. 2020d). De plus, chaque 

volontaire a rempli un questionnaire sur ses habitudes, les produits qu’il utilise et sa perception des 

risques liés aux usages de substances biocides dans son quotidien.  

5.1.2 Concentrations en substances biocides dans les eaux grises  
Les concentrations en substances biocides dans les eaux grises sont présentées en Figure 15 pour 

chaque type d’eau grise et chaque logement. Les Tableau 5 (molécules quantifiées dans plus de la 

moitié des échantillons) et Tableau 6 (molécules quantifiées dans moins de la moitié des échantillons) 

synthétisent les fréquences de détection et quantification ainsi que les concentrations dans l’ensemble 

des 20 échantillons (sous forme de 1er décile (d10), médiane (d50) et dernier décile (d90) ou sous forme 

de min – max).  

26 molécules ont été quantifiées dans au moins un des 20 échantillons. La CMIT, la CBY et le TBZ étaient 

toujours en dessous des limites de quantification (LOQ). Quatre substances ont une fréquence de 

quantification supérieure à 75 % : BAC-C12, BAC-C14, DDAB/DDAC, OIT. Quatorze substances sont 

quantifiées dans plus de la moitié des échantillons. Il s’agit des benzalkoniums C12, C14, C16, 

DDAB/DDAC, des isothiazolinones,  

Les substances quantifiées varient selon les habitations mais surtout selon le type d'eaux grises. Trois 

substances sont communes à chaque échantillon de douche (BAC-C12, BAC-C14, OIT), quatre pour les 

machines à laver (BAC-C12, BAC-C14, OIT, DIU) et huit pour le nettoyage des sols (BAC-C14, BAC-C16, 

DDAB/DDAC, TEB, CBZ, ACE, CPMT, DIU). Les échantillons pour le nettoyage des sols sont toujours les 

plus concentrés, tandis que les échantillons pour le lavage manuel de la vaisselle et la douche sont les 

moins concentrés. Les concentrations les plus élevées ont été mesurées pour le BAC-C16 (> 

20 000 ng/L) dans les eaux grises de nettoyage des sols et dans les machines à laver. 

5.1.3 Liens entre la contamination des eaux grises et les produits domestiques 
Les résultats de l'étude de marché (paragraphe 4.1) et de l’enquête auprès des habitants mettent en 

évidence la prédominance dans les produits commercialisés des BAC-C12, BAC-C14, DDAB/DDAC et 

OIT, qui sont les quatre substances les plus quantifiées dans les eaux grises. Les composés 

d'ammonium quaternaire sont omniprésents dans les produits ménagers désinfectants (nettoyage des 

sols, lingettes) et l'OIT dans les peintures. Le troisième logement présente le niveau le plus élevé de 

MIT (750 ng/g) qui peut être lié à l'utilisation récente de peintures contenant cette substance. La 

concentration maximale de cyperméthrine mesurée dans les logements 2 et 5 dépasse 6 000 ng/L et 

peut s'expliquer par la présence de moquette dans les couloirs à l'extérieur du logement.  
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Tableau 5 : Fréquences de détection/quantification et concentrations d10, médiane et d90 en biocides dans les 
eaux grises pour les substances quantifiées dans plus de 50 % des échantillons (1er décile (d10), médiane (d50) 

et dernier décile (d90)) 

n=20 f detect f quanti d10 (ng/L) d50 (ng/L) d90 (ng/L) 

BAC-C12 100% 90% 20 140 2 500 

BAC-C14 100% 95% 15 67 750 

BAC-C16 100% 70% 710 1 200 11 000 

DDAB/DDAC 100% 80% 320 1 100 7 600 

TEB 90% 65% 1,9 5,7 73 

IPBC 85% 65% 7,1 14 52 

MIT 95% 55% 4,4 5,2 62 

OIT 100% 75% 6,8 21 95 

PMT 90% 65% 9,1 72 460 

CPMT 95% 50% 340 930 5 800 

TB 80% 50% 1,7 8,7 150 

DIU 100% 70% 1,0 1,9 15 

FIP 75% 50% 5,8 33 300 

 

 

Tableau 6 : Fréquences de détection/quantification et concentrations min et max en biocides dans les eaux 
grises pour les substances quantifiées dans moins de 50 % des échantillons 

n=20 f detect f quanti min (ng/L) max (ng/L) 

BAC-C18 100% 35% 5,8 350 

MCPP 60% 10% 17 25 

THB 75% 30% 12 110 

PPC 70% 35% 5,6 170 

CBZ 85% 30% 2,5 240 

CMIT 40% 0% - - 

BIT 55% 35% 30 120 

DCOIT 75% 5% 5,3 5,3 

ACE 90% 30% 0,86 3,6 

DMT 50% 15% 44 120 

BFT 55% 5% 810 810 

CBY 65% 0% - - 

TBZ 100% 0% - - 

DFB 35% 5% 30 30 

HFU 15% 5% 2,8 2,8 

IPU 100% 5% 0,45 0,45 
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Figure 15 : Concentrations (ng/L) en substances biocides dans les eaux grises pour chaque type d’eau grise, pour 
les 6 logements échantillonnés 

 

5.2 Contamination des poussières intérieures 

La contamination des poussières intérieures sédimentées est à la fois un marqueur d’usages de 

substances et un marqueur d’exposition. Les étudier nous donne des informations sur les pratiques 

domestiques. De plus connaître la contamination des poussières permet d’estimer l’exposition 

humaine (pour l’instant nous avons fait le choix d’évaluer l’exposition par ingestion, une évaluation de 

l’exposition par inhalation est envisagée pour la suite).  

5.2.1 Collecte et traitement des échantillons de poussières sédimentées 
Vingt-sept échantillons de poussières sédimentées ont été prélevés dans 27 logements de volontaires, 

dans le cadre de la thèse de Pierre Martinache. Les échantillons sont prélevés à l’aide de l’aspirateur 

(à sac) du volontaire sur une durée d’un mois. Les échantillons sont tamisés à 100 µm, la fraction 

inférieure à 100 µm correspond à la fraction inhalable de la poussière. Les échantillons tamisés sont 

conservés au congélateur, extraits par micro-ondes à l’aide d’un mélange méthanol / dichlorométhane 
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(60/40, v/v), puis analysés par LC/MSMS par étalonnage interne selon le protocole adapté de Paijens 

et al. (2020d). 

