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INTRODUCTION

INTRODUCTION

l. Le sol

Le sol présente une trés grande diversité de structure, de texture et d’activité

biologique, ce qui lui permet de transformer un grand nombre de débris et de déchets en
composés organiques et minéraux et ainsi de recycler les ressources dont dépend la vie sur
notre planete.
Le sol est un milieu idéal pour la vie des microorganismes, et aucun autre milieu naturel ne
peut supporter une si grande diversité biologique dans une méme échelle de temps et
d’espace. Il représente un milieu qui peut étre favorable pour leur croissance. En effet, un sol
influence fortement la croissance de ces microorganismes par son état hydrique, sa
composition minérale et organique, sa teneur en oxygene, sa température et son pH. Les
constituants du sol possedent une trés grande surface spécifique, une hétérogenéité de
composition, de taille des particules et de nature des constituants organiques et inorganiques.
La complexité des sols et leur hétérogéneité a petite echelle, qui créent une multitude de
niches microbiennes difféerentes, font que les microorganismes du sol et les processus qui s’y
déroulent sont mal connus. Par opposition avec sa proximité et le role essentiel qu’il joue pour
la vie humaine, le sol demeure un milieu relativement peu connu par bien des aspects.

Les sols ont subi divers effets d’anthropisation depuis des milliers d’années, et le peu

de connaissance des processus qui s’y déroulent a eu des conséquences néfastes pour leur
conservation a I’état naturel. Aujourd’hui, la connaissance des processus de dégradation des
polluants dans les sols est meilleure qu’hier, mais elle est loin d’étre optimale.
Les polluants organiques sont largement répandus dans les sols de friche industrielle, dont la
persistance, liée a leur faible mobilité et bio-disponibilité, représente un risque néfaste d’une
importance capitale pour la protection de I’environnement et I’utilisation future des sites
pollués.

I1. Les polluants organiques

Les polluants organiques renferment une large gamme de composés qui peuvent étre
classés selon leur origine (pesticides, carburants, explosifs, résidus de I’industrie pétroliére,
déchets issus de la production de coke, etc...), leur structure chimique (hydrocarbures,
diphényls polychlorés: PCB, hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP),
benzéne/toluene/ethylbenzéne/xylene (BETX), dioxines...) ou selon leur propriétés chimiques
ou physiques (liquides non agqueux, composés organiques volatiles). En plus de ces polluants
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d’origine industrielle, d’autres résidus organiques d’activité humaine peuvent également
constituer des sources de problémes environnementaux (restes ménagers, boues de station
d’épuration, fumiers, lisiers, etc...). Pour tous ces polluants, la dégradation biologique en
composés et éléments non toxiques (CO,, H,O, N, P, etc ...) constitue la solution ultime.

I1.1. Les Hydrocarbures aromatiques polycycliques

Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) sont des molécules organiques
constituées de I’association d’au moins deux cycles benzéniques (figure 1). Les HAP
constituent un groupe tres varié de composés organiques persistants et ubiquistes, qui sont
parmi les polluants auxquelles la Communauté Européenne et I’ Agence pour la Protection de
I’Environnement (Etats Unis) accordent une importance prioritaire.

® 0O OO
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Figure 1 : Formules structurales des HAP retenus comme polluants répandues dans les échantillons
environnementaux.
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Ce groupe de composés (figure 1) a été retenu pour étre étudier car ses molécules
présentent des niveaux différents de dégradation. En effet, certains sont rapidement dégradés
par des microorganismes comme source directe de carbone. D’autres composés sont
hautement persistants et ne peuvent étre dégradés que par co-métabolisme. Du fait de leur
caractere hydrophobe, ces molécules ont tendance, comme certains pesticides, a interagir avec
différents colloides du sol, plus particulierement les régions hydrophobes de la matiere
organique avec lesquelles ils peuvent former des liaisons plus au moins stables et ainsi
persister dans I’environnement (Hartmann, 1996 ; van Brummelen et al., 1996)

La présence des HAP dans I’environnement a deux origines :
-une origine naturelle, par I’intermédiaire de processus géologiques associés a la formation de
combustibles fossiles mais aussi lors des incendies de foréts, de prairies et durant les activités
volcaniques (Wilson et Jones, 1993).
-une origine anthropique, la source essentielle provient des activités industrielles nécessitant
I’utilisation des combustibles fossiles, les usines d’incinérations mais aussi d’activités
humaines quotidiennes comme le chauffage au fuel ou les émissions des gaz d’échappement
des véhicules (Tremolada et al., 1996). Si on retrouve donc principalement les HAP dans les
sols a proximité des sites industriels, le sols agricoles peuvent aussi étre contaminés par ces
polluants lors d’épandage de boues de stations d’épurations (Wild et al., 1992).
Les problémes posés par la présence de ces composés dans I’environnement sont liés a leur
effet nocif pour la santé humaine du fait de leur fort pouvoir cancérogene et mutageéne.

11.2. Dégradation des HAP dans les sols

Le devenir des HAP dans les sols comporte plusieurs voies. Du fait de leur faible
solubilité dans I’eau, une faible fraction se trouve dans la solution du sol, mais certains
composés organiques dissous peuvent augmenter cette concentration. Certains comme le
naphtaléne, sont volatiles en fonction de I’aération du sol. Les HAP localisés dans les
horizons de surface peuvent étre dégradés par photolyse. lls peuvent également étre liés aux
constituants du sol par des interactions hyrophobes. Les HAP persistent alors dans les sols
sous forme de residus liés et constituent un risque de pollution a long terme car ils sont
susceptibles d’étre relargués dans la solution du sol. Cependant, la persistance des HAP dans
le sol sera également fonction de leur temps de demi-vie, lequel est plus important pour les
HAP les plus lourds donc les moins solubles (tableau 1). Enfin, comme cela sera développé
par la suite, ils peuvent étre dégradés par les microorganismes du sol.
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Tableau 1 : propriétés chimiques et physiques des HAP

Composés Nbre de Masse log Kow Solubilité Demi-vie
cycles moléculaire dans I’eau
(ma/l) (jour ou an)
Naphtaléne 2 128 3,37 31,7 16-48j
Anthracéne 3 178 4,45 0,073 50j-1,3a
Fluoréne 3 166 4,18 1,98 32-60j
Phénanthréne 3 178 4,46 1,29 16-200j
Fluoranthéne 4 202 5,33 0,26 140j-1,2a
Pyréne 4 202 5,32 0,135 210j-5,2a
Chryséne 4 228 5,61 0,002 1-2,7a
Benz[a]anthracéne 4 228 5,61 0,014 102j-1,9a
Benzo[a]pyréne 5 252 6,04 0,0038 57j-1,5a
Benzo[b]fluoranténe 5 252 6,57 0,0012 360j-1,7a
Benzo[k]fluoranthene 5 252 6,84 0,00055 2,5-5,9a
Dibenz[a,h]anthracene 5 278 5,97 0,0005 361j-2,6a
Indéno[1,2,3-cd]pyréne 6 276 7,23 0,062 1,6-2a
Benzo[g,h,i]péryléne 6 276 7,66 0,00026 0,25-1,8a

Kow est le coefficient de partage octanol-eau caractérisant I”’hydrophobocité des HAP.

Le devenir des HAP dans les sols dépend d’un ensemble de processus responsables de
la volatilisation, de I’immobilisation, de la mise en solution, du transport et des
transformations chimiques et biochimiques des molécules. Ainsi, la mobilité des HAP dans
les sols fait intervenir les phénomenes suivants :

- La solubilisation, qui implique un transfert des polluants vers la phase aqueuse. La
solubilité peut étre fonction de la structure chimique, de la polarité, de la masse atomique et
de I’encombrement de la molécule. Elle joue un réle important dans la détermination du
degré de dispersion et de migration des contaminants ainsi que leur degré d’exposition aux
microorganismes responsables de la dégradation biologique. La faible solubilité de la plupart
des HAP limite donc leur migration en profondeur et plus particulierement vers les eaux
souterraines, mais entrave les travaux de biodépollution en rendant les polluants peu
accessibles aux microorganismes.

- La percolation, qui consiste en I’entrainement par I’eau de pluie dans le sol, des composés
les plus facilement solubles, vers la profondeur, voir jusqu’aux nappes phréatiques.

- L adsorption, qui consiste en la rétention plus au moins réversible du polluant au niveau de
la matrice solide. L’adsorption fait intervenir des phénomeénes assez complexes aboutissant a
plusieurs types de liaisons adsorbant/polluant (Barriusso et al., 1996 ; Guerrin et Boyd, 1997).
Les caractéristiques de la molécule organique (structure, taille,...), la nature du sol ( taux et
maturation de la matiere organique, acides humiques,...), I’eau contenue dans le sol et les
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facteurs environnementaux (pH, température, .) peuvent influencer les mécanismes
d’adsorption /désorption (Martins, 1993; Bayard, 1997). Dans le cas des HAP, ces
phénomenes sont d’autant plus importants que les molécules sont complexes.

- La volatilisation, qui implique un transfert des composés du sol vers la phase gazeuse et
éventuellement jusqu’a I’atmosphere. Ce phénomene n’est théoriquement significatif que
pour les HAP a 2 ou 3 cycles aromatiques.

- La migration des phases liquides non aqueuses (PLNA), dans le cas d’une pollution
massive par des phases goudronneuses. Leur migration verticale peut étre rapide et
relativement indépendante de la dynamique de I’eau du sol. Elle dépend de leur densité, de
leur viscosité, de la perméabilité du sol et des propriétés de mouillabilité des surfaces des
constituants du sol.

De fagon générale, I’augmentation des phénomeénes de rétention sur la phase solide provoque
la diminution des risques de dispersion du polluant, mais rend plus difficile son élimination
compléte.

Une part importante des phénomeénes gouvernant le devenir des HAP dans les sols
dépend donc du milieu récepteur (propriétés physico-chimiques et microbiologiques).

Face aux risques que représentent les HAP pour la santé, le probleme de la
réhabilitation des sites contaminés et donc de la destruction des HAP, s’est posé. Un
traitement physico-chimique d’incinération, consistant en la combustion des déchets
organiques a haute température est utilisé, mais il est lourd et colteux. Aussi des techniques
de bio-dépollution se sont développés. Elle sont essentiellement axées sur une approche
microbiologique, dans laquelle on sélectionne des espéces présentant le meilleur potentiel de
dégradation des HAP, et une approche écologique, dans lagquelle on ajuste les parametres
physico-chimiques du sol permettant une dégradation efficace des polluants (Ritter et
Scarborough, 1995).

Les HAP peuvent étre oxydés par les microorganismes du sol selon deux voies: voie
bactérienne et voie fongique.

11.2.1. Dégradation des HAP par voie fongique

Les systéemes enzymatiques des champignons impliqués dans la dégradation des HAP sont
différents selon qu’on soit en présence d’un champignon filamenteux ou lignolytiques. Les
premiers, posseédent un systeme enzymatique intra-cellulaire de type monooxygénase et ne
peuvent utiliser les HAP comme unique source de carbone et d’énergie (Cerniglia, 1997). Les
seconds, impliquent des enzymes extra-cellulaires de types péroxydase qui sont peu
specifiques, elles peuvent dégrader d’autres composés organiques présentant une analogie
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avec la lignine (Field et al., 1993 ; Barr et Aust, 1994).Comme les champignons inférieurs, ils
ne peuvent dégrader les HAP en les utilisant comme unique source de carbone. Cependant,
leur activité enzymatique extra-cellulaire leur confere un avantage indéniable sur les bactéries
en ce qui concerne la dégradation des HAP peu ou pas bio-disponibles. Malgré cela, les
champignons ne semblent pas dégrader ou minéraliser les HAP aussi rapidement que les
bactéries (Cerniglia, 1997), la dégradation serait méme incompléte et une association avec les
bactéries serait nécessaire pour une minéralisation totale (Kotterman et al., 1998).

11.2.2. Dégradation des HAP par voie bactérienne

Les étapes de dégradation par voie bactérienne sont bien decrites, la premiére étape
consiste en I’addition dans un cycle aromatique de deux atomes d’oxygéene. Cette réaction est
catalysée par une enzyme de type dioxygénase (Fan et Krishnamurthy, 1995). Le composé
formé subit ensuite une série de transformations jusqu’a un métabolite intermédiaire, souvent
le catéchol. Le catéchol est a son tour dégrade selon deux voies de clivage dites en meta et en
ortho ce qui conduit a une ouverture du cycle aromatique et a la formation de composés
simples, tels le pyruvate ou le succinate, qui sont utilisés comme source d’énergie par les
microorganismes (Wilson et Jones, 1993).

De nombreuses souches bactériennes, appartenant a des genres différents, isolées de sols
contaminés par des HAP, présentent des aptitudes différentes a degrader ces composes.
Cependant, les bactéries les plus utilisées dans les travaux de bio-remédiation appartiennent

au genre Pseudomonas.

00 == 0 00 ~ 00"

. oo l
D0 O O a1
E it prowcubciniee acid o-phialiqoe zmmmw “H‘
i O ‘_..;_mm..._ "“/ =

Schémas : Voies bactériennes de dégradation du phénanthréne (Cerniglia, 1992).
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La biodégradation des HAP légers a été largement étudiée. La biodégradation des
HAP a plus de 4 cycles par des bactéries du sol a été decrite réecemment. Cette dégradation
nécessite souvent la présence dans le milieu de culture d’une source de carbone
supplémentaire « mécanisme de cométabolisme ». Cependant, de nombreuses études
décrivent I’utilisation, comme unique source de carbone et d’énergie, des composés a plus de
4 cycles comme le Pyrene (Karstner et al., 1994 ; Juhasz et al., 1997), le Chrysene (Cenci et
Caldini, 1997), le Benzo(a)pyréne et le diBenz(ah)anthracene (Juhasz et al., 1997).
Néanmoins, les bactéries semblent dégrader plus efficacement et plus rapidement les
composés a 3 cycles par rapport aux composées plus lourds (Goyal et Zylstra,1997). Les
différences de dégradation sont en grande partie dues a la solubilité des HAP. Certaines
souches de Pseudomonas et de Flavobacterium sont capables d’utiliser uniquement les HAP
les plus solubles dans I’eau (Trzesicka-Mlynarz et Ward, 1995). C’est pour cette raison que de
nombreuses recherches s’intéressent a la production de biosurfactant par les bactéries
dégradantes, afin d’augmenter la disponibilité des HAP vis a vis de ces bactéries (Arino et al.,
1996 ; Burd et Ward, 1996 ; Deziel et al., 1996).

La biodegradation des HAP dépend également d’autres facteurs environnementaux tel
que le pH, la température, I’humidité, I’aération et le potentiel redox dont les valeurs
influencent I’activité microbienne. La présence d’autres contaminants, comme les métaux
lourds, toxiques pour les micro-organismes du sol sont également impliqués dans cette
biodégradation (Wilson et Jones, 1993 ; Bouwer et Zehnder, 1993).

11.3. Bio-disponibilité des HAP dans les sols

Le sol est un systéeme hétérogéne multiphasique, constitué d’agregats de différentes
tailles granulométriques. Le devenir des molécules organiques polluantes tel que les HAP
dans les sols dépend de leur accessibilité et de leur biodégradation, qui elle méme est
conditionnée par I’activité des microorganismes présents. L’activité de ces microorganismes
in situ est affectée par la structure et la texture du sol, la nature et la concentration des
nutriments, et I’accessibilité des polluants.

L’accessibilité des polluants est un processus qui est aujourd’hui invoqué pour expliquer la
persistance de ces polluants organiques dans les sol et leur protection par la matrice solide du
sol (Alexander, 1999). Cette protection peut étre chimique, par adsorption sur les minéraux du

sol (Scow et Johnson, 1997 ; White et al., 1997), ou physique, du fait de la localisation dans la
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matrice solide. La matrice solide du sol est en effet un milieu triphasique (solide, liquide,
gazeux), cloisonné, dans lequel les conditions physiques, chimiques et biologiques sont trés
variables spatialement, méme a des échelles fines d’organisation (de I’ordre du mm). Les
polluants organiques (HAP) y seraient protégés, car non accessibles physiquement aux
microorganismes compétents (Nam et Alexander, 1998), ou du fait de conditions physiques
localement défavorables. Les phénomeénes de protection physique sont susceptibles d’étre
d’autant plus importants que les composés organiques sont distribués de maniere hétérogéne
dans le sol.

La protection physique fait I’objet de nombreuses études actuelles pour expliquer le devenir
des matiéres organiques naturelles des sols (Besnard et al., 1996. Angers et Chenu, 1997 ;
Balesdent et al., 2000) et les mémes mécanismes semblent pouvoir expliquer le devenir des

polluants organiques (HAP) dans les sols.

11.4. Biodégradation des HAP dans la rhizosphere

La rhizosphére constitue un écosystéeme particulier dont les propriétés physico-
chimiques (pH, humidité, potentiel redox, température) different de celles du sol mais varie en
fonction de I’espece végétale. La présence des racines qui exsudent dans le milieu de
nombreux composés hydrosolubles favorise le développement des microorganismes dans la
rhizosphére. La diversité de ces microorganismes dépend de leur localisation dans la
rhizosphere, alors que leur densité varie en fonction de la quantité et la qualité des substrats
excrétes.

L’utilisation des plantes a été envisagée depuis quelques années dans les techniques de
biodépollution des sites contaminés, comme une méthode peu codteuse pour accroitre le
développement et I’activité des microorganismes dégradant les polluants organiques tels les
HAP. Afin de pouvoir utiliser les plantes comme outil de biodégradation des HAP, il était
important au préalable de s’intéresser a leur développement dans un sol contaminé par ces
polluants. In situ, des épandages de HAP sur des plantes agricoles se sont traduits par une
diminution du pourcentage de germination, des retards de croissance et des diminutions de
rendement (Chaineau et al., 1996). Par ailleurs, la capacité des plantes, notamment les plantes
agricoles, a augmenter la dégradation de nombreux polluants organiques, y compris les HAP
est bien connue. La plupart de ces plantes sont des monocotylédones (Anderson et al., 1993).
Les études de biodégradation des HAP dans la rhizosphére que ce soit en laboratoire (Schwab
et Banks, 1994 ; Ginther et al., 1996 ; Reilley et al., 1996), ou au champs ( Qiu et al., 1994)
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ont été réalisées avec des graminées comme le ray-grass, considéré comme étant efficace
gréce a la qualité des exsudats racinaires.

L’augmentation de la biodégradation des HAP dans la rhizosphére serait la
conséquence du développement d’une microflore dégradante grace aux composés libérés dans
le milieu par les racines (Schwad et Banks, 1994 ; Walton et al., 1994 ; Reilley et al., 1996).
Cependant, si I’augmentation de I’activité microbienne dans la rhizosphére en présence de
HAP a été démontrée (Qiu et al., 1994, Giinther et al., 1996), la présence d’une microflore
utilisant les HAP comme unique source de carbone et d’énergie a été peu étudiée. Une autre
hypothése, expliquant la disparition des HAP dans la rhizosphére, considere que ces
composés ne sont plus forcément minéralisés, mais immobilisés sous forme de résidus liés
non-extractibles. Walton et al. (1994) ont montré que des quantités de HAP (naphtaléne,
phénanthrene, et fluoréne) piégées par des acides fulviques et humiques étaient plus
importantes dans un sol rhizosphérique par rapport a un sol non rhizosphérique.

Ainsi, si les plantes présentent de réelles capacités a diminuer le stock de HAP dans un sol ,
les mecanismes impliqués et le rble exact des exsudats racinaires et des différents

microorganismes de la rhizosphere restent encore a approfondir.

Contexte de I’étude

La pollution des sols et des sous-sols résulte des conséquences cumulées au cours du temps
des diverses activités humaines (industrielle, agricole, urbaine, etc.) Cette contamination,
négligée jusqu’a une époque relativement récente, est préoccupante par ces consequences
sanitaires, environnementales et socio-économiques. Les hydrocarbures aromatiques
polycycliques (HAP) sont au cceur des préoccupations a cause du caractére cancérigéne et
mutagene de certains d’entre eux et d’autre part a cause du nombre important de sites pollués.
La prédiction du comportement et du devenir des HAP est un des problemes auxquels se
confrontent de nombreux scientifiques.

Si les microorganismes apparaissent comme un outil possible de bio-remédiation des sols
contaminés par les HAP, de nombreuses questions subsistent notamment en ce qui concerne
le devenir des HAP & fort poids moléculaire, la répartition des HAP dans différents
compartiments du sol et le r6le de différentes composantes biologiques du sol.
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Les travaux présentés dans ce mémoire ont pour objectifs de :

- préciser le devenir d’ HAP de 3 a 6 cycles dans différents types de sol.

