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Abstract 

The following chapter focuses on fungicides, which have received less atten-

tion compared to other pesticide groups, such as herbicides and insecticides. 

An overview of the risk of fungicides to aquatic ecosystems is presented and 

drivers of fungicide fate and exposure and the approach taken in authorisa-

tion to predict the exposure via exposure modelling is outlined. Moreover, 

mitigation measures are discussed that may decrease the risks from fungi-

cides. Finally, risk levels for different organism groups in aquatic ecosys-

tems, are highlighted. 

4.1 Contexte 

Comme démontré dans le Chapitre 3, les produits chimiques jouent un rôle pré-

pondérant dans la vie de tous les jours. Ils peuvent cependant pénétrer dans 

l’environnement par différentes voies et entraîner des conséquences imprévues 

dans les écosystèmes. Outre la destruction des habitats, le changement climatique 

et l’apport en substances nutritives, les produits chimiques comptent parmi les 

causes centrales de la perte de biodiversité (Secretariat of the Convention on Bio-

logical Diversity, 2010 ; Vörösmarty et al., 2010 ; Ceballos, Ehrlich & Dirzo, 2017). 

La perte de biodiversité peut à son tour entraîner de graves conséquences sur 

l’organisation des écosystèmes et conduire à une réduction de la mise à disposition 

des services écosystémiques, comme par exemple la régulation du climat ou la 

mise à disposition de nourriture et d’eau potable. Parmi les produits chimiques, les 

produits phytosanitaires, ci-après appelés pesticides, jouent un rôle particulier. 

Cela est dû au fait que ces produits sont, d’une part, disséminés intentionnellement 

dans l’environnement et, d’autre part, généralement très toxiques, même en con-

centrations réduites, étant donné qu’ils ont été développés de manière ciblée afin 

de nuire à certains organismes. L’utilisation de pesticides a fortement augmenté au 

cours des dernières décennies. Depuis 1970, la quantité utilisée dans le monde a 

été multipliée par quatre environ, tandis que la population mondiale a seulement 
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doublé pendant cette période (Bernhardt, Rosi & Gessner, 2017). L’expression « 

Pesticide planet » (Stokstad & Grullon, 2013) a récemment été utilisée pour décrire 

cette évolution découplée, ce qui ne semble pas exagéré étant donné que près de 

0,3 kg de pesticides sont épandus par hectare de surface terrestre (Ippolito et al., 

2015). Parmi les pesticides, les insecticides, les herbicides et des fongicides occu-

pent une place centrale et sont utilisés contre les insectes, les plantes et les cham-

pignons considérés comme nuisibles, en particulier dans le secteur de l’agriculture 

industrielle. Dans ce cadre, la quantité épandue varie significativement entre les 

différentes régions du monde. Tandis qu’aux États-Unis par exemple, les fongicides 

jouent un rôle secondaire en termes de quantités épandues (environ 10 %), dans 

l’Union européenne, ils représentent près de 50 % de la quantité de produits utili-

sés (Köhler & Triebskorn, 2013). Il a déjà été établi depuis plusieurs décennies que 

les pesticides peuvent avoir des conséquences drastiques sur les écosystèmes, 

mais également sur la santé humaine. Les conséquences dans la phase initiale de 

l’épandage de pesticides à grande échelle ont été consignées dans le classique de 

Rachel Carson intitulé « Silent spring » (Carson, 1962). Depuis, les pesticides font 

partie des produits chimiques soumis à la réglementation la plus étendue, comme 

par exemple au sein de l’Union européenne et aux États-Unis. Aujourd’hui encore, 

ils continuent néanmoins de constituer un élément des débats scientifiques et poli-

tiques. Prenons par exemple le débat sur la mortalité des abeilles à cause du 

groupe d’insecticides des néonicotinoïdes (Sánchez-Bayo, 2014 ; European Food 

Safety Authority, 2018) ainsi que sur le potentiel risque sanitaire provoqué par 

l’herbicide glyphosate. Dans le cas des insecticides en particulier, il existe d’ores et 

déjà de nombreuses études concernant leurs effets néfastes par rapport aux herbi-

cides et aux fongicides (Köhler & Triebskorn, 2013). Les herbicides et les fongi-

cides sont le plus souvent trouvés dans des programmes de monitoring officiels 

(Schreiner et al., 2016). Dans ce rapport, en ce qui concerne les fongicides, nous 

discutons par exemple des risques environnementaux pour les eaux de surface, qui 

comptent parmi les écosystèmes les plus menacés (Collen et al., 2014). 
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4.2 Utilisation de fongicides 

Dans le domaine de l’agriculture, les fongicides sont utilisés dans le monde entier, 

principalement dans la production de fruits et légumes, ce qui représente plus de 