 

5.2.2 Teneurs en substances biocides dans les poussières sédimentées 
La Figure 16 représente, sous forme de nuage de points, les concentrations en substances biocides 

mesurées dans les poussières sédimentées pour chacun des 27 logements tandis que les Tableau 7 et 

Tableau 8 synthétisent les fréquences de détection et de quantification, et les concentrations sous 

forme de 1er décile (d10), médiane (d50) et dernier décile (d90) pour les substances quantifiées dans 

au moins la moitié des échantillons (Tableau 7) et de min – max pour les substances quantifiées dans 

moins de la moitié des échantillons (Tableau 8). 

Vingt substances ont été quantifiées dans plus de la moitié des échantillons (f quanti > 62 %). Il s’agit 

des benzalkoniums, de certaines isothiazolinones (MIT, BIT, OIT, DCMIT), des azoles (propiconazole, 

tebuconazole), de la carbendazime, de l’IPBC, de l’acétamipride, de la terbutryne, du diuron et du 

fipronil. Les 9 autres substances ont été beaucoup moins quantifiées (f quanti < 46 %) bien que 

régulièrement détectées. Les substances biocides sont donc bien omniprésentes dans notre 

environnement intérieur. 

On peut distinguer 3 niveaux de concentrations, en se basant sur les concentrations médianes. Les 

substances peuvent être classées suivant l’ordre :  

- DCOIT, IPU, ACE, CBY, DFB < 10 ng/g  

- 10 ng/g < TB, FIP, DIU, MCPP, CMIT, CBZ, TEB, IPBC, THB, PPC, OIT, BFT, DMT < 1 000 ng/g 

- 1 000 ng/g < BAC-C18, PMT, MIT, BIT, BAC-C14, CPMT, BAC-C12, DDAB, BAC-C16 

Ces différences d’ordre de grandeur peuvent être reliés aux résultats du paragraphe 4 sur les usages 

des substances biocides sélectionnées dans les produits du quotidien. Nous avons en effet montré que 

les benzalkoniums et les isothiazolinones étaient les substances les plus couramment utilisées dans 

l’habitat, soit dans les matériaux (peinture), soit dans les détergents/désinfectants.  

La Figure 16 met en évidence une grande variabilité de teneur en substances biocides dans les 

poussières en fonction des logements, en lien avec des pratiques différentes en fonction des foyers, 

les gammes de teneurs couvrant 2 à 4 ordres de grandeur. Nous avons essayé de croiser les réponses 

des volontaires aux questionnaires sur leurs pratiques avec les teneurs mesurées. Par exemple, la 

présence du FIP dans le logement 3 se distingue par une quantité significativement plus élevée. Cette 

observation peut être expliquée par les réponses fournies dans le questionnaire, indiquant que le 

propriétaire de ce logement possède un chat pour lequel il a récemment effectué un traitement 

antipuce contenant très probablement du fipronil, une substance autorisée en tant qu'insecticide. Cela 

peut expliquer la concentration supérieure de cette substance par rapport aux autres logements. 

D’autre part, le logement 7 est le seul logement qui possède un potager en plus de plantes intérieures 

et extérieures. Il est également le seul qui utilise des produits de protection pour les plantes : cela 

pourrait expliquer qu’il possède les teneurs les plus élevées de substances biocides autorisées en tant 

que fongicides, telles que le PPC ou le TEB. 
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Figure 16 : Teneurs en substances biocides dans les poussières sédimentés des 27 logements en ng/g (les points 
représentent les différents logements dont l'identifiant commence par L) 

 

Tableau 7 : Teneurs en substances biocides dans les poussières intérieures sédimentées pour les substances 
quantifiées dans plus de la moitié des échantillons (1er décile (d10), médiane (d50) et dernier décile (d90)) 

n=27 f détection f quantification d10 (ng/g) d50 (ng/g) d90 (ng/g) 

BAC-C12 100% 100% 260 1 700 10 001 

BAC-C14 100% 96% 200 1 100 5 700 

BAC-C16 96% 92% 9 500 50 000 88 000 

BAC-C18 100% 85% 150 400 900 

DDAB 100% 92% 370 3400 20 000 

THB 96% 96% 15 93 310 

PPC 96% 92% 8,8 220 1 100 

TEB 96% 96% 10 58 730 

CBZ 96% 92% 18 58 190 

IPBC 100% 81% 19 86 690 

MIT 92% 92% 210 520 1 500 

BIT 88% 73% 230 670 2 000 

OIT 100% 100% 46 230 1 500 

DCOIT 100% 100% 0,8 1,5  11 

ACE 100% 88% 0,9 3,1  15 

PMT 73% 73% 67 500 2 500 

CPMT 65% 62% 280 1 400 11 000 

TB 77% 65% 1,5 20 410 

DIU 100% 96% 2,8 24 120 

FIP 96% 85% 2,7 21 250 
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Tableau 8 : Teneurs en substances biocides dans les poussières intérieures sédimentées pour les substances 
quantifiées dans moins de la moitié des échantillons 

n=27 f détection f quantification min (ng/g) max (ng/g) 

MCPP 92% 31% 3,8 110 

CMIT 19% 12% 4,8 211 

DMT 12% 4% 375 375 

CBY 50% 8% 1,2 5,6 

BFT 23% 8% 10 717 

TBZ 65% 27% 0,5 9,2 

DFB 58% 35% 0,9 32 

HFU 50% 19% 1,2 160 

IPU 100% 46% 0,8 7,1 

 

5.2.3 Calcul de quotients risque liés à l’ingestion de poussières 

5.2.3.1 Méthodologie 

Pour estimer si l’exposition chronique à la poussière sédimentée représente un danger, nous avons 

choisi de comparer les valeurs de doses ingérées estimées à partir de nos mesures aux limites 

d’exposition acceptable chronique (AEL). L’AEL est une valeur toxicologique de référence (VTR) 

permettant la caractérisation du risque des effets systémiques. Elle correspond à la dose maximale 

sans effet néfaste observable (No Observed Adverse Effect Level ; NOAEL) avec un facteur de sécurité 

correspondant à différentes incertitudes spécifiques à l’évaluation des risques sur la santé humaine. 