- déterminer les parametres contrdlant la bio-accessibilité des HAP dans le sol.

- evaluer la part des mécanismes de dégradation, d’adsorption dans la diminution de la teneur
des HAP.

- préciser le role des microorganismes, en particulier les bactéries dans le devenir des HAP.

Pour établir la faisabilité et mener a bien des traitements biologiques des sols conduisant a
la biodégradation des polluants organiques et leur minéralisation, il y a lieu (i) de proposer
des voies d'approche pour déterminer la bio-accessibilité et (ii) de définir les parametres
importants favorables, améliorant cette bio-accessibilité et accélérant la biodégradation des

polluants organiques.

Dans le chapitre I, I'étude porte sur la recherche et la définition de parametres déterminant la
bio-accessibilité en répondant a quelques questions relatives a la nature, la localisation et la
mobilité des polluants (HAP) et a la présence, la localisation et I'activité potentielle des

microorganismes (bactéries) impliqués dans la biodégradation des HAP.

La plupart des recherches concernant la biodégradation des HAP ont étudié une seule
molécule de HAP dans un systeme trés simplifié afin de minimiser le nombre de variables.
Cependant, les interactions entre substrat doivent étre considérées dans les stratégies de bio-
remédiation puisque les HAP sont généralement présents en mélange dans des conditions

environnementales complexes.

C’est pour cette raison que les démarches expérimentales adoptées lors de cette étude
consistaient a étudier dans un premier temps la biodégradation et le devenir d’un mélange de
8 molécules de HAP dans plusieurs types de sols (sol naturels contaminés et sol industriel)
incubés en microcosme sous des conditions expérimentales simulant I’atténuation naturelle.

Les résultats de cette partie de I’étude ont fait I’objet de publications scientifiques jointes dans

le chapitre en documents complémentaires
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Dans le chapitre Il, sont étudiés la biodégradation des HAP et les parameétres de l'activité
biodégradante des microorganismes. Les relations entre la localisation des HAP et des
microorganismes d’une part, et certains compartiments ou constituants (argiles, matieres
organiques) des sols d’autre part, sont privilégiées. Les facteurs favorables accélérant la
biodégradation sont étudiés en vue d'améliorer les performances d'un ou des traitements

biologiques associés ou non a des traitements physiques ou physico-chimiques.

Afin d’élucider et de préciser les mécanismes qui contrdlent la bio-disponibilité et la
biodégradation des HAP nous avons utiliser des agrégats separés ou bien le sol total incubés
avec le phénanthrene choisi comme molécule d’étude sous des incubations en batch ou les
parameétres physico-chimiques et microbiologiques peuvent étre a la fois modifiés et
controleés.

Les résultats de cette partie de I’étude ont également fait I’objet de publications scientifiques

jointes dans le chapitre en documents complémentaires.

Dans le chapitre 111, est étudié I’effet de la rhizosphere sur la dissipation d’HAP, dans un sol
industriel pollué, en simulant les conditions rhizosphériques. Le comportement des
microorganismes autochtones dégradants vis a vis des HAP dans ce sol industriel pollué a été
également étudié.

L’ensemble des résultats obtenus dans cette partie de I’étude a fait I’objet d’une publication

scientifique jointe dans le chapitre en document complémentaire.
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CHAPITRE I :

Caractérisation du devenir des hydrocarbures polyaromatiques dans
les sols : Simulation expérimentale des processus d’atténuation

naturelle

12
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Résumé

Le comportement des contaminants organiques, comme les hydrocarbures
polyaromatiques (HAP) dans les sols et les eaux de surface fait intervenir des parametres
physiques, physico-chimiques et biologiques. En raison de leur biodégradabilite, les
phénomenes biotiques et physico-chimiques jouent un réle fondamental. La bioremediation in
situ fait appel soit a la stimulation des communautés microbiennes existantes qui ont un fort
potentiel de dégradation des HAP soit a I’inoculation d’espece possédant des capacités
métaboliques dégradantes spécifiques vis a vis de ces polluants organiques. Cependant, la
vitesse de biodégradation des HAP dans un environnement aussi complexe que le sol est

généralement limitée comparativement a celle observée a I’échelle du laboratoire.

Afin d’expliquer les mécanismes et de définir les paramétres impliquées dans ces
phénomenes, une étude a été tout d’abord menée sur un sol industriel contaminé pour
déterminer la localisation et la distribution des HAP et des bactéries dégradants ces HAP au
sein de différentes classes d’agrégats du sol. L’estimation des bactéries dégradantes par la
méthode NPP en microplaque indique que ces bactéries dégradantes sont plus nombreuses
dans les agrégats de la taille des limons fins (2-20 um) et des argiles (< 2 pm) compares aux
fractions des agrégats les plus larges et au sol avant fractionnement granulométrique. Les
teneurs en HAP sont également élevées dans les agrégats fins correspondant aux limons fins.
Des resultats similaires sont trouvés dans un sol (sol de Bellefontaine) contaminé
artificiellement (aprés 6 mois d’incubation en microcosme) et qui présente des
caractéristiques physico-chimiques proches du sol industriel. Des observations au microscope
électronique a transmission montrent que les bactéries « autochtones » sont piégées dans les
agregats ou les HAP sont trés abondants. Cette co-localisation indique que des facteurs autres
que la capacité a dégrader les HAP, contrdlent la vitesse de dégradation des HAP dans le sol.
La fraction limon fin du sol industriel présente un rapport C/N (35) tres élevé, comparée a la
fraction argileuse (C/N: 16) qui malgré sa grande surface spécifique contient moins de HAP
mais un nombre similaire en bactéries dégradantes. L’azote semble jouer un réle important a
plus long terme, mais puisque la dégradation des HAP est tres faible dans les fractions fines,
d’autres facteurs (nutritionnelles et énergétiques par exemple) sont probablement limitant (C

facilement dégradable, P organique, O2 etc....).

Des expériences simulant les processus d’atténuation naturelle ont été également

menées sur deux sols représentatifs de grands groupes types de sol (sols de Bordeaux et de
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Riedhof). Dans un sol sableux (C : 0,7%) contaminé artificiellement avec un mélange de HAP
et incubé en microcosme avec une humidité proche de la capacité au champ, les
dénombrements des bactéries dégradant le phénanthrene ont montrés que ces bactéries étaient
présentes dans le sol avant son exposition aux HAP & des densités similaires (10° /g de poids
sec) dans les 4 classes d’agrégats. Aprés une période d’incubation du sol avec les HAP, une
croissance significative de ces bactéries a été observée (10°-10’ /g de poids sec) avec un
changement dans leur distribution au sein des agrégats. Ce sont les agrégats de la taille des
sables (2000-50 um) et des argiles (< 2 um) qui contiennent les fortes densités en bactéries
dégradantes alors que les HAP étaient beaucoup plus concentrés dans les agrégats fins,

particuliérement les limons fins.

Des différences dans la distribution des HAP et des bactéries dégradantes ont été
également observées entre les classes d’agrégats du sol riche en matiere organique (sol de
Riedhof, C: 22%) et qui a été exposé au méme mélange de 8 molécules de HAP pendant une
période d’incubation plus longue (2 ans). Les HAP récalcitrants (dibenz(a,h)anthracene,
benzo(g,h,i)perylene) semblent étre biodégradables dans les agrégats de petite taille (< 20 um)
alors que, leur dissipation dans les agrégats les plus larges n’apparait pas tres affectée méme
aprés 2 ans de vieillissement de la contamination. Les molécules de HAP a faible poids
moléculaire (phénanthrene, anthracéne et fluoranthéne). semblent étre rapidement dégradées
dans le sol total (non fractionné) dés la premiere année d’incubation. Le reste de ces
molécules de HAP non biodégradées est fortement concentré dans les agrégats de petites
tailles < 20 um et leur dissipation n’est affectée qu’apres des durées plus longues (1 a 2 ans)
d’incubation. L’abondance des bactéries dégradantes dans toutes les classes d’agrégat
confirme que des facteurs autres que la présence de ces bactéries contrélent la biodégradation.
La bio-disponibilité des HAP pour la dégradation bactérienne semble dépendre de leur
adsorption (ou fixation) a la surface des agrégats. L’adsorption préférentielle des HAP a
certaines classes d’agrégats dépend de la quantité des argiles et sans doute encore plus des

matieres organiques présentes dans les sols.

Au vue de ces résultats, I’organisation des particules du sol, la nature et la structure
des agrégats semblent étre des parametres importants de caractérisation des sols pollués

14



CHAPITRE |

(localisation et séquestration des HAP) pour définir le comportement et les criteres de
dégradation des HAP. Des manipulations qui modifient I’agrégation des sols pollués peuvent
potentiellement influencer et favoriser I’accessibilité des HAP aux microorganismes, comme

le montre les résultats expérimentaux, et par conséquent leur dégradation dans le sol.
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l. Introduction

Les probléemes de pollution des sols et des aquiferes par les Hydrocarbures
polyaromatiques polycycliques (HAP), rencontrés en particulier dans les sols de sites
industriels tels que les anciennes sites de cokeries et usines a gaz, impliquent la connaissance
du comportement de ces composés et le développement de méthodes de traitement. La
biodégradation apparait comme une méthode attractive pour la réhabilitation des sites pollués
en raison de son intérét economique et environnemental. La phytoremediation associant
I’action biophysico-chimique des racines, présente également I’avantage d’opération in situ en
confinant les pollutions, en stabilisant le sol et en formant une niche écologique pour la
microflore. Ces contaminants hydrophobes ont une solubilité dans I’eau treés limitée et qui
décroit trés rapidement quand la masse molaire de ces composés augmente ce qui rend leur
accessibilité pour les micro-organismes tres faible. En vue d’améliorer les techniques de
bioremédiation des sols pollués par les HAP, une meilleure connaissance des parametres
physico-chimiques et microbiologiques qui déterminent I’accessibilité, la mobilité, mais aussi
la bio-disponibilité de ces HAP s’impose.

I.1. Biodégradation des HAP

Les microorganismes jouent un réle important dans la biodégradation des polluants
organiques dans les écosystémes terrestres. Cette dégradation résulte de voies métaboliques
qui mettent en jeu des populations microbiennes spécifiques ou des capacités métaboliques
combinées concernant différentes communautés microbiennes. Les bactéries dégradants les
HAP sont fréquentes dans les sols historiqguement pollués (Trzesicka-Mlynarz et Ward, 1995).
Ces bactéries se manifestent immédiatement apres la pollution du sol car I’exposition aux
HAP induit une sélection et/ou une adaptation des communauteés bactériennes. En effet, de
nombreuses bactéries sont capables de dégrader les HAP directement en les utilisant comme
substrat (Stringfellow et Aitken, 1994 ; Bogan et Lamar, 1996). Ces bactéries ont été
largement étudiées et de nombreuses souches ont été isolées. Mais ces cultures pures, qui
dégradent tres bien les HAP en conditions expérimentales, se révelent parfois peu efficaces

dans des sols pollués. Les communautés microbiennes peuvent aussi utiliser les HAP comme
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source de C mais peuvent les dégrader partiellement ou totalement lorsqu’une autre source de

C est disponible pour leur metabolisme.

Deux types de processus de biodégradation des HAP sont a distinguer: la
minéralisation compléte des HAP et la dégradation par co-oxydation ou co-métabolisme.
L’etape initiale de ces deux processus est une réaction directe d’oxygénation par I’oxygene
moléculaire faisant intervenir des oxygénases. De nombreuses espéces bactériennes sont
connues pour leur capacité a utiliser comme unique source de carbone et d’énergie les
composés xénobiotiques (Cerniglia, 1992). La disparition de ces molécules dans les
écosystémes peut étre due aussi, dans certains cas, a un autre processus que I’on appelle co-
métabolisme. Il est défini par une dégradation partielle (accumulation des métabolites) par un
ou des microorganismes utilisant un ou d’autres substrats pour leur croissance. Il y a co-
métabolisme lorsque la dégradation d’un composé organique n’apporte, ni énergie, ni
éléments assimilables & une population microbienne. La dégradation par co-métabolisme est
souvent appelée co-oxydation dans le cas des HAP du fait de la nature des réactions subies, la

molécule de HAP co-oxydé étant appelée co-substrat (tableau 2).

Tableau 2 : Dégradation des HAP par co-métabolisme (Cerniglia, 1992)

Utilisation des HAP comme Co-substrats
souehe Cgf‘sspag?:e NAP FLU PHE ANT FLT PYR B(a)PL
Rhodococcus sp. PHE + + S S S S +
Alcaligenes denitrificans FLT + + S S + -
Rhodococcus sp. NAP S - + + - -
Rhodococcus sp. FLU - S + - - -
Pseudomonas cepacia a S S S - -
Mycobacterium sp. PHE + S S

+ : cométabolisme
- : pas de cométabolisme
S : HAP utilisé comme substrat

a : essais effectués avec des cellules lavées (sans source de carbone exogéne)

Des études récentes (Bouchez et al., 1995 ; Tiehm et Fritzsche, 1995) ont mis en évidence
I’importance du processus de co-métabolisme dans le cas ou les substrats de croissance
seraient les HAP eux mémes (dégradation de mélange de HAP). Ainsi, une souche du genre

Mycobacterium, ne peut pas croitre en présence du fluoréne comme unique source de carbone,
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mais elle est capable de le co-metaboliser en présence d’un autre HAP, source de carbone et
d’énergie (pyrene, phénanthréne ou fluoranthene). La dégradation du pyrene par cette souche

est également accélérée par la présence du phénanthréne.

I.2. Facteurs influencant la biodégradation des HAP

La biodégradation des HAP et les processus d’atténuation naturelle dépendent de
plusieurs facteurs physico-chimiques. Ces facteurs semblent contréler les besoins
énergétiques et nutritionnelles des communautés microbiennes et en méme temps la
disponibilité des polluants aux microorganismes du sol (Lion, 1990 ; Ball et Roberts, 1991 ;
Pignatello et Xing, 1996).

Les bactéries inoculées aux sols sont souvent incapables de dégrader les polluants suite a une
utilisation préférentielle d’autres composés organiques et surtout a une inaccessibilité
physique de ces polluants (Devare et Alexander, 1995). La protection physique de ces
polluants au sein des agrégats du sol rend les bio-traitements in situ souvent inefficace méme
aprés I’amélioration des conditions physico-chimiques tels I’addition d’oxygene, des
nutriments, de I’eau pour stimuler I’activité microbienne (Manilal et Alexander, 1991 ;
Morgan et Watkinson, 1992). La structure du sol contrdle a la fois la distribution des
microorganismes et des matiéres organiques et xénobiotiques (Jocteur-Monrozier et al., 1991 ;
Christensen, 1992 ; Kukkonen et Landrum, 1996) et par conséquent les processus de bio-
disponibilité des polluants dans le sol. Ainsi, le succes de la bioremédiation va dépendre de la
nature des HAP et de la nature du sol. Les propriétés du sol telles que la concentration en
matiere organique et son degré de maturation, la structure ou bien la taille des particules

(texture) influencent le taux de dégradation.

Plusieurs recherches ont montrés que la bio-disponibilité des composés organiques
peut étre inversement proportionnel & leur temps de contact avec la matrice sol (Kelsey et
al., 1997). En effet I’incubation du sol avec les polluants organiques a plus long terme

entraine souvent la formation de résidus stables inaccessibles aux microorganismes. Ceci
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résulte de I’adsorption des polluants aux constituants du sol (essentiellement la matiere
organique et les argiles) ou de leur stabilisation au sein des agrégats du sol. L’effet du
vieillissement de la contamination sur la biodégradation et I’extraction d’une molécule de
HAP a été observé dans certaines études en terme de vitesse de minéralisation (Hatzinger et
Alexander, 1995) ou d’extraction (Nam et al., 1998) de la molécule cible. La séquestration
preférentielle des polluants entre les constituants du sol, notamment la MO est parmi les
mécanismes les plus importants dans I’immobilisation des HAP dans le sol (Weissenfels et

al., 1992; Kan et al., 1994).

D’autre part, la biodégradation dépend également de la présence de microorganismes
indigénes susceptibles de métaboliser les HAP. Les facteurs environnementaux sont
également a considérer lors d’un traitement de bioremédiation in situ. Pour cela certaines
conditions du milieu comme la température, I’humidité relative, les conditions d’oxygénation
(Song et Bartha, 1990) et la nutrition en éléments minéraux (Ward Liebeg et Cutright, 1999 ;
Johnson et Scow, 1999) sont souvent optimisés lors des traitements in situ afin de stimuler la
microflore endogene ou la microflore exogene inoculée. En effet, la présence et I’activité de
ces microorganismes compétents sont contrélés par les conditions de leur environnement mais
aussi par la disponibilité du substrat (Horinouchi et al., 2000). La différence dans I’activité de
ces bactéries dépend également de leur distribution au sein des agrégats et de leur localisation

dans les macro- et micropores du sol (Lee et Foster, 1991).

1.3. Rétention des HAP aux constituants du sol

1.3.1. Effet du temps de contact polluant - sol

Regroupés sous le terme de vieillissement, les phénomeénes liés au temps de contact du
polluant avec le sol sont encore incomplétement caractérisés.
Le terme de vieillissement englobe les réactions éventuelles de polymérisation et la formation
de liaisons covalentes avec des substances humiques du sol, mais il caractérise également la
dépendance temporelle des phénoménes d’adsorption /désorption des polluants dans les sols
et se traduit généralement par une limitation de I’accessibilité du polluant (ou une
augmentation de sa rétention). Dans le cas des HAP, I’adsorption dépend principalement

d’interactions de nature hydrophobe entre le polluant et la matrice solide dont la fraction
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organique constituée essentiellement de substances humiques et de phases organiques
d’origine anthropique peut jouer un réle prédominant (Pignatello et Xing, 1996 ; Bayard,
1997). De nombreux travaux de recherche ont mis en évidence que I’adsorption apparente des
HAP dans les sols n’était pas instantanée mais était un phénomene complexe nécessitant des
jours et des mois avant qu’un équilibre ne soit atteint (Steinberg et al., 1987 ; Bayard et al,
1998 ; Mahjoub, 2000). L’adsorption des polluants organiques est cinétiquement limitée par
des phénomenes de diffusion intra-particulaire dans les microagrégats du sol (Ball et Roberts,
1991 ; 1992) et dans la phase organique du sol (Pignatello et Xing,1996). En effet, ces
molécules se fixent instantanément a la surface des micro-particules, alors que leur adsorption
sur les sites internes est cinétiguement limitée par la diffusion moléculaire intra-agrégat
rendue difficile par I’organisation structurale des micropores des microagrégats du sol. La
taille et la forme des micropores ainsi que les caractéristiques de surface interne des pores

déterminent les cinétiques de transfert des polluants dans les sols (Wu et Gschwend, 1988).

Les caractéristiques a la fois du sol et de la molécule de HAP sont des parametres a
prendre en compte pour ces processus d’adsorption ou de rétention des HAP aux constituants
du sol. Le sol, de part sa composition et sa structure, peut avoir une influence considérable sur
la rétention des HAP (Pignatello et Xing, 1996 ; Guerrin et Boyds, 1997 ; Kyoungphile et
Alexander, 1998 ; Mahjoub, 2000).

1.3.2. Effet des constituants minéraux du sol

- Les argiles: les principales caractéristiques des argiles résident dans leur propriétés
colloidales, leur capacité de rétention d’eau et leur grande surface spécifique qui leur
conférent de fortes capacités d’échange, donc d’adsorption. Les argiles entrent dans la
composition de nombreux complexes argilo-humiques, favorisant la rétention des HAP a

long terme.

- Les sables et limons : c’est la fraction minérale grossiéere, généralement constituée de quartz,
de feldspaths et de micas. Bien que les sables et les limons grossiers ont un rdle fondamental
dans I’édification de la structure du sol, ces deux fractions minérales ne semblent pas
intervenir de fagon importante dans les phénomenes d’adsorption des HAP dans le sols
(Bayard, 1997 ; Jayr et al., 2000).
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- Les carbonates : les interactions des HAP et les carbonates sont trés peu connu. Les

composeés de type HAP semblent avoir peu d’interactions avec les carbonates (Martins, 1993).

- Les oxydes et les hydroxydes : ils proviennent principalement de I’altération des argiles, et
sont connus pour leur capacité de rétention des molécules organiques ionisées (Martins,

1993). Les HAP, molécules neutres, ont peu d’interaction avec les oxydes ou les hydroxydes.