35 % de parts de marché (Research and Markets, 2014a). D’un point de vue géo-

graphique, l’Europe est le marché dominant pour les fongicides, en particulier dans 

la production de céréales, de fruits, de vignes et de légumes (Research and Mar-

kets, 2014a). Par conséquent, le domaine d’utilisation principal est l’utilisation 

agricole. Cependant, les fongicides sont également employés dans le paysagisme 

urbain (terrains de golf, pelouses, jardins). En outre, on trouve également ces fon-

gicides, utilisés comme produits pharmaceutiques à usage humain (par exemple 

dans les shampoings anti-poux) ou comme revêtements de bois et produits de con-

servation, dans les eaux traitées et non traitées (Kahle et al., 2008, Wick et al., 

2010). Ci-après, nous examinerons plus en détail leur utilisation dans le domaine 

de la protection chimique des cultures. 

4.3 Stratégies d’utilisation 

Malgré l’utilisation étendue des mesures de protection chimique des cultures, 

entre 2001 et 2003, les agents pathogènes fongiques étaient responsables de 7 à 

24 % des pertes de rendement des cultures arables dans le monde, comme par 

exemple les pommes de terre (Oercke, 2006). En fonction du génome de l’agent 

pathogène et du type d’action fongicide, les agents pathogènes peuvent développer 

des résistances contre les fongicides utilisés en seulement quelques années (Ave-

not und Michailides, 2007 ; Ma et al., 2003). Pour éviter ce type de résistances fon-

giques, les fabricants de pesticides développent sans cesse de nouveaux fongicides 

et de nouvelles stratégies d’utilisation. Une stratégie de management efficace em-

ployée pour lutter contre les résistances est l’utilisation conjointe de deux fongi-

cides (appelée co-application ; van den Bosch et al., 2014). Contrairement à la plu-

part des autres pesticides, les fongicides sont généralement appliqués plus de dix 

fois par saison de manière prophylactique en tant que produits phytosanitaires (en 

fonction des conditions météorologiques, de la longueur de la période de végéta-

tion et du type de plante), même si les quantités utilisées sont souvent plus ré-

duites.  
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Outre la vaporisation de fongicides, ces derniers sont souvent utilisés dans le cadre 

du traitement des semences ; ils sont alors également efficaces contre les patho-

gènes présents dans le sol (Nettles et al., 2016). Une grande quantité de ces fongi-

cides utilisés dans le traitement des semences est absorbée dans les tissus végé-

taux, où ils procurent une protection contre les nuisibles et les agents pathogènes 

(appelée action systémique ; McCornack et al., 2006, Seagraves et al., 2012). Les 

fongicides appliqués de cette manière ont le potentiel de rester dans les plantes 

(Bonmatin et al., 2015) ou dans la rhizosphère (Thompson, 2010) pendant plu-

sieurs mois, même en concentrations réduites. Par rapport à la vaporisation, la 

quantité de fongicides qui pénètre dans l’environnement est généralement moins 

élevée en raison de la fréquence de traitement plus réduite. Cependant, de nou-

velles voies d’exposition peuvent voir le jour lorsque le matériau végétal contenant 

des fongicides systémiques pénètre dans les écosystèmes voisins (cf. Englert, et al., 

2017). 

4.4 Présence dans les eaux 

Outre les quantités d’application et la fréquence d’utilisation dans les bassins ver-

sants, la performance environnementale des fongicides dépend de leurs caractéris-

tiques physico-chimiques (par exemple la persistance et la mobilité) et des condi-

tions environnementales locales (par exemple la géologie, la topographie et le cli-

mat). En général, les fongicides sont modérément lipophiles (log Kow 2-4) et pré-

sentent un potentiel d’adsorption modéré pour le carbone organique (log Koc 2-4 ; 

Pesticide Properties Database, 2017). Malgré leurs caractéristiques lipophiles, les 

fongicides possèdent une mobilité relativement élevée dans la matrice du sol/de 

l’eau interstitielle (Reilly et al., 2012). En conséquence de l’utilisation de fongi-

cides, ceux-ci peuvent donc pénétrer dans les eaux par le biais d’un transport di-

rect par le vent pendant la vaporisation, par les écoulements de surface, en particu-

lier après des précipitations intenses, mais également par le biais du drainage 

(Ohliger & Schulz, 2010 ; Lefrancq et al., 2017). Ils peuvent ensuite être absorbés 

par les sédiments et d’autres surfaces organiques (z. B. Kronvang et al., 2003, Cas-

tillo et al., 2000, Smalling et al., 2013a, b). Comme dans le cas des pesticides hau-

tement lipophiles (par exemple les insecticides pyréthrinoïde et organophosphate ; 

log Kow 5-7), la quantité de fongicides adsorbée semble corréler positivement à la 



4 Risques environnementaux liés aux produits phytosanitaires dans les eaux à l’exemple des 
fongicides 

79 

 

proportion de carbone organique présente dans les complexes particulaires (Smal-

ling et al., 2013a). 