Pour les substances qui en avaient, nous avons utilisé les AEL issues des rapports d’évaluation de 

l’European Chemical Agency (ECHA). 

Le calcul de l’estimation de la dose ingérée au quotidien par les poussières (Estimated Daily Intake ; 

EDIdust en mg/kg pc/j) permet d’estimer la quantité de substances biocides ingérée par les poussières 

par jour en considérant 100% d’absorption des composés. L’équation pour calculer l’EDIdust est la 

suivante (Wang et al. 2019b) : ������� �  

��
� 

��
 [avec C la teneur moyenne du composé dans les 

poussières en (mg/g) ; DIR le taux d’ingestion de poussières (g/j) ; BW le poids corporel (kg)].  

Le quotient de danger (HQ) des substances biocides peut être calculé pour vérifier si les expositions 

par la voie d’ingestion dépassent les VTR recensées. HQ est le rapport entre la dose journalière 

chronique (CDI) par ingestion et la dose chronique de référence (AEL) suivant l’équation (Yang et al. 

2022a) : �� �  
��
����

���
. 

L’EDIdust et la HQ seront établies pour plusieurs classes d’âge : les nourrissons (<1 an), les tout-petits (1 

à 5 ans), les enfants (6 à 11 ans), les adolescents (12 à 19 ans) et les adultes (≥ 20 ans) (Liao et al. 2012) 

en utilisant les valeurs de poids corporels, de taux d’ingestion de poussière par jour et de fractions 

d’exposition intérieure du Tableau 9 pour chaque population (Yang et al. 2022a; CRESS- Epidemiology 

statistics n.d.). 

Tableau 9 : Paramètres pour le calcul des EDIdust des cinq populations étudiées 

Paramètres Bébé Tout-petit Enfant Adolescent Adulte 

Poids corporel (kg) 7,5 14 27,5 53,5 71,5 

Taux d’ingestion de poussière (g/j) 0,02 0,1 0,05 0,05 0,05 

Fraction d’exposition intérieure 0,88 0,79 0,88 0,88 0,88 
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5.2.3.2 Résultats 

La Figure 17 représente les quotients risques liés à l’ingestion de poussière pour les 5 profils en utilisant 

les concentrations médianes (HQ_med) et maximales (HQ_max) dans les différents logements.  

Pour 17 substantes le HQ ne présente pas de risque quelle que soit le profil considéré. Pour le 

propiconazole, la cyperméthrine, la perméthrine et les benzalkoniums, les profils les plus fragiles 

(bambin>bébé>jeunes enfants>adolescents>adultes) présentent un risque faible quand on considère 

la valeur max d’exposition. Pour le fipronil, le risque est même moyen pour les bébés. 

Ces premiers résultats montrent l’intérêt de notre travail avec la mise en lumière d’une contamination 

de nos environnements intérieurs, due à nos activités quotidiennes, qui peut potentiellement 

présenter un risque lors d’une exposition chronique, en particulier pour les profils fragiles comme les 

jeunes enfants. Cette alerte sur les risques pour la santé humaine pourrait être un élément de la 

stratégie à mettre en œuvre pour promouvoir la réduction à la source des contaminants dans 

l’environnement.  

 

Figure 17 : Quotients risque (HQ) calculés pour l’ingestion de poussières prélevés dans 27 logements franciliens 
et pour 5 profils (bébé, bambin, enfant, adolescent et adulte), HQ_med quand la concentration médiane a été 

utilisée et HQ_max quand la concentration maximale a été utilisée 

5.3 Conclusions sur la contamination en biocides des environnements intérieurs 

Les résultats de la thèse de Claudia Paijens (2019) ont mis en évidence que des substances présentes 

dans le milieu récepteur, et qui avaient été sélectionnées pour leur usage fréquent dans le bâtiment 

et leur lixiviation par temps de pluie, avaient également une origine domestique (Paijens et al. 2021) 

qui a été sous-estimée dans les évaluations environnementales (Wieck et al. 2016; Kresmann et al. 

2018; Wieck et al. 2018). Les résultats que nous avons mis en évidence dans les paragraphes 4 et 5 

confirment effectivement que certaines substances biocides, connues comme pesticides ou pour leur 

émission par les matériaux du bâtiment, sont également fortement utilisées dans les produits du 

quotidien, que ce soit des produits ménagers, des produits cosmétiques, des produits de lutte contre 

les nuisibles ou de soin des animaux de compagnie. C’est ce qu’avait également mis en évidence de 

façon théorique l’étude Pesti’Home de l’ANSES (ANSES 2019) qui a recensé la présence de pesticides 
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(dont certaines substances sont interdites pour des usages pesticides mais toujours autorisées en tant 

pour des usages biocides).  

Grâce à des campagnes d’échantillonnage dans les logements (27 échantillons de poussières 

sédimentées et 20 échantillons d’eaux grises ont été prélevés chez des volontaires), nous avons pu 

confirmer expérimentalement que les substances biocides étaient omniprésentes dans nos 

environnements intérieurs. Vingt-six des molécules sélectionnées ont été quantifiées au moins une 

fois dans les eaux grises domestiques et toutes au moins une fois dans les poussières. Ces résultats 

posent la question de l’exposition humaine. Notre évaluation préliminaire de l’exposition sur la base 

de différents profils (enfants/adultes) montre que pour certaines substances et concentrations, 

l’exposition chronique pourrait présenter un risque pour la santé. Outre les aspects santé, ces résultats 

ont un intérêt pour la protection des milieux aquatiques récepteurs. En mettant en lumière que les 

usages domestiques de biocides contaminent les eaux grises qui sont ensuite rejetés dans le réseau 

d’assainissement puis dans les milieux après un traitement peu efficace (Paijens et al. 2021), nous 

interrogeons la possibilité de limiter les émissions anthropiques par une réduction à la source des 

usages. Ces changements de pratiques nécessitent une sensibilisation des usagers qui peut passer par 

des messages de risque pour leur santé.  

6 Étude des produits de transformation des biocides 

La partie sur l’identification des TPs des biocides a commencé en 2020 avec le stage bibliographique 

de Justine Flochlay et a continué en 2021 avec le stage de M2 d’Alexandre Bancourt, puis en 2022 avec 

le post-doctorat de Bertille Bonnaud. L’objectif de cette partie est de développer une méthodologie 

pour suivre le devenir des biocides dans l’environnement. 