- Texture et structure du sol: les propriétés adsorbantes des sols dépendent de deux
caractéristiques fondamentales : leur texture et leur structure. Ces caractéristiques déterminent
la porosité et la perméabilite des sols, deux facteurs qui influencent I’adsorption et la mobilité

des polluants organiques.

1.3.3. Effet de I’eau du sol

En milieu naturel, I’adsorption des polluants organiques dans les sols s’effectue
principalement en condition insaturée. La teneur en eau du sol est un facteur déterminant pour
la répartition du polluant dans les trois phases du sol. Si le polluant est présent en phase
gazeuse, la présence de I’eau a la surface du sol peut réduire I’adsorption du polluant s’il est
hydrophobe (par répulsion), ou accroitre sa rétention s’il est hydrophile (liaison hydrogénes
avec les molécules d’eau ou dissolution dans I’eau immobile). L’eau pourra entrer en
compétition avec les molécules organiques pour I’adsorption sur les matériaux solides du sol
entrainant ainsi une baisse de I’adsorption des polluants lorsque le taux d’humidité du sol
augmente (Chiou et Shoup, 1985).

1.3.4. Effet du pH du sol

Le pH de la solution du sol est un des principaux parameétres gouvernant le partage des
molécules organiques entre les phases solides et la phase aqueuse. Dans le cas des HAP,
I’effet du pH est principalement indirect soit au niveau du sol, par modification de sa structure
et de ses propriétés, soit en agissant sur la composition de la solution aqueuse, notamment en
présence de matiére organique dissoute (augmentation de la surface spécifique des acides
humiques entrainant une augmentation de la solubilité du composé organique) (Mc Carthy et
Jimenez, 1985).
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1.3.5. Effet des constituants organiques du sol

La matiére organique du sol se décompose en deux fractions distinctes :
-la fraction organique vivante composée de la microflore du sol, de sa faune et des racines des
plantes.
-la fraction organique morte constituée de débris organiques d’origines animale ou vegétale,
plus ou moins décomposée en humus sous I’action des micro-organismes du sol.
Les matiéres humiques proviennent de la décomposition et de la réorganisation des matiéres
organiques contenues dans les sols.
La présence des matiéres organiques dissoutes telles que les substances humiques et fulviques
modifie de facon significative le comportement des molécules organiques dans les milieux
aqueux et dans le sol (Barriuso et al., 1992). Elle augmente la solubilité en phase aqueuse des
polluants organiques et diminue leur adsorption sur les phases solides (Mc Carthy et Jimenez,
1985). Le degré d’influence de la matiere organique sur les polluants dépend bien

évidemment de la nature et des caractéristiques chimiques de ces derniers.

Objectif de I’étude

L’étude du devenir des HAP dans différents types de sols par la mesure de leur
distribution au sein des agrégats du sol doit contribuer a la compréhension de la complexité
des processus d’atténuation naturelle et de la bioremédiation des sols.

L’objectif principal de cette étude est de déterminer (i) si la distribution des polluants est
uniforme entre les différentes classes d’agrégats du sol (ii) si les communautés microbiennes
sont distribuées de fagon homogene dans les différentes fractions d’agrégats ou bien sont-elles
concentrées dans certaines fractions ou les HAP sont préférentiellement présents et (iii) si la
distribution des polluants et des populations microbiennes change avec le temps.

Ceci a été étudié d’une part a travers des analyses comparatives entre un sol industriel pollué
et un sol artificiellement contaminé présentant des caractéristiques physico-chimiques trés
proches. D’autre part, I’analyse des paramétres microbiens et la dissipation des HAP ont été
déterminées dans deux types de sols artificiellement contaminés ; un sol faiblement structuré

(sol sableux) et un sol riche en matiere organique (tourbe).
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1. Matériel et Méthodes

11.1. Les sols

Un sol historiqguement pollué (SP), fourni par Rhone-Poulenc provenant de sites
pollués par des hydrocarbures polyaromatiques et trois sols de référence ont été retenus pour
cette étude. Les sols de référence ont été considerés soit pour leur analogie avec le sol
industriel pollué soit pour leur représentativité des grands types de sols posseédant des
propriétés bien distinctes (texture, pH, matieres organiques....). Les échantillons de sols sont

prélevés dans la couche superficielle (horizon A), séchés et tamisés a 2 mm; il s'agit :

- BD : un sol tres sableux acide (spodosol), dit sol de Bordeaux (région des Landes, France)

- BF: un sol calcimagnésique (rendzine) légérement alcalin, a teneur élevée en matieres
organiques, dit de Bellefontaine (Plateau de Haye, Meurthe-et-Moselle, France)

- RD : un sol organo-argileux (tourbe), dit de Riedhof (tourbe de la plaine d'Alsace, France)

Les caractéristiques physico-chimiques de ces sols sont présentées dans le tableau 3.

Tableau 3 : Caractéristiques physico-chimiques des sols apres dispersion du sol avec des résines Na

Sols SG SF LG LF A C N CaCo0O; H
%) %) %) (%) %) (%) (%) (%)  PTH2

BD 88,8 8,2 1,0 1,3 0,7 0,7 0,03 0 45
BF 22,9 6,6 7,2 286 274 10,1 0,9 30 7.9
RD 2,8 7.4 4.0 30,4 50,2 22,4 1,7 2,2 7.3

SG : Sables Grossiers SF : Sables Fins

LG : Limons Grossiers LF : Limons Fins

A Argile C : Carbone N : Azote

11.1.1. Caractéristiques du sol industriel

Pour le sol industriel, I’analyse granulométrique (dispersion du sol avec des résines Na)
fait apparaitre le caractére sableux de I’échantillon de sol. Cependant, la dissolution des
carbonates et la destruction des matiéres organiques qui forment des « ciments », montrent

gu’une grande partie de ces sables est constituée par des carbonates (Tableau 4).
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Tableau 4 : Analyses granulométriques du sol industriel SP.

% SG % SF % LG % LF % A
Echantillon sec sans destruction de la MO et CaCO3

58,2 22,5 58 57 7,2
Echantillon sec avec destruction de la MO et CaCOs

11,8 15,5 5,7 4.4 53

Echantillon dispersé a I’eau
63,0 16,0 5,6 57 8,1

11.1.2. Mise en solution des HAP dans I’eau « désorption »

Des cinétiques de désorption ou de mise en solution des HAP dans I’eau ont été
effectuées sur le sol industriel pollué non fractionné et ses fractions d’agrégats de la taille des
sables (2000-200 pm) et des limons (20-2 um). 25 g de chaque échantillon sont mis en
contact avec 200 ml d’eau, puis sont agités par retournement sur des durées allant de 1 heure a
238 heures. Les solutions aqueuses d’extraction sont récupérées aprés centrifugation, et les
HAP sont extraits par extraction solide/liquide sur des cartouches garnies de phase

hydrophobe C18 Supelco.

Des essais d’extraction effectués sur les eaux de désorption ont montré que I’extraction
liquide-liquide avec du dichloromethane ou du chloroforme était totalement inopérante sur ces
solutions alors que par extraction solide/liquide sur phase hydrophobe C18, des quantités

significatives sont extraites.

11.2. Les polluants

Les HAP retenus pour les travaux expérimentaux sont ceux de la liste de référence des

produits recherchés dans les sols pollués, de laquelle on a éliminé le naphtalene en raison de
sa volatilité et le benzo-a-pyréne, en raison de sa toxicité.
Les 8 HAP étudiés, PHE : phénanthrene, ANT : anthracéne (Prolabo), FLT : fluoranthéne,
B(@)ANT : benz(a)anthracene, CHY : chryséne, B(K)FLT: benzo(k)fluoranthéne,
dB(a,h)ANT : dibenz(a,h)anthracene, B(g,h,i)PL : benzo(g,h,i)pérylene (Acros) ont été
utilisés sous forme pure a 99%.
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11.3. Contamination et incubation des sols

11.3.1. Contamination des sols

Les 3 sols de référence (BD, RD et BF) ont été expérimentalement pollués par un
mélange de 8 molécules de HAP en solution dans I'hexane. La contamination a été effectuée
sur des sols séchés, tamisés a 2 mm, a raison de 1 g de HAP totaux par kg de sol sec. La
concentration des 8 HAP dans le sol est la suivante : Phénanthrene (200 mg), Anthracene (200
mg), Fluoranthéne (200 mg), Benz(a)anthracéne (50 mg), Chryseéne (200 mg),
Benzo(k)fluoranthéne (50 mg), Dibenz(a,h)anthracene (50 mg) et Benzo(g,h,i)perylene (50
mg). La contamination a été effectuée en solubilisant 2 g du mélange des 8 HAP dans 200 ml
d'’hexane qui ont été mélangés avec 100 g de sol; aprés évaporation du solvant, le sol

contaminé a eté melangé avec 1,9 kg de sol non contaminé.

11.3.2. Incubation des sols

Les sols contaminés artificiellement (BD, RD et BF) ainsi que le sol industriel pollué
(SP) ont été incubés dans des dispositifs en cuves de 15 cm de hauteur et 30 cm de diameétre
utilisées comme des systemes d’incubation en microcosme. Les sols ont été mis sous abri de
la lumiére avec des températures variables entre 5 et 25°C durant I’année. L’humidité du sol
est proche de la capacité au champ, elle est contr6lée et maintenue durant I’incubation par des
mesures périodiques du poids du sol. Les mesures ont porté sur le sol initial et sur les

prélevements effectués au cours du vieillissement de la contamination.

11.4. Extraction et analyse des HAP dans les sols

11.4.1. Extraction des HAP

L’extraction des HAP d’un sol, d’aprés la norme 1SO 13877, est réalisée avec du
chloroforme dans un appareil de Soxhlet. Des extractions ont été faites avec divers solvants
(chloroforme, méthanol, hexane), avec et sans broyage des sols. Apres différents essais
d'extraction, la méthode retenue consistait a extraire les HAP du sol aprés broyage avec 200
ml de chloroforme par le soxlhet sur une durée de 4 heures. Les extraits sont filtrés sur filtre

plissé en cellulose et dilués, en fonction des concentrations en HAP des échantillons.

25



CHAPITRE |

Pour les sols artificiellement contaminés, plusieurs extractions (2 a 3) ont été effectuées juste
apres leur contamination pour vérifier I'nomogénéité de la contamination.

11.4.2. Analyse des HAP

Le dosage des HAP a été effectué par chromatographie en phase gazeuse couplée a un
spectrometre de masse GC-MS Varian Saturn 111 selon les conditions opératoires suivantes :
Des prises d’essais d’échantillons de 1 ul solubilisées dans du dichlorométane sont injectées
dans un injecteur programmable en température (SPI) de 25°C a 300°C a raison de 180°C par
minute, la séparation étant effectuée en programmation de température avec une colonne
capillaire DB5ms J&W Scientific (30 m x 0,25 mm id, 0,25 um) programmé de 70°C a 150°C
a raison de 10°C minute et de 150 4300°C a raison de 6°C minute suivi d’un palier isotherme

de 10 minutes a 300°C. La température de la ligne de transfert est de 250°C.

Tableau 5 : lons moléculaires des HAP analysés au cours de I’étude

HAP lons moléculaires
PHE 178
ANT 178
FLT 202
B(a)ANT 228
CHY 228
B(K)FLT 252
dB(a,h)ANT 278
B(g.h.i) PL 276

Les conditions opératoires du spectromeétre de masse (lon-trap) sont les suivantes :
température de « trape ionique » 220°C , mode de fonctionnement impact électronique a 70
eV acquisition des masses de 40 a 650 m/z a la vitesse de 3 microscans/seconde. La
quantification des HAP a été faite en mode SIM (Single ion Monitoring) sur les ions

moléculaires des composés (tableau 5).
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I1.5. Localisation des HAP dans le sol

L'extraction et le dosage des polluants fraichement apportés ou au cours du
vieillissement de la pollution non dégradée ont été effectués sur le sol total et sur des fractions

d'agrégats de différentes tailles.

11.5.1. Fractionnement d’agrégat a I’eau

Les fractions granulométriques du sol ont été obtenues apres dispersion a I'eau. 10 g de
sol sec ont été agités avec 200 ml d'eau distillée pendant 1h sur un agitateur rotatif (40 tours
/min), puis tamisés pour obtenir la fraction d'agrégat de 2000-50 um correspondant a la taille
des sables (S). La fraction inférieure a 50 < um est re-dispersée dans 100 ml d'eau distillee
puis agitée pendant 16h pour récupérer les fractions d'agrégats de 50-20 pm, 20-2 um et < 2
KUm correspondant respectivement, a la taille des limons grossiers (LG), limons fins (LF) et
argiles (A).

La teneur en carbone du sol et de ses fractions a eté analysée par dosage élémentaire

(Analyseur CHN Carrlo Erba) aprés décarbonation des échantillons a I'acide acétique.

11.6. Analyses microbiologiques

Les déenombrements microbiens sont effectués a partir du sol (< 2 mm) avant
fractionnement et des différentes fractions granulométriques constitutives de ce dernier
(sables : S, limons grossiers : LG, limons fins : LF et argiles : A). Les échantillons de sol et
d’agrégats sont mis en suspension a 10% (w/v) dans de I'eau stérilisé en présence de billes de
verre, et agités pendant 1h au moyen d'un agitateur rotatif. Des dilutions successives (au 1/10
dans NaCl a 0,85%) sont réalisées a partir de cette suspension, et sont utilisées pour

dénombrer les communautés bactériennes.

11.6.1. Dénombrement de la microflore bactérienne ""totale™

Les dénombrements ont été, dans un premier temps, réalises sur milieu nutritif dilué (1g/l)
avec gélose, pour favoriser la culture de microorganismes oligotrophes. Dans un second

temps, la microflore totale a été dénombrée en plaques de microtitration
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- Dénombrement sur milieu gelosé
Ils sont effectués en boites de Petri sur un milieu gélosé NA (Nutrient Agar, Difco) dont la

composition est la suivante :

Milieu NB (Nutrient Broth, Difco) : 19
Agar : 159
Eau distillée : 1 litre qsp

Chaque suspension-dilution du sol et de ces fractions (10 ml) est inoculée a la surface des
milieux a raison de 3 dépodts ou spots de 10 ul. Le nombre de colonies pour chacun des spots

(3 par échantillon) est déterminé aprés 4 jours d’incubation a 28°C.

- Dénombrement en plaque de microtitration

Les dénombrements des microorganismes par microtitration sont réalisés en utilisant des
microplaques stériles (Microtest 111, Falcon-3072 ; Polylabo A 6013) de 96 cupules, a fond
plat et d’une capacité de 0,3 mL. Le milieu de culture NB, constitué de 1g.L™ de Nutrient
Broth (Difco), est apporté a raison de 0,2 mL par cupule. Chaque cupule (40 par dilution) est
inoculée par 25 pL de suspension-dilution et les microplaques sont incubées durant 1 semaine
a 28°C. Les lectures sont effectuées tous les jours a une DO de 620 nm a I’aide d’un lecteur
OSI. Les nombres les plus probables (NPP) de bactéries hétérotrophes totales des echantillons
sont calculés au moyen d’un programme informatique de calcul de probabilités (Hughes et
Plantat, 1982).

11.6.2. Dénombrement de la microflore bactérienne dégradant les HAP

La microflore dégradante a été dénombrée en plaques de microtitration, dans un milieu
de culture minéral, en présence d'un mélange d'HAP, selon la méthode NPP développée par
Wrenn et Venosa (1996).

Principe de la méthode

La technique NPP a été particulierement étudiée pour les microorganismes qui croissent en
présence de substrats insolubles, puisqu’un milieu solide présentant une distribution
homogéne des sources de carbone est alors difficile a préparer. De méme, plusieurs geloses
(agar) entrant dans la préparation de milieux solides contiennent des impuretés qui permettent
la croissance des microorganismes qui, de ce fait, ne dégradent pas le substrat testé, ce qui
conduit a une surestimation du nombre des populations bactériennes étudiées.

La méthode NPP en microplaque a été développée pour la microflore dégradante selon le

28



CHAPITRE |

mode opératoire suivant : les suspensions-dilutions du sol sont inoculées (25 L/ cupule) dans
un milieu de culture minéral additionné d’une source de carbone constituée d’un mélange de
3 HAP. La composition du milieu minéral est la suivante :

Milieu de Bushnell-Hass (Difco) : 3,27 g

NaCl : 8,50

Eau distillée : 1 litre gsp

Aprés homogénéisation, le pH du milieu minéral est ajusté a 7,4.

Les HAP sont préalablement solubilisés dans de I’hexane et introduits dans les microplaques a
raison de 10 uL par cupule. Apres évaporation de I’hexane, le milieu minérale est réparti dans
les microplaques a raison de 0,2 mL par cupule suivant différentes modalités (1 ou 3 HAP).
Le mélange final d’HAP par cupule, choisi d’apres les résultats des expériences

complémentaires est constitué de :

Phénanthréne : 500 ppm
Anthracéne : 50 ppm
Fluoréne : 50 ppm

La croissance bactérienne et la dégradation d'au moins une partie des HAP est mise en
évidence par le développement d'une coloration variant du jaune-orange au brun, indiquant la
production de métabolites d'oxydation partielle des HAP, et en particulier de I'oxydation du
phénanthrene et du fluorene présent dans le mélange d'HAP (Wrenn et Venosa, 1996).

Des dénombrements ont également été effectués a partir de milieu ne contenant que du
phénanthrene afin d’étudier I’effet du mélange d’HAP sur la croissance bactérienne.

Aprés inoculation, les microplaques sont incubées 3 semaines a 28°C et a I’obscurité. Les
cupules présentant des produits d’oxydation de couleur jaune-orangée sont comptabilisées
toutes le semaines par mesure de la DO4os nm-620 nm- Des témoins sans HAP ou sans inoculum

bactérien sont également réalisés.

11.6.3. Expression des résultats

Le nombre des bactéries par gramme de sol sec, ou le nombre le plus probable de
bactéries (NPP), est transformé en unité logy, g*. La transformation logarithmique est
effectuée sur les valeurs moyennes des dénombrements et I’intervalle de confiance de la

moyenne est donné au seuil de 5%.
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I11. Résultats

I11.1. Propriétés physico-chimiques du sol industriel

111.1.1. Teneur en Carbone et en azote

La répartition du carbone et de I’azote dans les différentes fractions granulométriques
du sol industriel nommé SP fait apparaitre une concentration plus importante en azote dans les
fractions fines de la taille des limons fins (20-2 um) et des argiles (< 2 um), alors que le
carbone se concentre plus particulierement dans les limons fins. Le rapport C/N dans les
fractions d’agrégats du sol industriel, utilisé souvent comme indicateur de [I’activité
biologique des sols, est parfaitement corrélé a la taille des fractions et varie d’une valeur
C/N :70 pour les agrégats de la taille des sables a une valeur de C/N :16 pour la fraction argile
(tableau 6). Ce type de distribution montrant une augmentation du rapport C/N avec la taille

granulométrique est couramment observé dans les sols « naturels ».

Tableau 6 : Caractéristiques des fractions d’agrégats obtenues aprés dispersion a
I’eau du sol industriel (SP) incubé en microcosme.

Fractions d’agrégats Masse de la fraction (%) C/N
Sables (2000-50 pm) 81,4 70
Limons grossiers (50-20 um) 8,0 48
Limons fins (20-2 pm) 7,6 35
Argiles (<2 um) 3,0 16

I11.1.2. Caractérisation de la rétention des HAP par le sol industriel

Il semble opportun de vérifier si la « désorption » et/ou plutdt I’extraction des HAP est un
parameétre essentiel de leur biodégradation. De plus, comme le statut des HAP dans le sol
dépend du vieillissement de ces polluants, ce parameétre sera aussi considéré.

Ainsi, des expériences de mise en solution des HAP ont été effectués sur le sol industriel
pollué (SP) mais, le suivi de I’évolution de I’extractabilité des HAP en fonction du

vieillissement de la contamination a été mené dans un sol artificiellement contaminé (sol de
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Bellefontaine : BF) aux caractéristiques physico-chimiques proches du sol industriel. Ceci

contribuera a établir le comportement de ces HAP au cours du temps dans un sol.

111.1.2.1. Sol avant fractionnement

L’étude de la cinétique de mise en solution dans I’eau (désorption) des HAP conduite sur
une durée de 238 heures montre que les composés organiques sont dissous ainsi que des
composes polycycliques aromatiques. Les quantités de C organique désorbees du sol total
sont plus importantes que celles des HAP (figure 2) mais ne représente que 0,7 a 0,8 % du
carbone organique total.

La courbe représentant la mise en solution du carbone organique a partir du sol total a une
allure tout a fait différente de celle des HAP. Elle montre que sur un pas de temps d’environ
90 heures on n’atteint pas de palier alors que celles concernant les HAP commence a se

stabiliser pour atteindre 5 ng/g de sol (somme des HAP) dans le sol non fractionné (figure 3).