À travers le couplage des utilisations courantes avec une persistance (cf. Pesticide 

Properties Database, 2017) et une mobilité relativement haute, la fréquence élevée 

de découverte de fongicides dans les eaux de surfaces agricoles et urbaines n’a rien 

d’étonnant. Par exemple, les études menées dans des bassins versants dominés par 

l’agriculture à l’aide d’un monitoring exhaustif des fongicides (≥ 5 fongicides pris 

en compte dans le programme de mesure) enregistrent fréquemment des fré-

quences de détection comprises entre 75 % et 90 % dans les eaux de ruissellement 

et les sédiments (Fernandez et al., 2015 ; Gregoire et al., 2010 ; Moschet et al., 2014 

; Rasmussen et al., 2015 ; Reilly et al., 2012 ; Smalling et al., 2013a ; Smalling et al., 

2013b). Les concentrations les plus élevées dans les eaux sont majoritairement 

détectées pendant la période de croissance (Wightwick et al., 2012), tandis qu’elle 

est constatée dans les sédiments après la récolte (Smalling et al., 2013b). 

Comme dans le cas des herbicides et des insecticides, la présence de fongicides 

dans les eaux dépend également du régime de précipitations et de l’intensité des 

précipitations. Plusieurs études font état des concentrations de fongicides les plus 

élevées dans les eaux de ruissellement pendant les précipitations intenses, durant 

lesquelles les concentrations cumulatives détectées peuvent dépasser la concen-

tration de base (jusqu’à 8 µg/L) par le facteur 10 (jusqu’à 80 µg/L ; Grégoire et al. 

2010, Rasmussen et al., 2015, Bereswill et al., 2012). Par conséquent, des orga-

nismes aquatiques peuvent potentiellement être exposés de manière chronique à 

de faibles concentrations, même si – en particulier pendant les saisons et dans les 

régions soumises à une utilisation de fongicides intensive ou continue – des con-

centrations plus élevées peuvent survenir pendant les épisodes de précipitations 

intenses. 

4.5 Risques pour les organismes 

Les fongicides agissent sur un large éventail de processus biochimiques dans les 

organismes. Parmi ceux-ci se trouvent également des processus restés relative-

ment inchangés au cours de l’histoire de l’évolution biologique et qui sont par con-
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séquent présents dans de nombreux (groupes d’) organismes. Ainsi, ils peuvent 

par exemple agir sur la production d’énergie et par conséquent être toxiques pour 

un grand nombre d’organismes aquatiques, des microorganismes aux vertébrés 

tels que les poissons ou les amphibiens, en passant par les plantes. En règle géné-

rale, les champignons aquatiques sont néanmoins les plus menacés puisque les 

fongicides sont développés pour pouvoir contrôler leurs congénères terrestres 

dans la production de nourriture. Dans l’ensemble, les effets directs des fongicides 

dépendent de leur mode d’action. Les substances appartenant au groupe de subs-

tances des fongicides DMI (inhibiteurs déméthylases), qui inhibent la biosynthèse 

d’ergostérol par les champignons, sont par exemple hautement toxiques pour les 

microorganismes, tandis que leur toxicité aiguë pour les plantes aquatiques, les 

invertébrés et les vertébrés est relativement basse. Au contraire, les strobilurines, 

un groupe de substances intervenant sur la respiration des cellules, présente une 

toxicité élevée pour tous les groupes d’organismes susmentionnés. Quant aux ben-

zimidazoles, qui compromettent la division cellulaire, ils semblent avant tout être 

hautement toxiques pour les invertébrés. 

En outre, les champignons interagissent de manière positive (par exemple, aug-

mentation de la valeur nutritionnelle de la matière organique) et négative (par 

exemple à travers le parasitisme) avec d’autres organismes, de sorte que les effets 

directs sur les champignons peuvent se propager à d’autres groupes d’organismes 

(= effets indirects). Ainsi, des études ont démontré que la perturbation des mi-

croorganismes associés au feuillage à travers les fongicides chez les invertébrés 

consommant des feuilles peut entraîner une modification de l’utilisation des nu-

triments ainsi qu’une réduction des réserves d’énergie et une augmentation de la 

mortalité (Bundschuh et al. 2011 ; Rasmussen et al. 2012 ; Zubrod et al. 2015 ; 

Feckler et al. 2016). De plus, les fongicides peuvent se révéler toxiques pour les 

parasites fongiques des invertébrés aquatiques, comme par exemple le Batracho-

chytrium dendrobatidis (Bd), un champignon qui affecte les amphibiens (McMa-

hon et al. 2013). Toutefois, les fongicides peuvent également compromettre le sys-

tème immunitaire des vertébrés (McMahon et al. 2011 ; Baier-Anderson & Ander-

son 1998), ce qui constitue probablement un élément déterminant expliquant que 
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la fréquence d’infections au Bd sur le terrain est corrélée de manière positive avec 

les concentrations de fongicides dans les eaux (Rohr et al. 2017). 