6.1 Méthode pour étudier les produits de transformation 

6.1.1 Protocole de photodégradation mis en œuvre 
Les biocides ont été dégradés sous UV grâce à un pilote de dégradation, illustré Figure 18. Le pilote est 

équipé de 3 lampes UVC à 253,7 nm de la marque Philips, d’une puissance de 16 watts chacune, 

refroidies à l’aide de deux ventilateurs. Le bécher de 50 mL est placé au plus près de ces lampes, à une 

distance de 17 cm et sous agitation magnétique, entouré d’une feuille d’aluminium. La solution 

aqueuse de biocide d’un volume initial de 35 mL est à une concentration de 1 mg/L pour tous les 

biocides, excepté pour le DFB, moins soluble dans l’eau, à une concentration de 0,2 mg/L. Des volumes 

de 0,5 mL ont été prélevés pour suivre la cinétique de dégradation des biocides à t= 0, 30, 60,90, 180 

et 360 minutes pour le DCOIT, DFB, IPBC et TB. Plus de points ont été prélevés pour les dégradations 

du CBZ, TEB et THB avec l’ajout de prélèvements à t = 10 min et 20 min. 

6.1.2 Protocoles d’analyse des biocides et de leurs TPs dans les eaux 
Différents échantillons d’eaux usées (WWTP) et d’eaux souterraines (GW) ont été filtrés à 0,7 µm (GF/F 

Whatman®) puis extraits sur phase solide (SPE – Solid Phase Extraction). Cette étape utilise des 

cartouches préparées au laboratoire à partie des cartouches SPE Oasis® HLB (Hydrophilic Lipophilic 

Balance) de Waters™. À cette cartouche sont ajoutées plusieurs phases pour améliorer la sélectivité 

de celle-ci : ISOLUTE® ENV+ de Biotage®, SPE Strata X-AW (Anion Weak) de Phenomenex®, et SPE Strata 

X-CW (Cation Weak) de Phenomenex® selon le protocole de Huynh et al. (Huynh et al. 2021), puis 

analysés par UPLC-HRMS en utilisant un Vion ESI-IMS-QTOF (Waters) de la plate-forme PRAMMICS.  

 



 

Rapport OPUR 5 – R2.3  42 / 71 

 

Figure 18 : Montage des expériences de photodégradation 

Les échantillons ont été injectés en triplicats pour tenir compte de la variabilité des résultats du QTOF, 

et de manière aléatoire pour limiter l'effet des variations temporelles de l'instrument au cours de 

l'analyse. Les listes d'échantillons ont été randomisées à l'aide de la fonction Excel ALEA. Les données 

ont été acquises en mode MSE pour obtenir des spectres MS/MS à basse et haute énergie, afin 

d'obtenir le plus d'informations possible. Les pics ont été traités en utilisant la détection de pics 4D, en 

tenant compte du RT, du rapport m/z, du temps de dérive (Drift Time - DT) et de la section transversale 

de collision (Collision Cross-Section - CCS). Le DT est le temps que met l’ion à traverser le tube de dérive 

traversé par un champ électrique et le CCS est une propriété physique des ions reflétant la forme des 

ions. 

6.1.3 Traitement de données 
Le logiciel utilisé pour traiter les données du spectromètre de masse est Unifi, développé par Waters.  

Pour pouvoir traiter des données fiables, une étape de prétraitement des données est nécessaire. En 

effet, les analyses HRMS produisent un nombre de données très élevé et l’identification des produits 

peut être faussée par le bruit de fond. Les blancs sont alors réalisés afin de pouvoir corriger les analyses 

des échantillons de biocides dégradés en éliminant les composés détectés dans les blancs. Lors de 

l’analyse suspecte, des composés peuvent être détectés à des intensités faibles. Ces composés 

identifiés sont donc éliminés manuellement dans le reste des échantillons qui sont détectés, eux aussi, 

à de faibles intensités. 

Une fois ce premier tri effectué, le screening en mode suspect permet de détecter les composés 

présents dans les échantillons ayant une intensité minimale de 80 unités. En revanche, concernant le 

screening non ciblé, l’identification des sous-produits sera réalisée pour les pics ayant une intensité 

minimale de 1000 unités. En effet, les pics inconnus étant présents par milliers (aux alentours de 10 

000), cette diminution des composés à étudier permet de réduire le temps de traitement.  

Une première étape de l’analyse a été de réaliser une analyse suspecte des échantillons à partir d’une 

librairie personnelle, créée après l’étude bibliographique sur les TPs déjà identifiés dans la littérature. 

Cette librairie contient 196 TPs ainsi que les 29 biocides étudiés par le laboratoire, et renseigne des 

Lampes UV + ventilateurs 

Bécher 50 mL + aluminium 
Table d’agitation magnétique 

Support élévateur 

d = 17 cm 
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informations telles que la structure de la molécule, le mode d’ionisation préférable, l’adduit et les 

fragments possibles. Il est aussi possible d’attribuer un « Item tag » à chaque composé, tel que 

« Transformation Product » ou « Biocide » afin de les retrouver plus facilement dans le logiciel. La 

structure du produit est donnée par un fichier au format « .mol ». Ces structures ont été dessinées 

grâce au logiciel MarvinSketch. Un extrait de cette librairie (sans les adduits, fragments et l’ionisation 

préférable) est présenté Tableau 10. Des valeurs de tolérance sont fixées pour l’identification des 

composés en mode suspect : pour le RT, cette valeur est de 0,2 min ; la masse est attribuée à un 

composé avec une incertitude de 5 ppm (pour l’attribution des fragments, 2 mDa d’erreur sont 

acceptés) ; et la CCS est donnée à 5% près.  