2,000
1,800 -
1,600 -
1,400 -
1,200 —m— Sables
1,000 4 —a&— Limons
0,800 —>—Sol

0,600 -

Teneur en carbone (mg/g)

0,400 -
0,200 -

0,000
1 3 6 22 46 70 94 166 238

Temps (heures)

Figure 2 : Cinétique de désorption du carbone par I’eau sur le sol non fractionné et sur les agrégats de la
taille des sables et des limons du sol industriel pollué.

Une analyse du comportement des différentes molécules de HAP au cours de la mise en
solution montre que les molécules se classent dans I’ordre décroissant suivant : phénanthrene
> fluoranthéne > anthracene (figure 3). Des quantités plus faibles de chryséne,
benzo(k)fluoranthéne sont aussi désorbées. Cette distribution des HAP est aussi parfaitement

corrélée au nombre de cycles des molécules. La nette prédominance des molécules d’HAP a
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trois cycles et surtout le phénanthréne peut étre expliquée par le fait que c’est la molécule la

plus soluble dans I’eau.
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Figure 3 : Comparaison des cinétiques de mise en solution dans I’eau des 8 molécules de HAP dans le sol
industriel pollué avant fractionnement.

111.1.2.2. Fractions granulométriques du sol

Les cinetiques de mise en solution des HAP dans I’eau sont plus rapides et la désorption
totale est plus importante pour les agrégats de la taille des limons que pour ceux de la taille
des sables (figures 4 et 5). Ce sont toujours les molécules a 3 et 4 cycles (PHE, FLT et ANT)
qui sont les plus désorbées. En effet, les taux d’extraction (en %) observés dans les agrégats
de la taille des sables sont respectivement, de 3,5; 1,6 ; 0,5; 0,1% et moins respectivement,
pour le PHE, I’ANT, le FLT, le B(K)FLT et le CHY (figure 4). En revanche dans la fraction
des limons, les taux d’extraction sont respectivement, de 5,3 ; 3,2 et 1,5% pour le PHE,
I’ANT et le FLT, et aussi plus faibles pour le CHY (0,03%) (figure 5). Ces différences
peuvent étre dues également a la forte teneur des HAP dans les agrégats de la taille des

limons.

La dissolution du carbone est plus rapide dans la fraction des limons (figure 2) par rapport
a celle obtenue dans le sol total (non fractionné) et celle observée dans la fraction des sables
qui relache peu de carbone. Elle correspond a environ 1 % du carbone total pour les limons et

a 0,5 % du C total pour le sables.
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Figure 4 : Désorption des HAP dans la fraction d’agrégat de la taille des sables du sol industriel.

N
o

[E
[e0]

[EEG
» o
L

—&—PHE
—4— ANT
—FLT
/(/X/*/X —*—CHY

Teneur HAP (ug/g)
=
D 0O O N

\\.\
i

1 3 6 22 46 70 94 166 238

Temps (heures)

Figure 5 : Désorption des HAP dans la fraction d’agrégat de la taille des limons du sol industriel.

111.2. Devenir des HAP dans les sols

Des essais de biodégradation des HAP simulant les processus d’atténuation naturelle ont

été menés dans des dispositifs en cuve (microcosme) ou les sols sont incubés sous des
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conditions naturelles a I’exception de I’humidité du sol qui a été maintenue a la capacité au
champ (cf.8 11.3.).

111.2.1. Etude comparative entre un sol industriel et un sol artificiellement contaminé

Une analyse du devenir et de la répartition des HAP dans des sols contaminés
artificiellement, au cours du vieillissement de la contamination, a été effectuée dans un
premier temps dans le sol de Bellefontaine (BF) dont les caractéristiques physico-chimiques

sont proches sol industriel (SP) (tableau 7).

Tableau7 : Comparaison des caractéristiques physico-chimiques
(dispersion du sol avec résines Na) du sol industriel (SP) et du sol
contaminé artificiellement-Bellefontaine (BF).

Granulométrie (%) & Sols =
sables 80,7 295

limons 11,5 35,8

argiles 7.2 274

C total 13,0 101

N total 0,34 0,90
CaCOs 26,3 30,0

PH (4,0) 7.9 79

1) Localisation des HAP dans les fractions d’agrégats des sols

Apreés 6 et 12 mois d’incubation en microcosme du sol de Bellefontaine (BF) contaminé
avec un mélange de 8 molécules de HAP, des extractions et des analyses chimiques ont été
effectuées a la fois sur le sol total (sol non fractionné) et sur ses fractions granulométriques de
4 classes d’agrégats (S, LG, LF et A) obtenues grace a une technique de fractionnement non

perturbant (cf.8 11.5.1). Les mémes analyses ont été faites sur le sol industriel pollué (SP).
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1-a) Sol artificiellement contaminé

La teneur des HAP totaux extractibles dans le sol avant fractionnement semble augmenter
au cours de I’incubation du sol contaminé (BF). En considérant séparément chaque HAP
introduit, les résultats de ces extractions montrent que les molécules a 3 cycles (PHE, ANT)

sont extraites en tres faibles quantités et seraient donc dégradées rapidement (tableau 8).

Tableau 8 : concentration des HAP, exprimée en pourcentage (%) de la quantité initialement ajoutée au

sol, en fonction de la durée d’incubation du sol Bellefontaine. L’erreur standard est environ de 10%.

AP Teneur en % de la quantité initiale Teneur ajcl)utée Tenigr restante
(6 mois) (12 mois) (r‘;"]‘; f;gg) ((m gr}}gg))
PHE 0,24 0,46 200 1
ANT 0,39 0,61 200 1
FLT 1,42 1,75 200 3
B(a)ANT 12,2 14,1 50 7
CHY 70,3 92,7 200 18.5
B(K)FLT 36,5 43,9 50 22
dB(a,h)ANT 60,8 100 50 50
B(g,h,i)PL 84,6 100 50 50

Des donnés supplémentaires sur la localisation et la biodégradation de ces HAP au sein
des 4 classes d’agrégats montrent aussi des difféerences de comportement de ces huit
molécules de HAP. De méme, la répartition des HAP totaux dans le sol BF contaminé montre
des variations importantes entre les temps 6 et 12 mois d’incubation du sol (figure 6). En
effet, les teneurs dans la fraction argileuse varient de 334 a 1805 pg/g de poids sec
d’échantillon, dans la fraction limons grossiers de 183 a 74 ug/g, dans la fraction limons fins
de 1772 a 1215 pg/g et dans la fraction sableuse de 29 a 36 pg/g. On soulignera
l'augmentation importante de concentration dans la fraction argileuse entre 6 et 12 mois, mais
cette fraction représente pondéralement peu de masse du sol (figure 6).

En effet, ces valeurs rapportées au poids chacune des fractions d’agrégats constituant ce sol
(teneur x masse montrent les variations suivantes entre les temps 6 et 12 mois d’incubation :

les quantités de HAP contenus dans chaque fraction, pour 100g de sol passent respectivement,
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pour 6 et 12 mois de, 234 a 2870 pg dans la fraction argileuse de 349 a 432 ug dans la
fraction limons grossiers, de 6382 a 14143 ug dans la fraction limons fins et de 2732 a

29869 dans la fraction sableuse (figure 6).

Teneur de HAP (ug/g) Quantité de HAP dans chaque fraction (ug)

O 6 mois @ 12 mois

2000+ O 6 mois @ 12 mois

16000+

14000+
12000
10000+
8000+
6000+
4000

s - OOV

<2um 2-20pm  20-50pm  50-2000pm <2um 2-20pm 20-50pm  50-2000pm

1500+

1000+

500+

Figure 6 : Teneur et HAP (somme des 8 molécules) dans les 4 classes d’agrégats et leur distribution en masse
de chaque fraction du sol de Bellefontaine contaminé aprés 6 et 12 mois d’incubation en microcosme.

En ce qui concerne la répartition individuelle des molécules de HAP au sein des
différentes fractions d’agrégats entre 6 et 12 mois d'incubation, on observe (figures) :
- dans la fraction < 2 um « argile », la concentration du PHE , B(a)ANT, B(g,h,i)PL, diminue
entre six et douze mois, alors que celle de ANT, FLT, CHY, B(k)FLT, dB(a,h)ANT
augmente de facon significative. 1l apparait que la distribution des molécules selon leur taille
(3, 4, 5 et 6 cycles) de HAP n’est pas homogéne dans cette fraction.
- dans la fraction 2-20 um, « limons fins », les fortes teneurs de la plupart des molécules de
HAP détectées dans cette fraction a 6 mois d’incubation diminuent significativement apres 12
mois, plus particulierement la molécule de CHY qui présentait un enrichissement relatif
surprenant par rapport a la concentration de départ.
- dans la fraction 20-50 um « limons grossiers », la concentration de chaque molécule de HAP
diminue significativement, exception faite pour le dB(a,h)ANT qui augmente .
- dans la fraction 2000-50 um « sable », une diminution des teneurs en PHE, ANT, FLT et

CHY et une importante augmentation du B(a)ANT sont observeés.
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Figure 7 : Teneur des 8 molécules de HAP dans 4 classes d’agrégats obtenues apres 6 et 12 mois de
contamination du sol de Bellefontaine incubé en microcosme

1-b) Sol industriel

Des incubations du sol industriel pollué (SP) ont été menées d’une part, en microcosme
comme pour le sol contaminé (BF) et d’autre part, dans des dispositifs agités a une
température de 28°C (incubation en batch) ou les échantillons de sol sont mis en suspension
dans I’eau (25 g de sol dans 250 ml d’eau).
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L analyse du sol total (sans fractionnement) apres 4 mois d’incubation montre que la

concentration des HAP totaux n’est pas modifié et ceci quelque soit le mode d’incubation

du sol (figure 8). Néanmoins, la teneur des molécules de HAP a 3 et 4 cycles aromatiques

(PHE, ANT, FLT) diminue significativement dans le sol SP aprés 4 mois d’incubation en

batch.
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Figure 8 : Evolution de la teneur des HAP dans le sol industriel (SP) en fonction du mode d’incubation (a)

batch, (b) microcosme .

La répartition des HAP dans le sol industriel (SP) incubé en microcosme montre, comme

dans le cas du sol contaminé (BF), que les rendements des extractions sont meilleurs sur les

fractions d’agrégats que sur le sol total (figure 9). La répartition des 8 molécules d’HAP dans

ces classes d’agrégats montre des concentrations importantes des HAP dans les limons, plus
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particulierement la fraction 2-20 um avec des teneurs élevées en molécules de HAP de 4 et 5
cycles ( FLT, B(a)ANT , CHY, B(a)FLT). Les fractions d’agrégats les plus fines représentent
une faible proportion dans le sol SP, seulement 7,6% pour les limons fins et 3% pour les
argiles de la masse totale du sol (tableau 6). Mais la fraction LF présente un rapport C/N (35)
plus élevé que celui de la fraction A (C/N : 16). Les teneurs et la nature des HAP sont peu
différentes pour les fractions > 50 um et < 2 um. Cependant, en raison de leur pourcentage
pondéral important, les sables (> 50 um) renferment les plus grandes quantités d’HAP , méme

si leur teneur en HAP est plus faible.
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Figure 9 : Distribution et teneurs des HAP dans différentes fractions d’agrégats du sol industriel (SP) incubé
en microcosme.

2) Dénombrement des communautés bactériennes (totales et dégradantes)

Dans les deux sols (SP et BF), I'étude a porté sur le dénombrement des communautes

microbiennes totales et dégradant les HAP en observant leur croissance sur trois HAP (PHE,
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ANT, FLU). Ces microflores ont été dénombrées sur le sol initial avant contamination et
aprés amendement et différents temps d'incubation avec les HAP.

Ces dénombrements ont été effectués également sur les 4 classes d'agrégats dans le but
d'établir des relations entre la localisation des polluants et celle des microflores, et de
proposer des réponses ou des hypotheses concernant I’accessibilité et la biodégradation des

HAP par la microflore autochtone.

2-a) Dénombrement au sein des agrégats du sol industriel

Les communautés bactériennes capables de dégrader les HAP dans le sol industriel
(SP) comme dans le sol artificiellement contaminé (BF) ne sont pas réparties de fagon
homogene entre les 4 classes d’agrégats alors que, la microflore autochtone totale est

distribuée de fagon similaire pour toutes les fractions (figure 10).

10-

B Microflore totale
O Microflore dégradante

Log bact./poids sec de
sol ou d’agrégats

SN § LG LF A

Figure 10 : Densité des bactéries autochtones (totales et dégradantes) dans le sol non fractionné(SN) et

dans des différentes fractions d’agrégats du sol industriel (SP) incubé .n microcosme.

Le nombre de bactéries capables de croitre et d’utiliser au moins 1’un des trois HAP
(PHE, ANT, FLU) est plus élevé dans les fractions d’agrégats les plus fines (limons fins et
argiles) que dans les autres fractions du sol industriel (SP). Ces bactéries dégradantes
représentent respectivement, dans les deux fractions (LF et A) 6,5 et 19,7 % de la

microflore totale. Dans les fractions grossieres (sables et limons grossiers), les bactéries
dégradantes sont moins nombreuses et représentent seulement 4,7 x 103 et 2,5 x 104 bact.

g1 du poids sec respectivement, dans les fractions S et les LG ce qui correspond & 0,02 et

0,13 % de la microflore totale.
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2-b) Dénombrement dans les agrégats du sol artificiellement contaminé

Dans le sol contaminé de Bellefontaine (BF), le nombre ainsi que la distribution des
communautés bactériennes particulierement, les bactéries dégradantes sont fortement
affectées par la présence des HAP dans le sol (figure 11). Une augmentation (d’une unité 1
log) dans la densité bactérienne des agrégats les plus grand (S) vers les agrégats les plus
fins (LF et A) est observée entre 6 et 12 mois d’incubation (figure 11). Six mois apres
I’amendement et I’incubation du sol avec les HAP, les communautés bactériennes (totales
et dégradantes) atteignent des nombres similaires dans les deux fractions fines du sol (LF et
A). La fréguence des bactéries dégradantes par rapport a la microflore totale est plus faible
dans les gros agrégats (40% dans les S et 10% dans les LG), mais ce pourcentage reste

toujours plus élevé que celui déterminé dans le sol industriel (SP).
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Figure 11 : Densité des bactéries autochtones (totales et dégradantes) dans les différentes classes d’agrégats
du sol contaminé (BF) aprés 6 et 12 mois d’incubation en microcosme.

2-c) Dénombrement dans le sol sans fractionnement

Comme dans le cas de I’analyse des HAP, le nombre de bactéries mesuré dans le sol
avant fractionnement est plus faible que celui détecté dans les fractions d’agrégats séparées
et ceci dans les deux sols (SP et BF). L’amendement et I’incubation du sol BF en condition

de microcosme n’a pas d’effet significatif sur la distribution de la microflore autochtone

totale au sein des différentes fractions, la plus importante densité bactérienne (9 x 108 bact.
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g-1) est initialement observée dans la fraction < 2 um avant la contamination du sol.
Néanmoins, la contamination du sol stimule le nombre des bactéries dégradantes dans le sol

non fractionné (tableau 9). Le nombre de bactéries dégradantes dans le sol est initialement
de I’ordre de 102 bact. g1 (fréquence < 0.01% de la microflore totale), mais ce nombre

augmente pour atteindre 3 x 107 bact. g-1 aprés six mois d’incubation du sol avec les HAP.

Tableau 9 : Nombre des bactéries hétérotrophes et des bactéries dégradant le phénanthréne ou un mélange de

3 HAP dans le sol de Bellefontaine non fractionné avant et aprés 6 mois d’incubation avec les HAP.

Source de C dans le milieu de culture
Traitement Milieu complet 3HAP PHE

NPP (log bact. g1 sol) NPP (log bact. g1 soil) NPP (log bact. g1 sol)

Sol non contamine 66+024a 23+03b 10+04c¢

Sol contaminé 69+018a 75+0.28a 7.1+033a

Chaque valeur correspond a la moyenne de trois répétitions avec I’erreur standard correspondante. Les valeurs
suivies de la méme lettre ne sont pas significativement différentes (P < 0.05, n= 3) selon le test de Newman-

Keuls.

La proportion des bactéries dégradantes par rapport a la microflore totale est
différente entre les deux sols (SP et BF). En effet, dans le sol artificiellement contaminé la
densité bactérienne n’est pas statistiquement differente entre les deux communautés
bactériennes, totales et dégradantes (tableau 9) alors que, dans le sol industriel, la fréquence

des bactéries dégradantes par rapport a la microflore totale est inférieure a 10% (figure 10).

2-d) Influence de la nature du substrat (molécule de HAP) sur la croissance des bactéries

Les dénombrements réalisés en plaques de microtitration par la méthode NPP ont permis
d'estimer la microflore capable de dégrader le FLU et/ou le PHE, de se développer en
présence de I’ANT et potentiellement capable de le dégrader. Pour préciser la capacité des
bactéries a dégrader un des hydrocarbures testés, il nous a paru important d’utiliser cette
méthode en ajoutant un seul hydrocarbure au milieu de culture. Ainsi, le PHE a été choisi
comme seule source de carbone dans le milieu de culture en plague de microtitration du fait

de son abondance dans le sol industriel et de I’intensité colorimétrique de ces produits
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d’oxydation. En effet, ce substrat est initialement convertit en acide 1-hydroxy-2-naphthoic

(1H2NA) qui est généralement accumulé dans le milieu et se manifeste par une couleur
orange. Ce changement de coloration est mesuré par le lecteur de plaque a la densité optique

DO 405 nm-620 nm.
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Figure 12 : Effet du mode d’incubation (a) batch et (b) microcosme sur le nombre des communautés
bactériennes (totales, PAH-dégradantes et PHE-dégradantes) dans le sol industriel (SP).

Ainsi, le nombre de bactérie dégradant le PHE initialement dans le sol de Bellefontaine
(BF) avant contamination est plus faible que celui détecté en présence des 3 HAP (tableau
9) mais, apres six mois de contamination et d’incubation du sol avec les HAP, les bactéries
PHE-dégradantes et celles utilisant les 3 HAP ont des densités similaires. Contrairement au
sol artificiellement contaminé (BF), le sol industriel (SP) contient initialement avant son
incubation un nombre élevé de bactéries compétentes, mais une faible densité en bactéries
PHE-dégradantes (figure 12). Cette population bactérienne spécifique atteint le méme

nombre que les bactéries dégradant le meélange des 3 HAP apres 1 mois d’incubation du sol
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SP et ceci quelque soit le mode d’incubation (batch ou microcosme). Aucune différence

dans le nombre des bactéries n’apparait aprés 4 mois d’incubation (figure 12).

3) Etude a I’échelle ultra-structurale des sols contaminés par les HAP

Cette étude a consisté en une observation in situ des bacteries colonisant le sol de
Bellefontaine contaminé par les HAP. Des coupes ultra-fines réalisées selon la méthode
décrite par Villemin et al. (1987) on été observées au microscope électronique a transmission
(MET) (figure 13). Les bactéries qui ont été observees dans le sol BF se présentaient
généralement sous des formes viables, d'une part séparées ou bien individualisees, libres ou
en contact avec les composés organiques du sol, et d'autre part sous forme de micro-colonies
plus ou moins enrobées par les matériaux des sols. Ces bactéries étaient le plus souvent
entourées de composés probablement de nature polysaccharidique. Les bactéries
généralement présentes dans ce sol possédent des membranes épaisses avec des replis trés

denses aux électrons (figure 13).

Figure 13 : Observation au MET de coupes ultra-fines du sol BF non fractionné et contaminé par des HAP.
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Comme la cible principale des hydrocarbures, en terme de toxicite, semble étre la membrane
cytoplasmique, le mécanisme de résistance qui peut étre développé par les bactéries pourrait

étre un accroissement de la rigidité membranaire (augmentation des acides gras saturés).

Par ailleurs, une observation de la microstructure des agrégats dans lesquels les
microorganismes et substrats coexistent a été effectuée. Des coupes ultra-fines des agrégats de
la taille des limons fins observées au MET montrent que les bactéries étaient présentes sous
des formes libres ou en contact avec des composés organiques dans les agrégats du sol
industriel (SP), contrairement & ceux du sol contaminé (BF) ou les bactéries étaient a
I'intérieur de I'agrégat sous forme de micro-colonies, le plus souvent entourées d’une matrice

probablement de nature polysaccharidiques (Biofilm) (figure 14).