Par ailleurs, les fongicides peuvent agir directement sur les processus écosysté-

miques. Ainsi, ils peuvent par exemple ralentir la transformation de la matière or-

ganique et par conséquent réduire la biomasse présente dans les écosystèmes 

aquatiques (Wipfli & Baxter 2010). Malgré ce large éventail d’effets structurels et 

fonctionnels dans les écosystèmes aquatiques, les fongicides font l’objet d’une at-

tention moindre dans le domaine de la recherche et en matière de réglementation 

des produits chimiques par rapport aux herbicides et aux insecticides. 

4.6 Réduction des risques liés aux fongicides 

Il existe une série de mesures visant à réduire les apports de fongicides dans les 

écosystèmes aquatiques et les risques qui en découlent pour les organismes. Une 

mesure évidente pour réduire ces apports est la diminution de l’utilisation de fon-

gicides. Cependant, cette réduction est soumise à des limites lorsque les pertes de 

rendement doivent être évitées (voir ci-dessus). Une mesure généralement efficace 

pour la réduction de l’apport de pesticides, et donc de fongicides, dans les eaux est 

l’augmentation de la distance entre le champ ou la plantation faisant l’objet d’une 

utilisation de pesticides et l’eau (Reichenberger et al. 2007). L’augmentation de la 

distance peut par exemple être obtenue en créant des bandes riveraines qui ne 

doivent pas être vaporisées. Dans les paysages présentant une déclivité élevée, cela 

peut cependant entraîner la formation de rigoles d’érosion par lesquelles les pesti-

cides (y compris les fongicides) peuvent être lessivés (Bereswill et al. 2012). Ainsi, 

une étude a pu démontrer que l’efficacité d’une bande tampon d’environ 50 m de 

largeur était significativement réduite par les rigoles d’érosion (Stehle et al. 2016). 

Les canalisations de drainage peuvent également entraîner une pénétration d’eau 

fortement contaminée dans les eaux, et ce malgré la bande tampon. Afin de proté-

ger les eaux de la dérive lors de la vaporisation, le rivage dans les paysages agri-

coles devrait être planté d’une végétation dense composée de buissons et d’arbres. 

Un autre type de mesures est consacré à la réduction des pesticides lorsque ceux-ci 

sont déjà présents dans les eaux. L’idée fondamentale est de réduire le transport 
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de substances à travers une absorption et une dégradation accélérée par les 

plantes. Pour ce faire, il existe un éventail de possibilités qui vont des tranchées 

végétalisées, à travers lesquelles l’eau est dirigée avant d’atteindre les eaux de sur-

face, aux zones marécageuses artificielles (Reichenberger et al. 2007). La capacité 

de nettoyage du système varie alors en fonction des caractéristiques physico-

chimiques des pesticides, comme par exemple l’affinité d’une substance à absorber 

le carbone organique. Des recherches supplémentaires sont nécessaires dans ce 

domaine afin d’identifier quel système est le plus adapté à chaque substance. 

4.7 Conclusions 

L’exposition aux fongicides est omniprésente dans les eaux de surfaces agricoles et 

urbaines. C’est la raison pour laquelle il est essentiel de promouvoir l’intégration 

des fongicides dans les futurs programmes de surveillance. Cela s’applique en par-

ticulier aux zones urbaines pour lesquelles la quantité de données disponible à ce 

jour est réduite. En outre, l’enrobage des semences avec des fongicides, l’utilisation 

répétée de différents mélanges pendant la période de végétation ainsi que 

l’utilisation dans les zones urbaines peuvent augmenter la probabilité d’exposition 

chronique des écosystèmes aquatiques aux mélanges de fongicides partout dans le 

monde. Toutefois, étant donné que les fongicides ont jusqu’à présent fait l’objet 

d’une attention moindre dans les programmes de monitoring par rapport aux 

autres groupes de pesticides (c’est-à-dire les insecticides et les herbicides), les 

risques pour les organismes aquatiques résultant de l’utilisation de ce groupe de 

substances sont difficiles à évaluer. Les groupes d’organismes exposés aux risques 

les plus élevés dépendent du mode d’action des substances. Cependant, les cham-

pignons aquatiques sont en règle générale les plus menacés. Les effets provoqués 

sur ce groupe peuvent se propager dans l’écosystème et influer sur des niveaux 

biologiques plus élevés. Il existe cependant un éventail de mesures permettant de 

réduire les apports dans les eaux de surface, comme par exemple l’expansion des 

bandes riveraines ou l’adsorption dans les systèmes végétalisés.  
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