 

Tableau 10 : Extrait de la librairie utilisée pour l'analyse en mode suspect : exemple de deux produits de la CBZ 

Nom du produit Item tag Structure 

CBZ_TP143 Transformation product 

 

CBZ_TP165 Transformation product 

 
 

Après avoir identifié certains composés en mode suspect, d’autres restent inconnus : l’objectif est de 

les identifier via l’analyse non-ciblée. Deux types de spectres de masse sont utilisés : à basse et haute 

énergie. Le premier type de spectre permet de détecter la molécule à identifier, alors que le second 

fournit les fragments de cette même molécule pour en déduire sa structure. Les seuils d'intensité des 

spectres à haute et basse énergie ont été fixés à des valeurs faibles, respectivement à 50 et 80 unités, 

afin de détecter le plus grand nombre possible de composants, et le nombre maximal de pics à 

conserver a été fixé à 20 000 par spectre. Concernant les masses, les pics correspondant à des masses 

entre 100 à 1000 Da sont conservés. Lors de ce mode de détection, le logiciel présente les composés 

inconnus selon les différents paramètres mesurés lors de l’analyse : la masse, le RT, la CCS, le DT et 

l’intensité du pic de détection. Chaque composé détecté dispose de son spectre de masse à basse et 

haute énergie. Grâce à ces données, le logiciel Unifi permet de proposer des structures probables des 

composés en les croisant à plusieurs bases de données. En plus des structures, la formule brute, l’indice 

de confiance et le nombre de fragments en commun sont précisés. Une autre fonctionnalité du logiciel 

utile à l’identification des TPs est le mode « Transformations ». Dans ce mode, il est possible de préciser 

au logiciel des transformations susceptibles d’être subies par la molécule (dans notre cas le biocide). 

Les transformations sélectionnées sont celles susceptibles d’avoir lieu lors de la photolyse : 

désaturation, réduction, oxydation, déshydratation, décarbonylation, décarboxylation, méthylation et 

d’autres. Lorsque les masses correspondent, des propositions de transformation sont alors faites par 

le logiciel. Le site MetFrag a été utilisé pour vérifier des hypothèses sur les structures probables des 

TPs. Ce site utilise les résultats de la spectrométrie de masse, plus précisément les fragments des 

spectres MS/MS, pour proposer la structure de la molécule mère. 
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6.2 Résultats 

6.2.1 Dégradations en laboratoire 

6.2.1.1 Cinétiques de dégradation 

L’efficacité de la dégradation des substances biocides par les ultraviolets au cours de l’expérience a été 

étudiée. La Figure 19 représente le pourcentage de dégradation calculé grâce à l’intensité du signal 

entre le moment initial et après exposition aux ultraviolets durant 6 heures. La TB est le seul composé 

qui est totalement éliminé durant l’irradiation, suivi du DFB (75 %) et du DCOIT (63 %). La CBZ et le TEB 

ont été dégradés dans des proportions similaires (52 % et 51 % respectivement) alors que l’IPBC et le 

THB, des composés issus des mêmes familles respectives que les biocides précédents, présentent des 

taux de dégradation beaucoup plus faibles (16 % et 14 % respectivement). 

Pour traduire la vitesse de dégradation des composés, en plus du taux de dégradation précédemment 

calculé, les temps de demi-vie (T1/2) ont été déterminés. Le biocide ayant un temps de demi-vie le plus 

court, en plus d’être le seul à s’être dégradé en totalité, est la TB avec un temps de demi-vie de 13 ± 

0,2 min. Ensuite, le DFB a le deuxième temps de demi-vie le plus court (196 ± 20 min), s’en suivent le 

DCOIT (299 ± 25 min), le TEB (323 ± 16 min) et le THB (1204 ± 67 min). Le temps de demi-vie de l’IPBC 

n’a pas pu être calculé à cause d’un coefficient de corrélation trop faible lors de la régression linéaire.  

  

Figure 19 : Pourcentage de dégradation des biocides sous irradiation UV durant 6 heures 

6.2.1.2 Identification des TPs en mode suspect 

Les TPs ont ensuite été identifiés à l’aide la méthode d’analyse en mode suspect. Les résultats de la 

terbutryne sont présentés Figure 20. Comme pressenti après le calcul du temps de demi-vie, le biocide 

s’est dégradé rapidement pour atteindre une intensité nulle aux alentours de 100 minutes 

d’exposition. Cette dégradation a entraîné la formation de deux produits majeurs : le TP 196 et le TP 

212 qui sont les plus intenses. D’autres TP ont été identifiés à des intensités plus faibles et avec des 

répétabilités moins fiables que pour les composés précédents : TP 155, TP 168, TP 226 et TP 184. Le TP 

258, lui, voit son intensité diminuer avec le temps, en ayant un pic maximal au temps initial. Nous 

pouvons formuler plusieurs hypothèses sur sa présence : la TB présente dans la solution mère peut 

s’être dégradée en cette molécule avant l’expérience de photodégradation. Mais les conditions de 

conservation (réfrigérateur, obscurité) semblent limiter ce phénomène. Une autre possibilité est que 

le composé commercialisé ne soit pas assez pur (98%) et contiendrait déjà des TPs. Un dernier scénario 

envisageable est la dégradation rapide du biocide du TB en TP 258 au contact de l’air ou de la lumière 

du laboratoire lors de la préparation de la solution à dégrader. Finalement, le TP 258 suit un profil de 
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dégradation proche de celui de la TB, et est totalement dégradé au bout des six heures d’irradiation. 

Sept des huit TPs présents dans la librairie ont été détectés lors de cette analyse.  

Il est aussi possible de représenter la dégradation du biocide et la formation de ses TPs sous forme de 

graphique en barres, représenté Figure 21, moyennant les deux réplicats. Cette façon d’exprimer les 

résultats peut porter à confusion sur le fait que le bilan n’est pas complet. En effet, l’intensité finale 

n’est pas égale à celle de l’intensité initiale. Deux raisons à cela : la première raison est que la TB a pu 

se dégrader en des sous-produits non détectés à cause de leur intensité trop faible. La seconde, la plus 

importante, est que tous les composés ne sont pas détectés de la même manière. En effet, pour une 

même concentration, les intensités de deux composés différents ne seront pas forcément 

équivalentes. 

 

Figure 20 : Dégradation de la TB et formation de ses sous-produits 

 

Figure 21 : Cinétique de dégradation de la TB et de formation de ses sous-produits 
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L’ensemble des résultats concernant les autres composés sont présentés Tableau 11, qui répertorie 

l’ensemble des TPs identifiés par analyse suspecte. Pour ces molécules, contrairement à la TB (7 TPs 

identifiés/8 présents dans la librairie), une faible part des produits potentiellement formés a été 

détectée lors de l’analyse. Ce résultat est dû à une raison principale : les produits présents dans la 

librairie ne sont pas obligatoirement connus pour être formés par photolyse UV, mais aussi par 

biodégradation, par oxydation, ou encore par photolyse UV couplée à l’H2O2. Il est donc normal de ne 

pas retrouver la totalité des molécules. L’étude de l’IPBC, qui a été faiblement dégradé durant la 

photolyse, n’a pas permis d’identifier de TPs. 