Figure 14 : Observation au MET des coupes ultra-fines des agrégats de la taille des limons fins (2-20
pm) du sol industriel SP (a) et du sol contaminé BF (b).

111.2.2. Role de certaines caractéristiques des sols dans la dissipation des HAP

La structure du sol et sa teneur en matiére organique sont des parametres important a
considérer lors de I’étude du devenir des HAP dans les sols. Ainsi, pour mettre en évidence
les processus de stabilisation des HAP au sein des agrégats du sol dus a une protection

physique et/ou un piégeage par les matieres organiques, il nous a paru important de choisir
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d’une part, un sol faiblement structuré et présentant des teneurs en C organique variables entre
les classes d’agrégats et d’autre part, un sol bien structuré et ayant des teneurs en C
organiques identiques dans les différentes classes d’agrégats.

Le sol dit de Bordeaux (sableux) et le sol dit de Riedhof (tourbe) présentent les

caractéristiques nécessaires pour cette étude.

1) Biodisponibilité des HAP dans un sol sableux incubé en microcosme

La biodégradation et la répartition des HAP au sein de 4 classes d’agrégats ont été
déterminées dans le sol de Bordeaux (BD) contaminé artificiellement par un mélange de 8

HAP et incubé en conditions de microcosme.

1-a) Analyse chimique

L’analyse du sol de Bordeaux (BD) non fractionné apres 1 an de contamination montre
que la teneur des HAP totaux extractible est de 0.47 g/Kg ce qui correspond a une
diminution de I’ordre de 52 % dans la teneur des HAP dissipés.

Tableau 10 : Concentration des HAP exprimée en pourcentage (%) de la quantité initialement ajoutée
au sol.

HAP Teneur en % de la quantité initiale ajOl-thdeetjur sol Tegre)lrjgsris;?]nte
6 mois 12 mois (mg/Kg) (mg/Kg)
PHE 4,1 1,8 200 3,6
ANT 8,5 53 200 10,7
FLT 25 50,7 200 101,6
B(a)ANT 27 60,2 50 31,1
CHY 40 100 200 200
B(K)FLT 32 74,7 50 37,4
dB(a,h)ANT 39 95,8 50 47,9
B(g,h,i)PL 40 85,3 50 42,7
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Considérant chaque molécule de HAP, la concentration du PHE et de I’ANT diminue

rapidement durant les six premiers mois d’incubation alors que les autres molécules d’HAP

sont faiblement extractibles (tableau 10). Le vieillissement de la contamination pendant 1 an

entraine une dissipation significative des molécules a faible poids moléculaires ( PHE et

ANT) et une forte extraction des HAP de 4, 5 et 6 noyaux aromatiques (tableau 10).

La concentration des HAP dans le sol avant fractionnement (tableau 10) est

généralement plus faible que celle obtenue au sein de ces différentes fractions d’agrégats

(figure 15). L’extraction des HAP semble, comme deja observée, étre efficace avec les

fractions d’agrégats séparées dans ce type de sol aussi.

Teneur en HAP (g/g)

400 -

300

200

PHE []FLT
ANT 78 B(a)ANT
dB(a,h)ANT

CHY
B8] B(K)FLT

B B(g.h,i)PL

SN

400

300 \

200

100 %
od LB —m

hhhhhhhhhhhhhhﬂ

Figure 15 : Teneur et distribution des HAP dans le sol de Bordeaux non fractionné (SN) et ses
fractions d’agrégats aprés sa contamination par les 8 molécules de HAP et incubation pendant 1 an en

microcosme.
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En considérant la teneur des HAP initialement ajoutée au sol, on constate apres incubation
que ces molécules sont principalement concentrés dans les fractions fines du sol (LF et A). La
répartition de chaque molécule de HAP dans les 4 classes d’agrégats montre que, la fraction S
(> 50 um) est peu concentrée et les faibles teneurs concernent le PHE et I’ANT. Dans la
fraction LG (20-50 um), le CHY est majoritaire comme dans le cas de la fraction A (<2 um).
Ce sont les fractions les plus fines (A et LF) qui contiennent pratiquement les 8 molécules

d’HAP en plus fortes teneurs (figure 15).

Le profil de distribution des concentrations des différentes molécules de HAP semble étre
sensiblement le méme dans les fractions granulométriques avec une distribution homogéne
des familles de HAP (3, 4, 5 et 6 cycles aromatiques).

Si on prend la molécule de PHE comme exemple, sa dissipation (différence entre la
concentration initiale et résiduelle) dans le sol non fractionné est de I’ordre de 96 a 98 %
respectivement , apres 6 et 12 mois d’incubation (figure 16). Elle est extraite a une forte
teneur dans la fraction A (108 ug/g), alors qu’elle est faiblement extraite dans la fraction S
(0,5 pg/g). Cette fraction grossiére qui représente 97 % de la masse de sol total (figure 16) ne
contient que 34 % du PHE extractible, alors que 65,4 % de PHE restent dans les fractions

fines (A et LF) qui constituent seulement 1,3% de la masse de sol.

Masse d’agrégats (%) Phénanthréne résiduel (%)
0,
100 (0-3%) 40
75 30
50 | 20
25 10
(20%) (27%)

S LG LF A S LG LF A

Figure 16 : Comparaison entre la masse des différentes fractions d’agrégats du sol de Bordeaux et leur
quantité relative en phénanthrene et en carbone organique (la teneur en C est indiquée au dessus des
histogrammes).
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1-b) Caractérisation physique

Le fractionnement a I’eau du sol pour I’obtention des agrégats non perturbés a montré le
caractere sableux du sol de Bordeaux avec un pourcentage en agrégats de la taille des sables
de 98,3 %, de 1,3 % pour les limons et 0,45% pour les argiles (figure 16). La répartition de
ces classes d’agrégats n’a pas e€té modifiée avec la contamination du sol et son incubation en
microcosme a une humidité proche de la capacité au champ.

La teneur en Carbone organique de ce sol est trés faible (< 1 %) neanmoins, la fraction
argileuse essentiellement constituée de smectites contient 27 % de C correspondant a 32 % du
C total dans le sol. Dan ce sol, la localisation des HAP résiduels semble étre liée a la présence

de la matiére organique dans la fraction granulométrique fine.
1-¢) Analyse microbiologique
Distribution et croissance des communautés bactériennes autochtones dans les agrégats :

La distribution des bactéries hétérotrophes au sein des 4 classes d’agrégats est
affectée par I’amendement du sol en HAP. Une différence significative dans la densité de la
microflore totale est observée entre le sol non contaminé et le sol apres 1 an de

contamination (figure 17). Avant la contamination du sol, la forte densité bactérienne a été

détectée dans les agrégats de la taille des limons (LF et LG) et des argiles (1 x 108 bact./g
de poids sec). L’incubation du sol contaminé pendant une année a entrainé une diminution
(une unité 1 log) du nombre des bactéries hétérotrophes totales dans les limons fins
contrairement aux sables ou une nette augmentation de la microflore totale a été detectée
(figure 17).

Par ailleurs, le sol avant contamination par les HAP semble avoir une microflore

bactérienne capable d’utiliser le PHE comme source de carbone, sa densité est environ de

1 x 103 bact./g de sol sec (correspondant & une fréquence < 0.001% de la microflore totale).

La contamination et I’incubation du sol avec un mélange de HAP stimule significativement

le nombre de bactéries dégradant le PHE qui atteint 1 x 108 bact./g de poids sec dans le sol
non fractionné. Il semblerait qu’une sélection ou une adaptation des populations
bactériennes dégradant les HAP s’est produite dans le sol suite a son exposition aux HAP.
Cette communauté bactérienne est initialement distribuée de fagcon homogene au sein des 4
classes d’agrégats (figure 17). Mais cette distribution change avec la contamination et

I’incubation du sol avec les HAP, leur densité devient relativement plus importante dans les
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agregats de taille des sables > 50 um (S) et des argiles comprise < 2 um (A) que dans les
agrégats de la taille des limons (LG) et (LF) 50-20 um. Le nombre des bactéries dégradant
le PHE est statistiquement identique dans les deux fractions de limons (LF et LG)
(environ.1 x 106 bact./g de poids sec) alors que, leur pourcentage relative & la microflore
totale est plus élevé dans les limons fins (40% de la microflore totale) que dans les limons

grossiers (0.5% de la microflore totale) (figure 17).
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Figure 17 : Densité des communautés bactériennes autochtones (totales et dégradant le PHE) dans le sol non
fractionné (SN) et ses différentes classes d’agrégats avant (a) et apres 1 an (b) de contamination du sol de
Bordeaux incubé en microcosme.

2) Dissipation des HAP dans un sol riche en matiére organique

La biodégradation et la répartition des HAP au sein de 4 classes d’agrégats ont été
déterminées dans le sol de Riedhof (RD) contaminé artificiellement par un mélange de 8 HAP
et incubé en conditions de microcosme. L’effet du vieillissement de la contamination, sous
des conditions expérimentales simulant I’atténuation naturelle et sur la dissipation des HAP a

pu ainsi étre observé.

2-a) Analyse chimique

La concentration des HAP totaux avant fractionnement du sol diminue de 75 & 90 %
durant 1 a 2 ans d’incubation du sol contaminé (tableau 11). Les molécules d’HAP a 3 cycles
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(PHE, ANT et FLT) atteignent des teneurs trés faibles apres 1 an et restent toujours
détectables apres 2 ans. La concentration des HAP a 4 cycles particulierement, le B(a)ANT et
B(K)FLT diminue fortement aprés 1 an (20 a 40 % de la concentration initial sont présent)
pour atteindre une valeur trés faible aprés 2 ans. Ceci est également le cas du dB(a,h)ANT
dont la teneur restante aprés 1 an, 84 % par rapport a la concentration initiale, devient tres
faible aprés 2 ans d’incubation. Pour le CHY et le B(g,h,i)PL, des concentrations de 75 %
sont présentent apres 1 an et de 42 % et 58 % apres 2 ans respectivement, pour ces deux
molécules d’HAP (tableau 11).

Tableau 11 : Concentration des HAP dans le sol de Riedhof avant et aprés fractionnement a 1 et 2 ans
d’incubation en microcosme.

Teneur initiale Temps Teneur de HAP
HAP ajoutée d’incubation Sol non fractionné Sol fractionné
(mg k1) (années) (mg kg') (mg kg'1)
PHE 200 1 10 05
2 1,0 0,2
ANT 200 1 2,0 0,5
2 1,0 0,4
FLT 200 1 40 2,6
2 1,0 1,4
B(a)ANT 50 1 10 30
2 0,5 0,8
CHY 200 1 148,0 59
2 85,0 67
B(K)FLT - 1 19,3 13
2 2,6 4,0
dB(ah)ANT - 1 42,0 20
2 1,0 17
B(ghi)PL 1 37,0 17
50 2 28,6 18
HAP totaux 1000 1 263 116
2 121 109

Apres fractionnement du sol en différentes classes d’agrégats, la concentration total
des HAP apparait trés élevée dans les plus petits agrégats a la fois aprés 1 et 2 ans

d’incubation, mais la différence relative entre tailles d’agrégats diminue avec le temps (figure
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18). Cette différence est due a une diminution de la concentration des HAP dans les petites
classes d’agrégats de petites tailles (LF et A) puisque la teneur dans les gros agrégats (S et

LG) diminue relativement peu entre 1 et 2 ans d’incubation du sol.

300

N 8 8 --o0--1an
250 S o —e— 2 ans

—

Concentration totale des HAP (mg kg)

200 4

150 4

100

50

T T T
1 10 100 1000

Taille des agrégats (um)

Figure 18 : Concentration totale des HAP dans différentes classes d’agrégats du sol de Riedhof apreés
1 et 2 ans d’incubation en microcosme.

La concentration de chaque molécule d’HAP dans chacune des 4 classes d’agrégats, a
quelques exceptions pres, ne suit pas le mode de dissipation observé dans le sol avant
fractionnement (figure 19). Généralement, la plus forte concentration d’HAP est observée
dans les petits agrégats et la vitesse de dissipation entre 1 et 2 ans d’incubation est également
relativement plus élevée dans les agrégats de petite taille.

Cette tendance géneral ne concerne pas toutes les molécules d’HAP, comme le cas du
B(K)FLT dont la forte concentration ainsi que la forte vitesse de dissipation se trouve
principalement dans la fraction d’agrégat de taille 20-50 um (LG). Le CHY présente une
distribution voisine entre les différentes classes d’agrégats et avec des teneurs qui varient peu
entre 1 et 2 ans d’incubation. Pour les HAP a fort poids moléculaire « plus récalcitrant »
(dB(@)ANT et B(g,h,i)PL), les teneurs dans les fractions fines dépassent la concentration
initiale du sol total. Cette forte concentration ne change pas pour le B(g,h,i)PL aprés 2 ans

d’incubation dans la fraction < 2 um.
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Figure 19 : Evolution de la teneur des HAP dans les agrégats aprés 1 et 2 ans d’incubation du sol de Riedhof

contaminé.

Un bilan effectué en tenant compte de la masse de chaque fraction d’agrégat fait apparaitre
que, les molécules d’HAP a 3 cycles sont toujours détectées a faibles teneurs dans le sol avant
fractionnement et dans le sol fractionné (concentration d’HAP dans I’agrégat x masse de la
fraction d’agrégats) (tableau 11). Pour le B(a)ANT et le B(k)FLT, des faibles concentrations,

mais différentes pour ces deux composés, ont été détectée apres fractionnement du sol a 1 an
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d’incubation, alors que les teneurs apres 2 ans sont identiques ou voisines dans le sol avant et
aprés fractionnement (tableau 11). Par ailleurs, le sol fractionné présente des teneurs
similaires en molécules de 5 a 6 cycles (dB(a,h)ANT et B(g,h,i)PL) qui restent relativement
élevées et ne diminuent pas durant la deuxiéme année d’incubation alors que dans le sol sans
fractionnement, une forte diminution a été détectée. Ceci montre bien que le fractionnement

du sol permet une meilleure extraction des HAP que dans le sol total.

2-b) Caractérisation physique

Le fractionnement granulométrique obtenu aprés dispersion a I'eau du sol de Riedhof
(RD) avant amendement en HAP montre la distribution pondérale suivante avec une fraction
de la taille des sables de 74,4 % de la masse de sol et des limons de 19,4 % alors que les
argiles ne représentant que 4,3%. Aucun changement dans I’agrégation du sol n’a été obtenu
aprés contamination et durant la 1® année d’incubation, mais une désintégration (dispersion)
partiel des gros agrégats en agrégats de petite taille dont la quantité a augmentée a été observé
oeme

durant la annee (tableau 12).

Tableau 12 : Poids relatif (% de la masse totale) des particules primaires et des fractions d’agrégats

avant et aprés contamination du sol de Riedhof avec les HAP et son incubation pendant 1 et 2 ans en

microcosme.
Temps d’incubation Distribution des Distribution des
Taille des fractions du sol fractions d’agrégats  particules primaires®
(années) (%) (%)
0" 74,4 10
(2000-50 pm) 1 73,4
2 66,2
0 38 4
(50-20 pm) 1 4,7
2 6,0
0 15,6 30
(20-2 pm) 1 18,3
2 20,6
0 43 50
(<2 pm) 1 3,6
2 7,2

(*) : sol avant amendement avec les HAP
(1) : particules primaires obtenus apreés analyse granulométrique apreés dispersion en présence de résine.
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La distribution primaire des particules de sol (fractionnement aux résines cf § tableau 3) est
différente, ce sont les argiles qui sont les plus abondants et représentent 50% de la fraction
minérale ainsi que les limons fins (30%).

De méme, la teneur en carbone organique du sol RD (22% dans le sol total) varie
considérablement entre les différentes classes d’agrégats. Les fractions d’agrégats < 2 um et
de 2-20 um contiennent respectivement, 15 et 19 % de C, alors que dans les fractions
grossieres le carbone est distribué de fagon non homogene ; 8 % de C dans la fraction 20-50

um et 22 % dans la fraction > 50 pum.

2-c) Analyse microbiologique

Les resultats du dénombrement des bactéries dégradantes (NPP) montrent que, le sol

de Rhiedof (RD) avant amendement par le HAP posséde 5 x 102 bact. g1 du sol sec, ce qui
correspond a 0,01% du nombre total des bactéries héterotrophes (tableau 13). La

contamination du sol par les HAP augmente le nombre des bactéries dégradantes a environ 1 x

107 bact. g-1 du sol sec aprés 12 mois d’incubation. Cette densité bactérienne n’augmente pas
significativement durant la deuxiéme année d’incubation. L’amendement du sol et son

incubation avec les HAP n’affecte pas significativement le nombre de la microflore total.

Tableau 13 : Evolution quantitative des communautés bactériennes du sol de

Riedhof non fractionné durant son incubation.

Groupe bactérien d’irTstEZfion NPP
(années) (log bact.g! poids sec)

0* 27+0.10 a
HAP-dégradantes 1 6.9+ 0.20 b

2 732030 b

0 6.7+£022 b
microflore totale 1 71+0.20 b

2 75+024 b

Chaque valeur correspond a la moyenne de trois répétitions avec I’erreur standard
correspondante. Les valeurs suivies de la méme lettre ne sont pas significativement
différentes (P < 0.05, n= 3) selon le test de Newman-Keuls.

(*): sol avant amendement en HAP
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La distribution des communautés bactériennes, en particulier les bactéries dégradant les
HAP, au sein des fractions d’agrégats change significativement durant I’incubation du sol
(figure. 20). Le nombre des bactéries hétérotrophes totales augmente significativement dans
les fractions d’agrégats de la taille des sables et des limons fins. Dans les autres fractions
d’agrégats cette tendance s’observe mais n’est pas significative. Par ailleurs, le nombre des
bactéries dégradantes est significativement plus élevée dans les fractions de sables et d’argiles
que dans les fractions de limons aprés 1 an d’incubation. Apres 2 ans d’incubation du sol
contaminé, le nombre de bactéries dégradantes n’augmentent pas comme la microflore totale.

Elles présentent des valeurs similaires dans I’ensemble des fractions d’agrégats de la taille des
sables (8 x 106 bact. g-1 du poids sec), les limons fins (2 x 107 bact. g1 du poids sec) et les

argiles(3 x 107 bact. g-1 du poids sec). On note une tendance & I’accroissement dans les
fractions limons seulement. Leur proportion relative a la microflore totale est néanmoins plus
faible dans les fractions de sables et limons fins (respectivement, 8 et 3,2 % de la microflore
totale) que dans les agrégats argileux (16 % de la microflore totale). Ces bactéries dégradantes
représentent 5 x 10° bact. g-1 du sol sec (6.3 % de la microflore totale) dans les agrégats de
limons grossiers aprés 1 an d’incubation du sol et atteignent 2 x 106 bact. g1 du poids sec (4
% de la microflore totale) aprés 2 années d’incubation. Cependant cette valeur reste toujours

plus faible par rapport a celle des autres classes d’agrégats.

Microflore totale
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log bact./g de poids sec d'agrégats
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T T T
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Figure 20 : Distribution et densité des communautés bactériennes (dégradantes et totales) au sein de
différentes fractions d’agrégats apres 1 et 2 ans d’incubation du sol de Riedhof contaminé.
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V. Discussions

Le terme de dissipation des contaminants organiques des sols englobe plusieurs
mécanismes de disparition d’agents polluants dans un sol. Pour les polluants organiques, il
comprend la solubilisation, la photo-oxydation, la volatilisation et la biodégradation. Dans
notre étude, les échantillons de sol étant incubés a I’abri de la lumiére, la photo-oxydation est
un mécanisme qui n’a pas été pris en compte. De méme, la volatilisation qui ne concerne que
les HAP les plus legers a été négligée car ces molécules n’étaient pas présentes dans les sols.
La solubilisation, i.e. le passage des HAP en solution, est extrémement faible; ceci est
évidemment di aux faibles coefficients de solubilité des HAP dans I’eau (e.g. 1,29 mg/l pour
le phénanthrene cf. 8§ tableau 1). La bio-transformation ou la biodégradation pourraient alors
expliquer la dissipation observée des HAP dans notre etude. Les caractérisations
biochimiques de ces processus implique le dosage des HAP extractibles restant dans les sols
apres leur incubation en microcosme proches des conditions naturelles. En effet, la recherche
des métabolites de dégradation dans des mélanges de HAP dans le sol est trés complexe en

raison de difficultés d’extraction et de limites de détection et ne permet guére un suivi global .

Les résultats obtenus dans cette premiére partie de I’étude ont d’abord concerné la
caractérisation d’un sol industriel pollué SP en distinguant (a) les propriétés chimiques :
nature et extractabilité des polluants considérés comme représentatif, (b) les propriétés
physico-chimiques : organisation des agrégats (texture et structure), teneurs en MO et (c) les
propriétés biologiques : nombre des communautés bactériennes autochtones (dégradante et

totale).