Tableau 11 : Résumé des TPs identifiés en analyse suspecte 

Biocide TPs identifiés 
Nombre de TPs identifiés/nombre 

présents dans la librairie 

CBZ CBZ_TP133 1/13 

DCOIT DCOIT_TP172, OIT_TP216, OIT_TP130 3/6 

DFB DFB_TP158 1/5 

IPBC / 0/0 

TEB 
TEB_TP242, TEB_TP274, TEB_TP3, TEB_TP32, 

TEB_TP324d, TEB_TP38 
6/25 

THB THB_TP119, THB_TP147, THB_TP162, THB_TP163 4/7 

 

6.2.1.3 Recherche de nouveaux TPs en mode non ciblé 

Ensuite, nous avons appliqué le mode non ciblé aux échantillons issus de la dégradation des biocides 

afin de d’identifier d’éventuels nouveaux produits de transformation.  

Terbutryne 

Après avoir identifié de nombreux composés par analyse suspecte, l’analyse non-ciblée n’a pas permis 

de déceler de nouveaux composés.  

Tébuconazole 

Grace aux fonctionnalités d’identification de produits inconnus par analyse non-ciblée, il a été possible 

d’identifier des TPs non répertoriés dans la littérature pour plusieurs des biocides étudiés. À 

commencer par le TEB dont le chromatogramme de l’échantillon dégradé 6 heures aux ultraviolets est 

représenté Figure 22. Le pic majoritaire, pour RT = 13,25 min, est le pic du TEB.  

Ensuite, plusieurs composés ont été détectés, dont les 4 composés les plus intenses : RT = 7,73 min ; 

RT = 8,52 min ; RT = 8,85 min ; RT = 12,82 min. En réalité, les trois premières molécules ont été 

reconnues par le logiciel à travers la librairie en analyse suspecte, mais détectées en étant la même 

molécule, surnommée TEB_TP290, illustré Figure 23. Nous avions donc ici affaire à des isomères : les 

masses sont identiques, la CCS et le DT sont proches voir même égales pour les composés en RT = 8,52 

min et RT = 8,85 min, seul le RT varie réellement. 

Le composé B ayant le RT le plus faible, sa polarité serait la plus élevée des trois. Nous pouvons émettre 

l’hypothèse que l’alcool présent sur le cycle benzénique peut se positionner en ortho, meta ou para, 

ce qui pourra influer sur la polarité de la molécule. De plus, on remarque que le composé A présente 

un pic plus intense que les deux autres isomères. Nous pouvons émettre l’hypothèse que celui-ci a été 

formé par substitution nucléophile du chlore présent en para du cycle benzénique du TEB. Il aura alors 

la structure présentée Figure 23.  
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Figure 22 : Chromatogramme de l’échantillon de TEB dégradé six heures aux ultraviolets 

 

Figure 23 : Structure du TEB_TP290 

 

Tableau 12 : Résultats analytiques des trois isomères du TEP_TP290 

Composé m/z mesurée RT (min) CCS (Å) DT (ms) Intensité 

TEB_TP290A 290,1859 8,85 165,43 3,86 88 478 

TEB_TP290B 290,1858 7,73 169,81 4,05 47 910 

TEB_TP290C 290,1856 8,52 165,46 3,87 15 357 

 

Tableau 13 : Résultats analytiques des deux isomères du TEB_TP272 

Composé m/z mesurée RT (min) CCS (Å) DT (ms) Intensité 

TEB_TP272A 272,1750 8,52 162,97 3,75 22 551 

TEB_TP272B 272,1753 12,82 163,55 3,77 38 431 
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Le RT du composé TEB_TP272A est identique à celui du composé TEB_TP290C. Cette information 

capitale nous permet d’en déduire qu’il s’agit d’un fragment cationique de ce dernier, formé par la 

perte d’un groupe -OH. L’étude des fragments nous a permis de savoir que le groupe éliminé est celui 

présent sur la chaîne carbonée. 

Les structures possibles du TEB_272B sont présentées Figure 24. Plusieurs critères peuvent être pris 

en compte pour déterminer laquelle des deux structures sera la plus majoritaire : la règle de Zaïtsev, 

ou encore la présence de liaisons conjuguées. La première règle ne peut pas être utilisée dans notre 

cas : pour les deux structures, la double liaison est substituée le même nombre de fois. Cependant, 

pour la structure (b), on peut remarquer la présence d’une liaison conjuguée entre la double liaison 

crée par déshydratation, et le doublet non liant de l’azote, ce qui rend la molécule plus stable. On peut 

observer sur la Figure 25 : Profil de dégradation du TEB et formation de ses sous-produits identifiés 

par analyse non-cibléeune dégradation linéaire du TEB, tout comme la formation de ses sous-produits 

qui ont été identifiés par analyse non ciblée.  

 

 

 

 

 

 

Figure 24 : Structures possibles du TEB_TP272B 

 

 

Figure 25 : Profil de dégradation du TEB et formation de ses sous-produits identifiés par analyse non-ciblée 
(réplicats d’analyse 1,2 et 3) 

 

 

(b) 
(a) 
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La Figure 26 présente graphiquement les dégradations des nouveaux composés identifiés mais aussi 

de ceux identifiés à partir de la librairie. L’intensité totale des composés augmente avec le temps, avec 

deux paliers pouvait être distingués entre 60 et 90 min, et entre 180 et 360 min. Tout comme 

précédemment, ces variations sont dues à la variabilité de la réponse de l’appareil suivant le composé. 

On observe tout de même une diminution du signal pour le biocide, et une augmentation de la réponse 

pour ses TPs. 

Thiabendazole 

Pour le THB, trois TPs ont été identifiés par analyse non ciblée, répertoriés Tableau 14 et dont 

l’évolution au cours de l’irradiation est présentée Figure 27. Le THB_TP218 a une différence de masse 

avec le biocide de m/z = 16, masse de O ou de CH4. La modification la plus probable est l’oxydation du 

soufre. Le THB_TP177 et le THB_TP165 peuvent être formé par une voie qui reste encore à déterminer, 

et leur structure reste à vérifier. 