La caractérisation chimique a montré que les HAP dans un sol industriel pollué (SP) ne se
répartissent pas uniformément dans les différentes fractions granulométriques, ou classes
d'agrégats. Parmi les agrégats correspondant a différentes tailles et structures (sables, limons
grossiers, limons fins, argiles) ce sont les agrégats de la taille des limons fins (2-20um) qui
présentent la plus forte teneur. Cette répartition sélective, se retrouve 6 mois aprés une
contamination expérimentale d'un sol de type voisin (Bellefontaine). Certains composés
comme le fluoranthéne, abondant dans toutes les fractions du sol pollué SP, apparaissent plus
récalcitrants, méme si les HAP résiduels sont, dans ces deux sols, des composes a nombre de

cycles plus élevé.
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La densité des microorganismes (bactéries essentiellement) varie aussi en fonction de la taille
des agrégats (classes granulométriques). Pour le sol industriel SP, elle est plus importante

dans les agrégats les plus fins (A et LF) ou les HAP sont relativement plus abondants.

L'ensemble de ces résultats, résumés trés succinctement, ont conduit a diverses conclusions,
remarques et questions portant essentiellement sur (i) la répartition et la stabilisation des HAP
dans les sols industriels pollués, (ii) la répartition et I'activité des microorganismes, (iii) les
relations entre présence et activité des microorganismes et (iv) les principaux facteurs limitant
ou accélérant la biodégradabilité, etc. Certaines de ces questions et hypotheses ont été
verifiées dans des sols expérimentalement contaminés choisis pour leurs propriétés physico-
chimiques représentatives, proches du sol industriel étudié, montrant des répartitions

différentes de matiéres organiques et présentant des structures et pH contrastes.

IV.1. Sol industriel pollué

IV.1.1. Etude de la localisation des HAP et des microorganismes responsables de la
biodégradation

Les résultats de I’analyse des HAP ont montré une distribution non homogene entre
les agrégats de différentes tailles et au sein de chaque classe d’agrégat. Ce sont les petits
agregats (limons et argiles) qui représentent des teneurs élevées en HAP et en bactéries
dégradantes. Ce résultat atteste d’une faible séquestration des HAP dans les agrégats de la
taille des sables alors que, les agrégats les plus fins possedent une microflore plus abondante
et qu’ils pourraient étre considérés plus favorable pour le métabolisme bactérien. Ceci peut
étre expliqué par une séquestration plus efficace des bactéries dégradantes et des produits
organiques a dégrader dans les agrégats de petites tailles a capacité plus réactives . mais aussi
par la capacité de rétention plus limitée des agrégats de la taille des sables. Des travaux ont
montré que I’effet de la taille des agrégats sur la dégradation des polluants se manifeste au
niveau de la surface spécifique qui refléte la capacité a fixer les bactéries et les contaminants
en fonction de sa taille et contribue a I’accessibilité aux polluants et leur dégradation (Stella et
al., 1990) de grandes surfaces spécifiques et micro-porosités favoriseraient la rétention. Ceci
concerne les HAP localisés a I’extérieur des agrégats comme par exemple sur ceux de la taille
des sables. En revanche ceux présents a I’intérieur des agrégats sont protéges physiquement et
son faiblement accessibles aux microorganismes et leur enzymes (Steinberg et al., 1987;
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Rijnaarts et al. 1990) comme c’est le cas des petits agrégats. Les matiéres organiques, les
constituants inorganiques comme les argiles et les oxyhydroxydes sont probablement
impliqués dans la stabilité des HAP au sein des sols en raison de leur forte réactivité physico-
chimique (Means et al., 1980 ; Chiou et Shoup, 1985 ; Knaebel et al., 1996).

1V.1.2. Effet du mode d’incubation du sol industriel sur la biodégradation des HAP

L’incubation du sol industriel pollué en conditions de suspension dans I’eau sous
agitation entraine une désagrégation du sol et rend les HAP plus disponibles aux
microorganismes. En comparant ce mode d’incubation(batch), qui présente des avantages au
niveau température et disponibilité d’O2, par rapport aux incubations en microcosme on
constate que, la dissipation des HAP ne concerne que les molécules a 3 cycles aromatiques et
le B(a)ANT. Les HAP a 4 et 5 cycles aromatiques ne semblent pas affectés par ce mode
d’incubation toutefois, I’augmentation de leur extraction suggere leur libération soit physique
soit liée a la biodégradation des matieres organiques. La dégradation des molécules de HAP a
fort poids moléculaire (4 ou plus de noyaux aromatiques) par les microorganismes
autochtones est toujours plus faible que celle des molécules a faible poids moléculaire
(Shiaris, 1989; Wild et Jones, 1993). Le suivi de I’extraction des molécules de HAP en
fonction du temps d’incubation du sol dans des conditions en batch montre que les molécules
les plus récalcitrantes ne sont extraites que lorsque les HAP les plus solubles sont dégradés
(Mueller et al., 1989). Ceci montre que les molécules d’HAP les plus solubles passent en

solution et sont préferentiellement dégradés par les microorganismes.

L’ analyse des HAP aprés extraction sur les fractions séparés d’agrégats du sol montre que
I’extraction est plus efficace que sur le sol total. En effet, I’analyse apres extraction sur le sol
total, révele une plus faible teneur en HAP comparativement aux résultats cumulés des
extraits sur les différentes classes d’agrégats. Le fractionnement granulométrique du sol
accroitrait la surface d’échange et rendrait plus accessible les HAP a [I’extraction
(Guggenberger et al., 1996). La difference non significative de la dissipation des HAP entre
les deux régimes d’incubation (batch et microcosme) du sol industriel (SP) indique que la
protection physique des HAP au sein des agrégats n’est pas le seul facteur dominant
contrblant la disponibilité et la dégradation des HAP. La dissipation rapide des HAP dans le
sol artificiellement contaminé (BF) par rapport au sol industriel suggére que le vieillissement

contréle aussi fortement I’accessibilité des HAP aux microorganismes. Un résultat similaire a
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été obtenu avec une molécule facilement dégradable par les microorganismes, le PHE, qui a
été fortement dégradé apres son apport a un sol industriel pollué par rapport au PHE

anciennement présent dans le sol (Morgan et al., 1992).

1V.1.3. Essai de définition des relations entre extractabilité et biodégradabilité des HAP

Une caractérisation de la rétention des HAP par le sol industriel pollué (SP) a été

abordée en suivant les cinétiques de mise en solution a I’eau des HAP du sol. Comme
I’extractabilité des HAP peut dépendre de la localisation des ces polluants au sein de la
matrice sol et leur piégeage au sein des MO, les cinétiques de mise en solution des HAP ont
été déterminées dans le sol non fractionné et dans deux classes d’agrégats de tailles (2000-50
um et 2-20 um) et de teneurs en C organique trés différentes (respectivement, 14,5 et 26 %).
Les résultats ont montré que les HAP sont "désorbables” a I'eau mais pour des quantités et
avec des cinétiques qui dépendent de la nature la molécule et de celle des agrégats. La
solubilité est plus importante et plus rapide dans les agrégats de la taille des limons (Figures 4
etb).
Par ailleurs, les essais de biodégradation en relation avec I’extractabilité (ou teneur des HAP)
dans le sol industriel en fonction du mode d’incubation (batch ou microcosme) ont montré des
phases d'augmentation des teneurs en anthracene et phénanthréne extractibles dans ce sol SP
auxquelles correspondent aussi des accroissements des peuplements microbiens suivis d'une
diminution de ces valeurs. Il semblerait donc que les quantités de HAP (phénanthréne,
anthracene et fluoranthéne) extractibles augmentent dans une premiere phase liée a la mise en
place de conditions de dégradation favorisant leur extractabilité, soit par biodégradation des
matieres organiques pieges, soit par production de substances tensio-actives. Cette phase
initiale favoriserait leur bio-disponibilité et biodégradation qui se traduisent alors par une
diminution de leur teneur dans le milieu (quantités extraites plus faibles) apres différents
temps et selon le mode d'incubation.

Sur un sol industriel pollué, les cinétiques de biodégradation ne peuvent étre définis
aussi précisément que les cinétiques de désorption-extraction. Des indices de biodégradation,
pourraient étre établis a partir d'un "invariant" obtenu au cours des extractions. Des relations
entre cinétiques d'extraction (ou désorption a I’eau) et biodégradation ne sont pas précisément

établies aprés 4 mois d’incubation du sol en suspension dans I’eau (incubation en batch).
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Toutefois la biodégradation déterminée par le suivi des teneurs des HAP suit, au moins en
partie, I’ordre de dissolution-extraction a I’eau.

Ce type d'étude devrait étre conduit sur un systeme expérimental mieux contrélable que le sol
industriel pollué dans lequel on observe des ordres de "désorption-extraction™ qui, avec l'eau,
donne le classement suivant : phénanthrene > fluoranthene > anthracene > chrysene =
benzo(k)fluoranthéne que I'on retrouve avec les agrégats de la taille des sables et des limons

fins. Les autres molécules ne sont pas décelables dans ces extractions a I'eau.

Une étude préliminaire visant a tester le pouvoir absorbant de la matiere organique du
sol de Bellefontaine (BF), sol assez voisin du sol industriel (SP), a été menée en contaminant
le sol BF avec un extrait chloroformique contenant des HAP provenant du sol industriel. La
désorption (mise en solution dans I’eau) de ces HAP aprés 48 h de contamination du sol BF a
montré, une forte capacité de rétention de ce sol vis a vis des HAP. En effet, les pourcentages
de HAP désorbés par rapport a la quantité initialement introduite étaient relativement faibles :
environ 0,06 ; 0,05; 0,01 ; 0,36 et 0,002% respectivement, pour le PHE, I’ANT, le FLT, le
CHY et le B(k)FLT. L’ordre de "désorption-extraction” trouvé dans le sol industriel (SP) s’est
pratiquement manifesté dans le sol contaminé (BF) a I’exception du CHY. Il serait
particuliérement intéressant de déterminer plus précisément cette capacité d’adsorption des

matieres organiques des sols.

1V.2. Sols contaminés artificiellement

La contamination expérimentale de trois sols (BF, BD et RD) aux propriétés
différentes (pH, structure, texture, teneur en matieres organiques, teneur en carbonates...) par
un melange de 8 molécules d’HAP dont la teneur totale est de 1%o0 (phénanthréne, anthracéne,
fluoranthéne, chryséne, benz(a) anthracéne, benzo(k)fluoranthéne, dibenz(a,h) anthracene,
benzo(g,h,i,)perylene) et leur mise en incubation en conditions d’humidité voisines de la
capacité au champ et a des températures variables durant I’année entraine d'abord une
modification de la structure et de la texture des sols. On constate en effet une modification
sensible de la répartition des fractions fines pour les agrégats de la taille des argiles (0-2 pm)
et des limons fins (2-20 um) en particulier.

Cette modification peut étre liée aux manipulations du sol et a sa préparation pour les
expériences de contamination par I’apport de HAP, mais aussi aux phénomenes de
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biodégradation des matiéres organiques qui entraineraient une dégradation des composés
humiques et des HAP impliqués dans la stabilisation des agrégats des sols. En effet, le
fractionnement physique par dispersion a I’eau du sol de Riedhof d’incubation a montré une
augmentation des fractions d’agrégats fins et une diminution des fractions d’agrégats grossiers
entre 1 et 2 ans (c.f. tableau 12)

1V.2.1. Comportement des HAP durant le vieillissement de la contamination des sols

Suite a cette contamination de trois sols aux propriétés différentes, les HAP sont tous
extractibles 24 h aprés cette pollution expérimentale. Puis I'extractibilité des HAP deécroit
dans ces sols incubés en microcosme. Dans ces expériences, I'extractibilitt minimum des
HPA est observée aprés 6 mois de mise en incubation et elle est plus importante pour les trois
sols aprés 1 an de contamination et de mise en incubation. Cette extractibilité de I'ensemble

des HAP limitée dans les trois sols étudiés est variable selon le type de sol (tableau 14).

Tableau 14 : Extractibilité de I'ensemble des HAP par rapport au total introduit (en %) apreés 6
et 12 mois d'incubation.

% de HAP extractible Riedhof Bordeaux Bellefontaine
6 mois 13,9 223 24,2
12 mois 25,0 58,5 30,0

Cette variation de I'extractabilité en fonction de la durée de la pollution correspond au
phénomeéne dit de vieillissement "ageing” qui actuellement est toujours mal défini. Des
phénomenes de fixation des HAP sur les constituants du sol ou piégeage dans les structures
micro-poreuses du sol et leur stabilisation dans les agrégats sont en cause. Ces phénomenes
sont liés a plusieurs processus :

Des processus physico-chimiques et physiques tel les phénomenes d'adsorption-désorption et
de diffusion qui sont sous la dépendance des alternances de dessication-humification du sol
(les sols étaient réhumidifiés au cours de leur incubation)

Des processus microbiologiques a savoir: (i) la biodégradation microbienne de matiéres
organiques qui peuvent agir comme piege des HAP ou comme stimulant de [l'activité

microbienne, (ii) la production de substances a propriété tensio-active par la microflore
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autochtone, et (iii) les modifications des constituants du sol par I'activité microbienne entre
autres.

Ces phénomenes de vieillissement modifient donc I'extractabilité, et conduit a des évaluations
variables de la teneur et la biodégradation des HAP dans les sols. La connaissance de ces
processus mérite d'étre améliorée pour définir et mesurer plus précisément l'atténuation

naturelle des HAP ou autres polluants organiques.

L'extractabilité qui est a la base de la mesure des HAP résiduels doit étre interprétée
avec précaution en tant qu'outil préparatif de I'évaluation de la dégradation des HAP. Dans
I'état actuel de I'étude, cette "extractabilité differentielle™ entre les sols étudiés ne peut pas étre
reliée précisément aux propriétés de ces sols : teneurs en matiéres organiques, teneurs en
argiles, taille des agrégats majoritaires (c'est-a-dire texture et structure des sols), pH etc.
Toutefois, en considérant les quantités résiduelles de HAP, on peut proposer des
biodégradations plus importantes dans les sols de Riedhof (RD) et de Bellefontaine (BF) tous
deux plus riches en matiéres organiques et a pH plus éleve (présence de carbonates). Une
cinétique plus complete aiderait a préciser ces phénomeénes. Des mesures devraient étre faites
sur des temps plus longs pour préciser les phénomeénes "d'atténuation” naturelle et en utilisant
des molécules marquées plus faciles a suivre.

Le role de la matiére organique, tant pour les phénomeénes de stabilisation-accumulation des
HAP et leur vieillissement que pour les phénomenes de biodégradation des HAP, mérite d'étre
étudié et bien défini en raison de I'importance des liaisons organiques et de leur stabilité

insuffisamment connues actuellement.

Ce sont les HAP a nombre limité de cycles (3 et éventuellement 4 cycles) qui sont
présents en quantités moindre ou qui ne sont pas ou plus extraits de certaines fractions
granulométriques ou classes d'agrégats. Ainsi, ils apparaissent bien comme les plus
biodégradables en particulier le phénanthréne et Il'anthracéne. Le fluoranthene et le
benz(a)anthracene apparaissent aussi en plus faibles quantités dans les extraits (par rapport a
I'apport initial) et semblent donc aussi relativement plus biodégradables. En revanche, le
chryséne, le benzo(k)fluoranthéne, le dibenz(ah)anthracéne, le benzo(g,h,i)peryléne
paraissent peu ou pas dégradables sur les temps de contamination considérés (1 a 2 ans) et

dans les conditions adoptées qui sont des conditions que I'on peut qualifier de naturelles.
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Les HAP se répartissent differemment dans les différentes classes d'agrégats. Les
teneurs en HAP sont le plus souvent et relativement plus élevées dans les agrégats de plus
petite taille. Ainsi, les agrégats de la taille des limons fins (2-20 um) possedent, pour le sol de
Bellefontaine (BF), voisin du sol industriel, les teneurs les plus élevees et représentent aussi la
fraction qui contient relativement la plus grande partie des HAP.

Pour les autres sols, les teneurs en HAP sont les plus élevées dans les agrégats de la taille
des limons fins et des argiles. Toutefois, d'un point de vue quantitatif, les plus grandes
quantités de HAP sont présentes dans la fraction des limons fins pour le sol de Riedhof
(RD) et dans celle des limons fins et argiles pour le sol dit de Bordeaux (BD). Dans le sol
de Bordeaux, un traitement mécanique lié a I'élimination des argiles et des limons fins, qui
ne représentent que de I'ordre du pourcent de la masse de sol total, éliminerait la plus grande
partie (environ les trois quart) des HAP. Ce type d'intervention peut sans doute é&tre
envisagée dans certains traitements pour cette classe de sol ou des sols de caractéristiques
physiques voisines.

La forte teneur en C organique dans la fraction argileuse ainsi que la nature du minéral
(essentiellement des argiles de type smectites) et sa forte surface spécifique peuvent
contribuer a la formation du comportement d’HAP résiduel dans ce type de sol (Stella et al.,
1990 ; Richnow et al., 1999).

Les HAP semblent aussi avoir une répartition qui dépend de la nature de la molécule
et du type d'agrégats. Par exemple, le benz(a)anthracéne se retrouve sur les agrégats de la
taille des sables qui sont des particules quartzeuses dans le sol de Bordeaux. Alors que dans le
méme sol le benzo(g,h,i)perylene se retrouve plus particulierement associé aux agrégats de la

taille des argiles.

Ces possibilités d'associations, en fonction de la nature des agrégats et de la nature des
molécules concerneées, ainsi que la formation d'associations plus stables dans certains types
d'agrégats comme ceux de la taille des limons fins, méritent d'étre vraiment précisées et
établies pour définir le comportement de ces contaminants et proposer des voies plus précises
et complémentaires de traitement. Ces voies de traitement seront aussi plus faciles a définir en

ayant une bonne connaissance de la nature et du role des constituants des agrégats considérés
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1VV.2.2. Comportement des microorganismes dans les sols contaminés par des HAP

Par rapport au peuplement microbien total, le pourcentage de microorganismes
dégradant les HAP varie en fonction du sol et en fonction des classes d'agrégats. Pour le sol
industriel SP, c'est dans les agrégats de la taille des limons fins que ce pourcentage est le plus
important. Aprés 6 mois d'incubation, la proportion de microorganismes dégradant des HAP
est relativement importante dans le sol de Bellefontaine artificiellement contaminé (BF), ce
qui suggere, une bonne "adaptation” de la microflore avec la quantité d'HAP apportée (1 %o

au total).

En effet, I’apport des contaminants de type HAP dans les trois types de sols (BF, RD et BD)
entraine la stimulation et I'accroissement des communautés microbiennes, essentiellement
bactériennes, dégradant les HAP comme le PHE, mais aussi I’ANT qui sont les produits
utilisés dans les milieux de culture.

Les expériences n'ont pas mis en évidence de toxicité vis-a-vis du peuplement microbien total.
Mais de tels effets ont pu se produire juste aprées I'apport et n'ont pas été observés aprés 6 mois
de contamination. En effet, les communautés microbiennes ou certaines d'entre elles se sont
sans doute adaptées et ont éte stimulées par I'apport de ces sources de carbone et d'énergie
(HAP) et les conditions d'incubation (humidification des sols pour une humidité voisine de la
capacité au champ).

Les communautés bactériennes dégradant les 3 HAP choisis dans le milieu de culture (PHE,

ANT, FLU) passent de quelques bactéries ou quelques centaines de bactéries par g de sol a

environ 107 bact./ g de sol et montrent ainsi un développement important aprés plusieurs mois

de contamination. Les microflores dégradant ces 3 HAP ou I'un d'entre eux représentent alors

0,07 % a 100 % et plus de la communauté bactérienne correspondant a la microflore totale.

La répartition de la microflore totale est homogene pour l'ensemble des fractions
granulométriques ou classes d'agrégats. En revanche, la répartition est différente pour les
communautés bactériennes degradant les HAP. Ces bactéries degradantes sont relativement
plus nombreuses dans les fractions "limons fins" et "argiles" du sol de Bellefontaine (BF)
comme elles le sont pour le sol industriel (SP). Mais on trouve dans ce sol BF un nombre
important de bactéries dégradantes dans la fraction de la taille des sables qui est constituée de
particules plus fines agrégées par des carbonates. Pour I'ensemble des autres sols contaminés
artificiellement, les bactéries dégradantes sont relativement plus nombreuses dans la classe
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des agrégats de la taille des argiles et/ou des limons fins et des sables, mais jamais dans la

classe des limons grossiers.