Carbendazime 

L’étude de la CBZ a mis en lumière deux produits inconnus, dont les paramètres sont présentés Tableau 

15 et leur profil de formation/dégradation Figure 28. 

Pour le CBZ_TP160, la première remarque est que sa détection est maximale à t0, avant irradiation, et 

que l’intensité du signal diminue tout le long de la photolyse. Il est possible que cela soit causé par une 

pureté trop faible du standard analytique utilisé pour faire la solution à dégrader (98,7 %). Mais en 

prenant en compte le RT de celui-ci, on remarque qu’il est le même que celui de la molécule mère, la 

CBZ. Nous n’avons donc pas affaire ici à un TP formé par photolyse mais à une molécule qui a été 

formée dans la source du spectromètre de masse. 

Le second, nommé CBZ_TP237, est bien un TP, dont la structure est présentée Figure 30. D’après 

(Temgoua et al. 2021), l’azote central de la CBZ peut perdre son atome d’hydrogène et devenir réactif. 

Il est alors possible de former un dimère lorsque les deux azotes se lieront d’une liaison simple. Une 

fois le dimère formé, il peut à son tour être dégradé pour finalement former le composé CBZ_TP237.  

Par étude des fragments du spectre haute énergie, la formule du fragment cationique a été proposée 

Figure 29 : Structure du CBZ_TP160. 

 

Figure 26 : Graphique à barres de la dégradation du TEB et la formation de ses sous-produits 
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Tableau 14 : Produits de transformation identifiés par analyse non-ciblée 

Composé m/z mesurée Structure 

THB_TP218 218,0381 

 

THB_TP177 177,0657 

 

THB_TP165 165,0659 

 

 

 

Figure 27 : Formation des sous-produits du THB identifiés par analyse non-ciblée 
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Tableau 15 : Paramètres des composés détectés pour la CBZ 

Composé m/z mesurée (Da)  RT (min) 

CBZ 192,0763 3,53 

CBZ_TP160 160,0501 3,52 

CBZ_TP237 237,0615 6,39 

 

 

 

Figure 28 : Profil de formation/dégradation associés à l’analyse de la CBZ           (réplicats d’analyse 1,2 et 3) 

 

Figure 29 : Structure du CBZ_TP160 

 

Figure 30 : Structure proposée du CBZ_TP237 
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Diflubenzuron 

Enfin, pour le DFB, un TP a été identifié : le DFB_TP293, dont la structure est présentée Figure 31. 

 

Figure 31 : Structure proposée du DFB_TP293 

Ce produit a été formé par substitution nucléophile du chlore avec un groupement -OH. Son profil de 

formation ainsi que le profil de dégradation du DFB sont présentés Figure 32.  

 

Figure 32 : Formation du DFB_TP293 et dégradation du DFB 

 

Finalement, différents niveaux de confiance peuvent être attribués suite à l’identification de ces 

nouveaux TPs (Tableau 16). Le DFB_TP293 est celui ayant l’indice de confiance le plus élevé car sa 

structure a été retrouvée dans une librairie présente dans Unifi. L’indice de confiance 3 regroupe la 

plupart des composés car ils sont issus de l’étude des spectres de masse (plus particulièrement les 

fragments). L’indice de confiance 4 a été attribué pour les isomères du TEB_TP290 car la position du 

groupe alcool n’est pas déterminée. 

Tableau 16 : Niveaux de confiance attribués à l'identification des nouveaux TPs, suivant l'échelle de Schymanski 

Niveau de confiance CBZ_TP237, DFB_TP293, TEB_TP272,  

THB_TP218, THB_TP177, THB_TP165 

TEB_TP290B,C 

1 : Confirmation par un standard   

2 : Proposition de structure par étude spectrale et/ou 

correspondance avec une librairie spectrale 
 

 

3 : Structures possibles, manque d’information pour 

structure exacte  

 

 
4 : Connaissance de la formule brute, doute sur la 

structure 

  

5 : Connaissance seulement de la masse    
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6.2.2 Produits de transformation dans des eaux réelles 
La librairie de la méthode non ciblée a été appliquée à deux types d’échantillons (eaux usées (WWTP), 

eau de nappe (GW)). Trois biocides parents ont été détectés dans les eaux souterraines et 7 biocides 

parents dans les eaux usées. La Figure 33 montre le nombre de produits de transformation des biocides 

qui ont été détectés pour chaque parent. Entre 1 et 20 TPs ont ainsi été détectés pour chaque 

substance.  

Il est important de noter que le mode non ciblé ne permet, pour l’instant, de supposer que les TPs sont 

présents dans l’échantillon mais il faudrait ensuite le vérifier par des méthodes ciblées.  

 

Figure 33 : Produits de transformation de biocides détectés dans des eaux de nappe (GW) et eaux usées 
(WWTP) 

 

6.3 Conclusion sur le suivi des produits de transformation 

Après une recherche bibliographique, une librairie de 29 biocides et 218 TPs correspondant a été 

constituée permettant d’identifier ces molécules par spectrométrie de masse haute résolution 

(HRMS). Des expériences de photodégradation en laboratoire ont été menées pour enrichir cette base 

et de nouveaux produits de transformation ont été identifiés. Les actions réalisées dans OPUR 5 sur le 

suivi des produits de transformation de biocides dans par spectrométrie de masse haute résolution 

ont permis de développer et mettre en œuvre une méthodologie pour identifier les TPs par des 

expérimentations contrôlées en laboratoire.  

L’application des méthodes d’analyse en mode suspect a permis d’identifier la présence de dizaines de 

produits de transformation dans des eaux souterraines et des eaux usées et est donc prometteuse. 