Le nombre de bactéries croissant en présence de 3 HAP (PHE, ANT, FLU) est le
méme que pour celles se développant sur le PHE comme seule source de carbone et ceci dans
toutes les classes d'agrégats et pour tous les sols sauf pour les agrégats sableux du sol de
Bordeaux. Des isolements bactériens ont été effectué sur ce sol et ses différentes fractions
d’agrégats (chapitre Il) pour tenter de caractériser ou au moins préciser la nature des
communautés et populations bactériennes se développant dans ces sols et de souligner

d’éventuelles différences ou spécificité de ces milieux.

Aucune corrélation n’a été observée entre le nombre de bactéries et la biodégradation des
HAP. Deux hypotheses peuvent étre avancées: les dénombrements ne permettent de
quantifier qu’une partie des bactéries réellement présentes dans le sol car ils sont basés sur
une capacité de croissance sur des milieux plus au moins spécifiques. En outre, aucune
activité microbienne spécifique n’a été mesurée et il est vraisemblable que c’est I’activité et
non le nombre de microorganismes qui présente un bon parametre indicateur de la
biodégradation des HAP. Toute fois, le nombre des bactéries dégradantes associé aux
différentes classes d’agrégats n’apparait pas ici comme un facteur limitant la biodégradation,

comme il a été déja mentionné par Bosma et al. (1997) car les communautés sont nombreuses.

L'observation en microscopie électronique a transmission de coupes ultrafines des sols
pollués expérimentalement et du sol industriel montre de nombreuses bactéries viables. Ces
bactéries dans les sols contaminés, tout comme dans le sol industriel, sont réparties sous
forme de colonies et micro-colonies enrobées par une matrice polysaccharidique (ou biofilm)
qui probablement les protege et/ou leur facilite la dégradation des HAP. En effet de
nombreuses bactéries produisent des biosurfactants (polymeres bactériens) pour augmenter la
solubilité des HAP (Déziel et al., 1996). Ces micro-colonies paraissent piégées au sein de
composés organiques dans les agrégats de la taille des limons fins des deux sols (industriel et
contaminé). Ceci pourrait expliquer la présence simultanée de bactéries et de HAP et la faible
voir I’absence de biodégradation dans certains cas. Dans cette situation, une action physique

et/ou physico-chimique améliorerait I'accessibilité et la biodégradation des HAP (chapitre 11).
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En outre, la localisation de bactéries dans des agrégats relativement stables, comme ceux
observés dans les limons fins, peut étre la cause de la sous-estimation des peuplements

bactériens et de la limitation de leur activité.

1VV.2.3. Effet de la structure du sol et de la teneur en MO sur le devenir des HAP

Les HAP ont une forte tendance de s’associer aux matériaux organiques du sol (Xing,
1997; Raber et al., 1998), c’est pour cette raison, que nous avons utilisé le sol de Riedhof
(RD) qui présente des propriétés intéressantes pour I’étude du devenir des HAP. En effet,
dans ce sol 85 % de la masse totale sont représentés par deux classes d’agrégats de tailles
différentes (2000-50 um et 20-2 pum) mais avec des teneurs identiques en C organique (22 et
19 %,). Grace a la technique de fractionnement granulométrique utilisée qui permet de
préserver les agrégats, il était possible de démontrer que les polluants récalcitrants
s’accumulaient préférentiellement dans les agrégats les plus fins et ceci indépendamment de

la teneur en C organique.

L’amendement et I’incubation du sol RD pendant 2 ans en microcosme a montré que
les HAP a faible poids moléculaire (< 203) et le B(a)ANT disparaissent completement durant
la premiére année et que leur faible concentration demeure la méme ou voisine aprés la 2°™
année d’incubation du sol. Ceci indique que cette portion de HAP n’est pas bio-disponible
méme si elle est extractible. Les plus grandes quantités de ces molécules sont extraites des
fractions d’agrégats les plus fins (LF et A) a deux stades de prélevement du sol (1 et 2 ans).
Les analyses chimiques ont également montrés que la vitesse de dissipation des HAP a 4 et 5
cycles est plus rapide que celles données par les temps de demie- vie estimés et reportés dans
la littérature (t1/2 > 200 jours) par Sims et al. (1988). Ceci indique une forte bio-disponibilité
et un faible degrés d’adsorption irréversible de ces composés aux constituants du sol sous les
conditions expérimentales adoptées pour cette étude. Les concentrations de certains HAP a 5

et 6 cycles diminuent progressivement durant les deux années d’incubations et atteignent des

valeurs proches de zéro dans le cas du B(K)FLT et dB(a,h)ANT (pour dB(a,h)ANT seulement
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dans le sol sans fractionnement). Ces tendances ont été observées dans le sol non fractionné et

pour les concentrations cumulées de I’ensemble des HAP dans les quatre classes d’agrégats.

Les analyses de la concentration des molécules a 5 et 6 cycles dans chaque classe d’agrégat,
n’indiquent aucun changement important de la teneur de ces molécules dans la fraction 2000-
50 pm durant les deux années. En revanche dans les fractions fines, un enrichissement de ces
molécules a été détecté aprés 6 mois suivi d’une diminution de leur concentration (dans
certains cas les concentrations ont été au dessus de celles initialement ajoutées au sol). Ceci
refléte une association préférentiel des HAP avec les fractions fines aprés la contamination du
sol et son incubation. L’association des HAP avec les particules du sol les plus fines a été déja
démontré (Kukkonen et Landrum, 1996; Miiller et al., 2000), mais les analyses ont été
effectuées sur les particules primaires constituant 1’agrégat et ou les teneurs en C organique
diminuent avec I’augmentation de la taille des particules. Les résultats obtenus apres
désagrégation, qui a permis une dispersion du C piégé au sein des agrégats ne montrent ni la
localisation propre des HAP (le sol a subit un fractionnement chimique) ni la localisation
préférentielle des processus de dégradation ou d’enrichissement des HAP.

Il fort possible que I’accumulation et la dégradation préférentiel des HAP dans les agrégats
les plus fins soient du a des différences de la qualité des matiéres organiques entre les
différentes classes d’agrégats. En effet, une forte proportion des groupement aromatiques
humifiés, qui ont de fortes affinités avec les HAP, peut étre localisé dans les limons fins et les
argiles plutét que les fractions grossiéres ( Christensen, 1992; Guggenberger et al., 1995).
Ainsi les fractions fines ont tendance a piéger les polluants et a les protéger physiquement en

limitant I’accés aux microorganismes a I’intérieur des agrégats.

La biodégradation d’un mélange de composés chimiques tels les HAP est aussi trés
complexe en raison des interactions entre les constituants du sol et les métabolites provenant
des molécules méres qui peuvent entrainer soit une augmentation de la dégradation par co-
métabolisme soit une inhibition de la dégradation d’un HAP en raison de I’inhibition par
d’autres HAP ou par leurs produits d’oxydation (Bouchez et al., 1995; Kelley et Cerniglia,
1995).
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V. Conclusion

L’hétérogénéitée spatiale des sols tant pour I’organisation et la réactivité des
constituants que pour la répartition des polluants organiques et des microorganismes contribue
aux difficultés rencontrées pour étudier le devenir et de la dégradation des polluants dans cet
environnement. Cette hétérogenéité est bien précisé dans cette étude et apparait dans cette
étude dans la distribution des HAP et des communautés bactériennes capables de les dégrader.
Ils sont localisés différentiellement au sein d’agrégats de différentes tailles. Les résultats
montrent que sous des conditions réelles de sol avec des communautés bactériennes
autochtones, la biodégradation d’un mélange de molécules de HAP dans le sol est contrdlee
par la nature de ces polluants, mais aussi par certains paramétres du sol en particulier, la
nature des particules du sol et des agrégats avec lesquels sont associes les HAP. Les agrégats
de petites tailles, les matiéres organiques jouent un rdle fondamental.

La distribution hétérogene des HAP au sein des agrégats du sol souligne aussi le réle majeur
de la structure du sol et de la nature des constituants (MO et minéraux) des agrégats dans
I’immobilisation et la stabilisation des polluants tel les HAP. Pour un mélange complexe de
molécules de HAP, la biodégradation apparait rapide uniquement pour les molécules a 3 ou 4
noyaux aromatiques qui semblent étre plus facilement accessibles aux bactéries. Les résultats
ont également montré que la biodégradation et donc la bio-remédiation devient plus difficile
avec le vieillissement de la contamination et particulierement pour les HAP résiduels qui « se
stabilisent » au sein de la structure du sol. Il semblerait que, la biodégradation des HAP, dans
un temps de contamination assez court, rentre en compétition avec les processus de migration
et de stabilisation des HAP dans des compartiments du sol non accessibles. Ce volet de
recherche concernant la définition des mécanismes responsables de la stabilisation des HAP et
la variabilité de leur distribution entre différents agrégats du sol devrait étre etudié d’abord sur
des modeles moins complexes en distinguant chaque parameétre et les suivant de fagon plus

précise. Cette étude est abordée dans le second chapitre.
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Chapitre 11 :
Etude des phénomenes de stabilisation des
hydrocarbures polyaromatiques dans les
sols et competition avec les bactéries

degradantes
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Résumé

Aprés la mise en évidence du role de certains parametres du sol (texture, structure,
MO...) sur la dissipation, la localisation d’un mélange de 8 molécules de HAP et des
bactéries degradantes dans des sols pollués incubés en microcosme sous des conditions

d’atténuation naturelle, cette deuxieme partie de I’étude consiste a analyser :

1) les paramétres microbiens: nature et structure des communautés microbiennes

dégradantes, compétitivité des bactéries dégradantes inoculées ;

2) les parametres physico-chimiques : dispersion des agrégats, quantité et nature des
nutriments organiques et inorganiques, température, présence de tensioactifs, stabilisation et
disponibilité des HAP.

Pour étudier les mécanismes qui contrélent la biodégradation et la stabilisation-séquestration
des HAP dans les sols, cette étude s’est réalisée avec des modeles expérimentaux simples, en
suivant la dégradation d’un seul HAP, le phénanthréne, fréguemment rencontré dans les sols
pollués. Ces expériences ont été conduites dans deux types de sols (sableux acide:Bordeaux et
argileux organique :Rhiedof) contaminés artificiellement et présentant des caractéristiques
différentes.

La premiére étape de cette étude a porté sur I’isolement et la caracterisation de souches
bactériennes dégradantes. La diversité génétique et fonctionnel des populations bactériennes
dégradantes les plus dominantes a été comparée entre les agrégats « grossiers » (sables et
limons grossiers) et les agregats « fins » (limons fins et argiles) du sol de Bordeaux contaminé
artificiellement. Les bactéries dominantes sont Gram- et appartiennent essentiellement a 4
genres (Burkholderia, Ralstonia, Stenophomonas et Herbaspirillum) Dans ce sol, des
interactions entre les agrégats, de taille (2000-50 um et < 2 um) et de teneur en C organique
(0,3 et 27 % respectivement, dans les deux classes) différentes, le phénanthréne et les
bactéries (autochtones et inoculées) ont été étudiés. Les incubations en batch de ces agrégats
de la taille des sables et des argiles contaminés avec de forte concentration en phénanthréne
en présence d’une bactérie dégradante préalablement isolée de ce sol (Burkholderia sp.
NAH1) entrainent une solubilisation et une biodégradation simultanées du phénanthréne. Les
différences dans la quantité du phénanthrene en phase aqueuse entre les deux fractions
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d’agrégats (élevée dans les sables et faibles dans les argiles) peuvent étre dues a la différence

dans la capacité d’adsorption du PHE par les agrégats argileux et sableux.

La deuxiéme étape de ce travail visait a définir le comportement et la bio-disponibilité du

phénanthréne (marqué au 14C) dans le sol de Bordeaux en comparaison avec un autre sol
riche en matiere organique ; sol de Riedhof et ceci en présence et en absence de la bactérie
dégradante Burkholderia sp. NAH1. Aucune minéralisation du phénanthrene n’a été détectee
dans le sol sableux (Bordeaux) en revanche, I’inoculation bactérienne, 50 jours apres
vieillissement de la contamination, en combinaison avec I’apport de phosphore et d’azote
stimulent la minéralisation du phénanthréne dans le sol tourbeux (Riedhof). Ceci conduit a la
diminution des résidus liés plutdt associés a la fraction humine que ceux liés aux acides
humiques et fulvigues. Dans le sol de Bordeaux, en absence d’activité bactérienne la rétention
du phénanthrene est plus importante dans ces mémes fractions et en particulier celle liée a

I”humine.

Ce phénomeéne (formation de résidus liés avec les fractions de la MO) est moins prononcé,
quand I’inoculation bactérienne suit directement la contamination des sols, la biodégradation
étant de suite importante. La bactérie inoculée est maintenue dans les deux sols a des densités
tres élevées en présence comme en absence de compétiteurs microbiens. L’apport de
surfactant (Triton X-100) semble modifier le métabolisme du phénanthréne par la bactérie

inoculée en milieu de culture minéral mais pas significativement dans le sol.
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l. Introduction

Le sol constitue un environnement favorable pour la dégradation des polluants
organiques. Il renferme de I’eau, des nutriments minéraux, de I’oxygéne et posséde une
grande surface spécifique qui permet un contact et des échanges importants entre les polluants
et les organismes dégradeurs. C’est aussi un réservoir d’organismes et notamment de micro-
organismes, qui participent activement a la dégradation des matiéres et contaminants
organiques. En effet tous le sols renferment une grande diversité de micro-organismes, d’un
point de vue taxonomique mais aussi fonctionnel, dont une grande proportion est capable
d’utiliser les polluants organiques comme substrat de croissance (Hanson et al., 1999). Les
sols qui n’ont jamais été exposés a des pollutions organiques contiennent en général, au
moins en faibles quantités, des microorganismes indigénes capables de dégrader des
polluants récalcitrants. De plus, la communauté microbienne du sol semble présenter de fortes
capacités de résistance et/ou d’adaptation: elle supporte souvent I’arrivée de polluants
toxiques sans que I’on puisse mesurer de réduction dans I’ensemble des fonctions
métaboliques (Giller et al., 1998 ; Thompson et al.,1999), méme si la composition des especes
peut étre modifiée (Frostegard et al., 1993).

I.1. Bioaccessibilité des hydrocarbures polyaromatiques

Une grande variété de bactéries et de champignons sont capables de métaboliser les
HAP. La principale voie de dégradation bactérienne passe par I’oxydation d’un cycle
benzénique par une dioxygénase qui conduit a la formation d’un cis-dihydrodiol. La
dégradation se poursuit progressivement par ouverture du cycle, production de composés
aliphatiques jusqu’a la minéralisation compléte de la molécule. Les bactéries dégradant les
HAP sont essentiellement des Pseudomonas cepacia, Burkholderia cepacia, Mycobacterium
sp., Stenotrophomonas maltophilia et Sphingomonas paucimobilis (Kastner et al., 1994;
Juhasz et al., 1997; Boonchan et al., 1998). Ces bactéries possedent des enveloppes externes
particuliéres contenant des lipopolysaccharides. Certaines de ces souches produisent des
biosurfactants qui améliorent la bio-accessibilité des HAP. Ces derniers peuvent agir en
formant un substrat micellisé directement accessible, en modifiant I’hydrophobicité cellulaire
et donc les possibilités d’accessibilité directe ou en permettant la colonisation du substrat par
la formation d’un biofilm. Par ailleurs, de nombreux travaux ont montré que les contaminants
adsorbés aux constituants du sol ne sont pas directement disponibles pour la dégradation par

les micro-organismes (Weissenfels et al., 1992) et que la vitesse de désorption des HAP de la
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matiere organique contréle la vitesse de leur biodégradation (Chung et al., 1993; Pignatello et
Xing, 1996). Bien qu’il y ait des évidences de la capacité de certains micro-organismes a
dégrader les contaminants adsorbés (Tang et al., 1998; Friedrich et al., 2000), la fraction
solubilisée dans I’eau du sol reste la plus bio-disponible. Les HAP étant peu solubles, leur
dégradation sera régulée par leur transfert vers la phase soluble (Shuttleworth et Cerniglia,
1995).

Pour favoriser et obtenir une dégradation totale des HAP, un contact efficace entre les
microorganismes actifs et les polluants parait nécessaire. Cependant, la majorité de ces
polluants organiques interagissent avec les constituants du sol et ces interactions peuvent
améliorer la biodégradation ou la limiter (Chiou et al., 1985; Weissenfels et al., 1992). Des
travaux ont montré que le transfert lent des HAP a I’intérieur des agrégats est contrélé par
les interactions entre les constituants du sol et ces polluants et ceci en utilisant des agrégats
synthétiques (Scow et Alexander, 1992) ou des billes poreuses (Harms et Zehnder, 1995).
D’autres expériences considérant I’influence de la taille des agrégats ont suggéré que la
surface specifique disponible des agrégats peut étre le facteur majeur qui détermine la
vitesse de biodégradation (Stella et al., 1990).

1.2. Piégeage physique des HAP au sein des agrégats

Le phénomeéne de diffusion des polluants dans I’eau immobile des microagrégats peut
conduire au piégeage physique de ces polluants hydrophobes au sein des micro- et nanopores
des microagrégats du sol (Ball et Roberts, 1991). Selon certains auteurs, la diffusion
moléculaire au sein des micro- et nano-pores des complexes argilo-humiques pourrait
cependant conduire a une séquestration réelle des molécules organiques hydrophobes dans
les matrices sols. La séquestration est définie par Hatzinger et Alexander (1995) comme le
piégeage physique des polluants organiques dans la microstructure du sol. Les molécules
ayant pénétré dans la microstructure y seraient piégées par exemple par bouchage des pores
du a I’adsorption des polluants, et seraient incapables de repasser en solution libre du sol.
Cette hypothése permet d’expliquer des résultats expérimentaux sur la bio-disponibilité des
polluants organiques dans les sols et le sédiments (White et al., 1997 ; Chung et Alexander,
1998 ; Nam et Alexander, 1998, White et Pignatello, 1999 ; White et al, 1999). Les travaux
récents sur I’adsorption de polluants organiques hydrophobes sur des silica-gels poreux et non

poreux ont cependant mis en évidence que la diffusion du soluté jusqu’au contact des surfaces
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minérales internes ne permettait pas d’expliquer I’irréversibilité partielle de I’adsorption sur
des matrices purement minérales (Huang et al., 1996). D’apres les travaux de Farrell et al.
(1999), il pourrait s’agir plutét d’un mécanisme de blocage des micropores par précipitation

de minéraux en condition saturée empéchant la désorption des polluants.

La nature de la matiére organique peut également conduire a des interactions d’intensités
différentes en fonction de ses caractéristiques hydrophobes/hydrophiles ou de son degré
d’aromaticité (Chin et al., 1997). Etant donnée la nature hydrophobe de polluants organiques
tels que les HAP, les interactions les plus importantes entre ces polluants et les constituants de
la matiére organique du sol sont des interactions de type hydrophobe (Dec et Bollag, 1997 ;
Laor et al., 1998).

La séquestration des HAP dans les sols définie uniqguement comme un piégeage
physique des polluants organiques doit étre distingué de la formation de « résidus liés ». Des
travaux on été menés sur le vieillissement des polluants organiques en condition abiotique
afin d’évaluer leur séquestration (par des extraction successives avec un solvant organique) et
leur bio-disponibilité vis-a-vis des microorganismes (test de minéralisation aérobie en milieu
nutritif). Les résultats obtenus mettent en évidence d’une part qu’il n’y a pas formation de
résidus liés au cours de la phase de vieillissement en condition abiotique et, d’autre part, que
la bio-disponibilité des polluants organiques diminue avec la durée de vieillissement (Bayard,
1997 ; Mahjoub, 1999 ; Bayard et al., 2000).

1.3. Stabilisation des HAP dans les sols

L’adsorption des polluants organiques par les constituants des sols est considérée
comme la premiére étape dans les processus de leur stabilisation. Elle va réguler le partage du
polluant entre les phases liquide et solide. La part du polluant dans la solution du sol est la
part considérée « disponible » : disponible pour contribuer aux phénomenes de contamination,
mais aussi disponible pour étre dégradé par la microflore du sol. L’adsorption va donc réguler
la disponibilité des polluants. Par ailleurs, I’état des polluants adsorbés sur la phase solide du
sol va evoluer vers I’établissement des interactions rendant ces polluants retenus de moins au
moins disponibles. Ceci peut étre considéré comme un processus de stabilisation du polluant,
culminant avec la formation de résidus non ou difficilement disponibles. L’évaluation de la
proportion de ces résidus se fait a I’aide des techniques d’extraction, en distinguant les

composés extractibles dans les solvants habituels (methanol, chloroforme ...) des composés
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non extractibles. Ce processus de stabilisation contribue aux processus d’ « atténuation

naturelle ».