Cependant elle montre également ses limites car elle ne permet pas de détecter tous les biocides 

quantifiés en analyse classique. Cela montre que les deux analyses, ciblés classiques et non ciblé par 

HRMS sont très complémentaires. Ce travail a été valorisé sous forme de poster à la conférence 

Micropol & Ecohazard de l’IWA (Bonnaud et al., 2022) 
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7 Conclusions et perspectives 

Alors que l’utilisation de pesticides en milieu urbain est de plus en plus contrôlée, les substances 

biocides font l’objet d’une utilisation croissante, en particulier comme fongicides, antimousses et 

insecticides dans les matériaux de construction, pour la lutte contre les nuisibles (ANSES, 2019; Paijens 

et al., 2020a) ou dans les produits du quotidien (cosmétiques, détergents, peintures, textiles). Ces 

biocides sont émis dans le ruissellement des bâtiments, rejetés au sol ou dans le système de gestion 

des eaux pluviales et rejoignent l’environnement, avec un impact potentiellement négatif sur les 

écosystèmes aquatiques et terrestres (Kresmann et al. 2018; Paijens et al. 2020a). Ils sont aussi émis 

par nos activités domestiques dans les eaux usées. Mais ces émissions urbaines de biocides et leur 

incidence sur les milieux récepteurs sont peu documentées.  

Les travaux menés dans le cadre de cette action d’OPUR à l’échelle de l’agglomération parisienne ont 

montré (i) que les biocides sont ubiquistes dans les eaux urbaines avec un risque pour le milieu 

aquatique, (ii) qu’une augmentation des flux de biocides entre l'amont et l'aval de l'agglomération 

parisienne a été constatée pour plusieurs molécules, et (iii) que la présence de plusieurs biocides 

constitue soit, la signature d'une origine pluviale, via la lixiviation des matériaux du bâti (Paijens et al., 

2020b, 2021), soit la signature d’usages domestiques (Paijens et al., 2021, 2022). La modélisation des 

émissions de biocides à l’échelle de la ville constitue maintenant un défi scientifique à cause de la 

complexité des phénomènes étudiés et de la variabilité dans l’espace et dans le temps des facteurs 

qui contrôlent les émissions. C’est le sujet de la thèse de Rim Saad qui est en cours dont l’objectif 

principal consiste à développer et à mettre en œuvre un cadre de modélisation pour évaluer, à 

l’échelle urbaine, les flux de biocides émis dans les eaux de ruissellement par l’enveloppe bâtie. 

Suite à ce constat, nous avons mené des recherches sur les sources amont de biocides. Une première 

phase de recherche basée sur l’étude des bases de données de vente nationale (pesticides, biocides, 

médicaments, cosmétiques, produits ménagers) a permis de mettre en évidence l’ubiquité des 

substances biocides dans une majorité de produits vendus et utilisés quotidiennement dans la maison. 

La partie sur l’étude du ruissellement de bâti ayant pris du retard suite à la non accessibilité des sites 

d’étude initialement prévus (conséquence de la crise du Covid), nous nous sommes focalisés sur les 

émissions à l’intérieur de la maison dans le cadre de la thèse de Pierre Martinache. Les campagnes 

d’échantillonnages réalisées chez des volontaires en région parisienne ont montré une contamination 

globale des eaux grises et des poussières sédimentées à des concentrations ou teneurs induisant d’une 

part une contamination des eaux usées à l’aval et un risque potentiel pour la santé suite à l’exposition 

chronique aux poussières. Il a également été montré que la contamination de l’environnement 

intérieur était variable en fonction des logements étudiés, en lien avec les pratiques. Ce constat 

permet d’ouvrir un champ de recherche sur la fabrication et la réception des politiques publiques 

pour la qualité de l’environnement, et la réduction à la source des contaminants. Les perspectives 

de ce travail sont doubles. Tout d’abord la partie expérimentale sur les sources domestiques de 

biocides va être finalisée avec la soutenance de la thèse de Pierre Martinache. Ensuite, un travail 

conjoint entre des aspects SHS et des aspects expérimentaux pourrait être envisagé afin d’étudier la 

réduction à la source des biocides par une sensibilisation des usagers à la qualité des 

environnements intérieurs. Un travail sociologique sur les pratiques sera complété par une 

expérimentation sur un ou plusieurs sites pour évaluer l’effet d’une sensibilisation sur la qualité des 

rejets de biocides dans les eaux grises. 

Une autre perspective sur les sources amont de biocides et d’étudier les émissions par les façades 

du bâti et leur devenir à l’échelle du quartier pour différents scenarios de gestion des eaux pluviales. 

La diffusion de nouvelles pratiques de gestion à la source des eaux pluviales, visant à limiter les 
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volumes d’eau rejetés au réseau d’assainissement, soulève certaines inquiétudes quant au devenir 

des biocides dans le sol des dispositifs d’infiltration et dans les milieux récepteurs. En tant que 

molécules majoritairement hydrophiles, les biocides ne devraient pas être fortement retenus par le 

sol, contrairement aux micropolluants généralement étudiés dans les eaux de ruissellement comme 

les métaux et les hydrocarbures aromatiques polycycliques (Tedoldi et al., 2016). En outre, les 

biocides peuvent évoluer en produits de transformation (TP) qui sont peu documentés et 

représentent un risque d'exposition inconnu pour les milieux récepteurs. Une gestion très diffuse 

des ruissellements, dans des ouvrages fondés sur la nature aux sols adaptés, pourrait permettre une 

rétention temporaire et une biodégradation des biocides, mais l’importance réelle de ces processus 

n’a pas été évaluée à ce jour. Il serait intéressant d’évaluer les émissions de biocides par le bâti à 

l’échelle d’un quartier urbain et l’effet des ouvrages de gestion à la source des eaux pluviales sur le 

transfert des biocides dans l’environnement, en particulier le devenir dans les sols.  

La dernière partie de ce rapport concernait le développement d’une méthode d’analyse par 

spectrométrie de masse haute résolution des produits de transformation des biocides. Notre travail a 

permis de proposer une stratégie d’expérimentations en laboratoire pour étudier de nouveaux 

produits de transformation et l’appliquer à des eaux réelles. Une librairie de 29 biocides et 218 TPs a 

été constituée. L’application des méthodes d’analyse en mode suspect a permis d’identifier la présence 

de produits de transformation dans des eaux réelles (souterraines et usées) et est donc prometteuse, 

mais est cependant moins sensible que les analyses ciblées classiques. Les perspectives pour cette 

thématique sont d’appliquer la méthode développée à d’autres types de dégradation 

(biodégradation dans les sols ou les eaux usées, photodégradation solaire sur les façades, etc.). 
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