L’intensité de la formation des résidus non extractibles ou résidus liés dépend de la
nature du polluant organique et des constituants du sol. Différentes hypothéses sont émises
pour expliquer I’origine de la formation de residus non-extractibles : formation de liaisons
covalentes, en particulier avec les constituants organiques du sol, blocage dans la micro-
porosité des structures colloidales organiques (Ortega-Calvo et Saiz-Jimenze, 1998; Richnow
et al., 1998).

L’extraction des HAP dans les solvants organiques est un bon indicateur de la fraction
potentiellement bio-disponible pour la dégradation (Breedveld et Karlsen, 2000). Cette
fraction bio-disponible diminue avec le temps de résidence des HAP dans les sols, en raison
du développement d’interactions entre les molécules de HAP et les constituants des sols. On
parle de vieillissement des HAP (Hartzinger et Alexander, 1995). Cette fraction non-
extractible peut également évoluer avec le temps; par exemple la minéralisation de la matiére

organique du sol peut provoquer la libération des polluants préalablement non-extractibles.
Seule I'utilisation de molécules marquées isotopiquement (généralement marquées 14C, mais

aussi plus récemment 13C) permet de faire la part entre toutes les voies de dissipation d’un

polluant organique.

1.4. Objectif de I’étude

L’objectif de cette partie de I’étude est d’apporter des éléments permettant d’évaluer
les processus de stabilisation des HAP dans les sols. Il s’agira de : (i) définir la part de la
minéralisation microbienne et de la formation de résidus non-extractibles des HAP dans les
phénomenes de dissipation des polluants dans le sol; (ii) relier le devenir des polluants
organiques a la nature des microflores actives (autochtones ou inoculés) et a la teneur et la
nature de la matiére organique en fonction du type de sol; (iii) déterminer certains facteurs
limitant la bio-disponibilité des HAP vis-a-vis d’une bactérie dégradante inoculée et enfin (iv)
améliorer la bio-dégradation des HAP par la stimulation de I’activité microbienne apres
apport de nutriments inorganiques ou ajout de surfactant. Pour cette étude, le phénanthréne,
un hydrocarbure polyaromatique souvent présent dans les sols contaminés a été utilisé comme

modéle.
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1. Matériel et Méthodes

11.1. Communautés bactériennes dégradantes

Les expériences ont été conduites en utilisant I’ensemble des communautés
bactériennes des sols étudiées ou des bactéries isolées pour leur capacité a dégrader des HAP.
Des témoins abiotiques ont permis de distinguer les processus biologiques et biochimiques
des processus abiotiques chimiques ou physico-chimiques.

11.1.1. Isolement et capacité dégradante des bactéries

a) Isolement bactérien

Des isolements de bactéries ont eté effectués a partir de suspensions-dilutions
d’échantillons de sol de bordeaux (BD) et de ses différentes fractions d’agrégats (S, LG, LF et
A), obtenues par fractionnement a I’eau (décrit dans le chapitre I). Les bactéries ont été
isolées apres 3 semaines d’incubation des suspensions-dilutions dans des microplaques
contenant le milieu minéral et les HAP. Les isolats bactériens ont été repiqués en boites de
Pétri sur milieu NB solidifié¢ (Nutrient Broth, Difco, a 1 g I, solidifié avec 15 g I™* de gélose)
plusieurs fois afin de les purifier. Les colonies purifiées ont été ensuite repiquées sur milieu
minéral (Bushnell-Hass) contenant soit le phénanthréne seul ou en mélange avec I’anthracéne
et le fluoréne. Ceci a permis de sélectionner les souches bactériennes les plus performantes
ayant et pouvant maintenir leur potentiel de dégradation méme aprés croissance sur un

substrat facilement dégradable (milieu NB).

b) Capacité a dégrader des contaminants organiques

Les isolats bactériens sélectionnés a partir des différents agrégats de sol contaminé ont
été testés pour leur capacité a degrader le phénanthrene (500 pg/ml) et le fluoréne (50 pg/ml)
en présence d’autres sources de carbone (glucose: 10 mg/ml, succinate 10 mg/ml et I’acide
salicylique: 1 mg/ml). Les microplaques ont été utilisées pour étudier la croissance des isolats
bactériens dans différents milieux liquides en présence de ces HAP et de différentes sources
de carbone. Les inoculums bactériens (10° bact/ml) ont été préparés dans une solution de
NaCl (0.85%) apres 24 h de croissance dans le milieu Luria Broth (LB). Apres 1 a 2 semaines
d’incubation la mesure de la densité optique a 405-620 nm révele la croissance bactérienne et
la formation des métabolites de dégradation du phénanthréne et du fluoréne correspondant
respectivement au 1-hydroxy-2-naphthoic et au 9-hydroxy-9-fluorenone (Boldrin et al., 1993).
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11.1.2. Caractérisation morphologique des isolats bactériens

La morphologie et la taille des cellules bactériennes ont été déterminées a I’aide de la
microscopie électronique a transmission. Apres 24 h de croissance sur le milieu LB, les
cultures bactériennes de différentes souches ont été centrifugées, lavées puis mis en
suspension dans un tampon d’acétate d’ammonium (10 mM). La mise en évidence des
flagelles est réalisée grace a un marquage avec I’acide phosphotungstic (2%). Les cellules
bactériennes ainsi préparées sont ensuite couvertes d’une couche ultrafine de carbone
(Formvar/carbon 300 mesh, Cu) puis examinées a I’aide d’un microscope électronique a
transmission (Zeiss EM9 S2).

11.1.3. Identification des souches bactériennes isolées

Les clones représentatifs des populations dominantes sélectionnés selon les critéres
décrits précédemment ont été par la suite caractérises par des tests biochimiques en utilisant le
systeme d’identification Biolog. Les cultures bactériennes de différents isolats ont été mis en
suspension dans 5 ml de NaCl 0,85% puis ajustées a une absorbance de 0,25 a 550 nm pour
les bactéries Gram négatives et de 0,36 pour les bactéries Gram positives, dans un volume
final de 20 ml. Un volume de 150 pL de cette suspension est distribué dans chacun des 96
puits de la plaque Biolog et mis en incubation pendant 24 h a 30°C. L’identification des
bactéries est basée sur I’utilisation des sources de carbone présentes dans les différents puits
par rapport a une base de données Biolog. L’activité métabolique pour chaque substrat est
mesurée a I’aide d’un lecteur de microplaques a 590 nm.

L’identification phénotypique des souches bactériennes a été complétée par une
caractérisation moléculaire du géne codant pour I’ARNr 16S. Ce gene a été amplifié par PCR,
puis séquence a I’aide du Kit ABI Prism et d’un séquenceur automatique Perkin Elmer. Les
séquences obtenues ont été alignées avec des séquences d’autres especes bactériennes. A
partir d’une analyse comparative des séquences de I’ADNr 16S (Basic Local Alignment
Search Tool in GenBank), le pourcentage d’homologie a été calculé au sein d’une méme

espece et entre les différentes especes.

11.1.4. Choix et caractérisation d’une bactérie dégradante

La souche bactérienne utilisée est une Burkholderia sp. NAH1, isolée pour sa forte
capacité a dégrader les HAP et plus particulierement le phenanthrene. Le choix de cette

bactérie pour cette étude a été aussi déterminé par I’existence d’un sérum spécifique
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permettant de la reconnaitre et de la quantifier directement dans le sol.

Préparation de I’'inoculum bactérien

La souche NAH1 conservée dans du glycérol a -80°C a été mise en culture dans un
milieu nutritif (Luria Broth, Difco) pendant 24 h a 28°C. Apres croissance dans le milieu LB,
la culture bactérienne est centrifugée a 10000 tr/min pendant 10 min, lavée et mise en
suspension dans l'eau stérile puis inoculée a des concentrations données en fonction du
traitement étudie.

Différentes modalités d’incubation des sols et des agrégats en présence et en absence de cette

souche bactérienne ont été effectuées.

1) Dégradation du phénanthrene par la souche NAH1
Une culture en batch de la souche NAHL a été réalisée avec le phénanthrene en

suspension dans le milieu minéral (Bushnell-Hass) a une concentration de 0,016% (conc. >
solubilité). Les flacons de culture ont été incubés a I’obscurité & une température de 28°C
sous agitation (200 rpm).

2) Minéralisation du phénanthréne par la souche NAH1
Des cultures en batch de la souche Burkholderia sp. NAH1 ont été menées en présence du

14C-phénanthréne dans des flacons sérum de 250 ml stériles et hermétiquement fermés. Ces
flacons contenant 20 ml de milieu minéral (Bushnell Hass, Difco) ont été incubées dans un
bain thermostaté a 28°C. Le phénanthréne a été ajouté dans une solution méthanolique
contenant 106 dpm (1,57 pg) du phénanthréne marqué et 5 mg de phénanthréne non marqué.
La souche bactérienne cultivée pendant 24 h dans le milieu LB a été mise en suspension dans
de I'eau stérile apres centrifugation et lavage. 1 ml de la suspension bactérienne est inoculé

dans les flacons de culture pour avoir une concentration de 107 bactérie/ml. La minéralisation

du 14C-phénanthréne par la souche NAH1 a été étudiée en présence du Triton x 100 (0,15%)
et de la solution minérale (N/P : 2/1).

Le 14C-CO2 issu de la minéralisation du 14C-phénanthréne est piégé dans 10 ml de soude
(0,4 N) au cours de l'incubation, puis déterminé par comptage en scintillation liquide d'une
aliquote de 1 ml de soude additionnée de 5 ml de liquide scintillant (Ultimagold XR,
Packard). La radioactivité est comptée a lI'aide d'un compteur Tri Carb (Packard) avec mesure

du bruit de fond et correction de quentching par standardisation externe.
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11.2. Biodégradation des HAP

Afin de mettre en évidence une éventuelle protection physique des HAP au sein des
agrégats du sol contaminé, plusieurs démarches expérimentales ont été adoptés dans
lesquelles le phénanthrene a été choisi comme composé modele d’étude ainsi qu’une bactérie
dégradante préalablement isolée du sol sableux (BD) contamine par les HAP (cf. 8 1).

11.2.1. Sols
Les experiences ont éteé réalisées sur le sol de Bordeaux et le sol de Riedhof (décrits

dans le chapitre 1) dont les caractéristiques physico-chimiques et les teneurs en carbone

organique sont différentes.

11.2.2. Incubations en batch des agrégats contaminés
La biodégradation du phénanthréne a été mesurée au sein des agrégats de la taille des

sables (50-2000um) et des argiles (0-2um) du sol de Bordeaux. Ces agrégats ont été
contaminés par le phénanthrene a raison de 4 mg/g de sol. Les incubations ont été réalisées a
I’obscurité a une température de 28°C a I’aide de flacons sérums hermétiques dans lesquels
sont introduits 1,5 g d’échantillon contaminé en immersion dans 25 ml d’eau distillée. Ces
suspensions d’agrégats de sol ont été mis sous agitation (200 rpm) et ont été réguliérement

aérés afin de renouveler I’oxygéne a I’intérieur des batchs. Les traitements inoculés par la

bactérie NAH1 recoivent 4 x 107 bacterie/ml par flacon. A I’issue de 30 jours d’incubation
les communautés bactériennes totales et dégradant le phénanthrene ont été dénombrées. Un
dosage du phénanthréene soluble a été effectué en fin d’incubation. Les métabolites
d’oxydation du phénanthréne ont été identifiés par séparation chromatographique et

spectrométrie de masse.

11.3. Incubations des sols en présence d’HAP marqué au **C
Démarche adoptée : deux types d’expérience sur les sols de Bordeaux et de Riedhof

ont été effectuées afin d’observer les mécanismes de stabilisation-biodégradation et I’effet de
I’inoculation d’une bactérie dégradante sur la dissipation du phénanthrene :

-la premiere série d'incubation consistait a apporter des nutriments et a inoculer une bactérie
dégradante apres une période de vieillissement de la contamination.

-la deuxieme série d'incubation correspondait a I'inoculation bactérienne directement apres

contamination des sols avec ou sans ajout de surfactant.
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11.3.1. Le polluant organique utilisé

Toutes les expériences sont réalisées avec le phénanthréne non marqué et marqué au
14C (Sigma-Aldrich). La concentration du 14C-phénanthréne est ajustée avec la molécule

froide non marquée. Le phénanthréne est marqué 14C sur le carbone 9 de la molécule.

11.3.2. Contamination des sols et mise en place des incubations

Les sols ont été contaminés & raison de 106 dpm de 14C-phénanthréne et 5 mg de
phénanthréene non marqué pour 25 g de sol sec, ce qui correspond a un niveau de

contamination de 200 mg/Kg de sol. 10 g de chaque sol ont recu un volume de solution

méthanolique (5 ml) contenant le phénanthréne (14C + froid). Aprés évaporation du méthanol
(1 nuit), 15 g de sol non contaminé ont été mélangé de facon homogéne au sol contaminé.
L'humidité de chaque échantillon est ensuite ramenée a la capacité au champ. Pour cela des
volumes de 2,6 ml et de 20 ml d'eau ont été ajoutés respectivement, dans les échantillons du

sol de Bordeaux et de Riedhof. Afin de déterminer l'effet du méthanol apporté avec la

solution du 14C-phénanthréne sur I'activité microbienne, des incubations témoins avec du sol
non contaminé mais melangé avec du méthanol sont réalisées pendant la durée de
I'expérimentation. L'apport du phénanthréne dans le méthanol ne concerne que les 2/5 du sol
placé dans les flacons d’incubation pour éviter les effets (toxicité ou source de carbone) du
méthanol.

Une premiere série d'expérience consistait a pré-incuber pendant 49 jours a 22°C les sols
contaminés par le 14C-phénanthréne en présence de la microflore autochtone. Ensuite, la
température a été augmentée a 28°C et une solution minérale (KH2POy4: 1g/l, KoHPOg4: 1g/l,
NH4NO3: 29/, KNO3: 2¢g/l; pH 6,5) a été ajoutée (1ml/25g) pour instaurer de meilleurs
conditions nutritives de croissance bactérienne. La bactérie dégradante a été inoculée sous les

mémes conditions dans les échantillons concernant les traitements biotique : 1 ml d’une

suspension bactérienne (1,2 108 bact./ml) est ajouté & 25 g de sol pour tous les traitements
inoculés. La bactérie a été mise en suspension dans la solution minérale (N/P : 2/1)
uniquement pour les traitements avec apport de nutriments minéraux. L'incubation a été
ensuite maintenue pendant 50 jours.

Dans la deuxieme série d'expérience, la souche bactérienne a été inoculée directement apres

contamination des sols en présence (traitement biotique) et en absence (traitement abiotique)
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de la microflore autochtone. L'effet d'un surfactant sur la biodisponibilité du phénanthrene vis
a vis de I'inoculum bactérien a été testé en utilisant le Triton X-100 a 0,15%. Toutes les

expérimentations ont été réalisées avec trois répétitions par traitement.

11.3.3 Minéralisation du carbone organique total

Le CO2 issu de la minéralisation du carbone organique total au cours des incubations
est dosé par un auto analyseur Irga (Infra Red Gaz Analyser Irga). La quantité de CO2 totale
dégagée dans I'atmosphere des flacons d'incubations est convertie en mg de C-CO2 en se

rapportant a la courbe d'étalonnage établie a chaque mesure. Les résultats sont exprimés par
un taux de minéralisation défini par rapport au C total du sol cad par un pourcentage du C
total mineéralisé ou par la quantité de C minéralise par g de sol ou g de carbone du sol (mg de

CO2/C organique total du sol).

11.3.4. Devenir du 14C-phénanthréne dans le sol

a) Fraction minéralisée du 14C-phénanthrene

La fraction minéralisée du 14C-CO2 piégée dans la soude est déterminée au cours de

I'incubation des échantillons du sol selon la méthode décrite précédemment (cf. § 11.3.2.).

b) Fraction extractible du 14C-phénanthréne

L'échantillon de sol (3 g) contenu dans une cartouche de cellulose subit plusieurs
cycles d'extraction par du chloroforme par la méthode du soxhlet, systeme de reflux, optimisé
pour 4 heures (Binet et al., 2000). Trois extractions sont réalisées pour chaque échantillon
puis deux extractions successives sont effectuées pour vérifier que toute la fraction extractible
est récupérée. L'extrait récupéré dans 220 ml de chloroforme est concentré a I'évaporateur
rotatif (Rotavapor, Bichi) avant I'analyse de la radioactivité. La radioactivité extractible est
analysée sur 1 ml de I'extrait au chloroforme mélangé a un liquide scintillant et dosée par

comptage en scintillation liquide.

c) Fraction non extractible "résidus liés" du 14C-phénanthreéne

La teneur en radioactivité des échantillons de sol avant et apres extraction au

chloroforme puis au pyrophosphate-soude est mesurée, sur une aliquote d'environ 300 mg
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mélangé avec une quantité équivalente de cellulose, par combustion a l'aide d'un compteur

Oxidiser 307 Packard. Le 14C0O2 produit par combustion sous courant d'oxygéne est récupéré
dans un mélange d'une base organique (Carbosorb) et d'un liquide scintillant (Permafluor). La
radioactivité est comptée par scintillation en milieu liquide. Deux répétitions sont realisees
pour chaque échantillon. Ces analyses ont éeté effectuées a L'ENSAIA (en collaboration avec

le professeur M. Schiavon).

d) Mesure de la rétention du 14C—phénanthréne aux constituants du sol

Un fractionnement humique de la matiere organique est réalisé sur tous les
échantillons de sol aprés extraction au chloroforme. Les fractions humiques et fulviques sont
obtenues par extraction dans un solvant alcalin : NaOH (0,1N) et NagP207 (1% ) fraichement
préparé (Andreux et Munier-Lamy, 1994). 30 ml sont ajoutés a 3 g de sol sec (séché a I'air),
dans des flacons a centrifuger de 50 ml pour chaque extraction. Deux répétitions sont
réalisées. Une agitation par retournement est réalisée pendant 2 heures. Le pH d'extraction est
de 10. La fraction résiduelle ou fraction humine du sol récupérée avec le culot de
centrifugation est séchée a 35°C et conservée pour l'analyse. Le surnageant contenant les
composés alcalino-solubles (acides humiques et fulviques) est ramené a un pH 1,6 a l'aide de
HCI (3 N). Les tubes sont laissés a 4°C pendant 24 h, temps au cours duquel les acides
humiques floculent. Aprés centrifugation a 18000 tr/min pendant 20 min, le surnageant
contenant la fraction fulvique est dosé aprés mélange a un liquide scintillant par comptage en
scintillation liquide. L'analyse de la radioactivité par combustion n'a été effectuée que sur la

fraction résiduelle correspondant a I'humine.

11.3.5. Dénombrement des communautés bactériennes

a) Microflore totale et dégradante

Chaque échantillon de sol (5 g) est mis dans un volume de 100 ml d'eau stérile puis
agité avec des billes en verres pendant 1 heure. Des suspensions dilutions de chaque
échantillon apres agitation sont effectuées dans une solution de NaCl (0,85%). La microflore
dégradant le phénanthréne a été dénombrée en plaques de microtitration dans un milieu

minéral, en présence du phénanthrene, selon la méthode NPP. La méthode NPP a été
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également utilisée pour le dénombrement de la microflore totale en utilisant un milieu nutritif
(Nutrient Broth, Difco) a 1g/I.

b) Souche bactérienne inoculée

La reconnaissance et le dénombrement de Burkholderia sp. NAHL sont réalisés a
I'aide de la méthode ELISA (Enzyme-Linked-Immuno Sorbent-Assay) (Dziurla et al., 1998).
La réaction est réalisée en 1 jour selon les étapes suivantes : 100 pl d'une suspension de
bactérie dégradante correspondant a chaque échantillon de sol sont prélevés apres 3 semaines
d'incubation des microplaques contenant du phénanthrene, puis déposes dans un puit de la
microplaque ELISA. Des suspensions-dilutions de la souche NAH1 ont été utilisées comme
réference. Apres une nuit a 40°C, les puits sont lavés par 200 pul de milieu TBS-Tween 0,05%
(trois lavages au total). La saturation des sites non spécifiques se réalise par 100 pl d'une
solution a 1% (p/v) de BSA dans le tampon TBS (NaCl: 8g/l; Tris base: 0,6g/l; HCI 1M: 3,8
ml; pH 7,6). Cette réaction se déroule pendant 1 heure & 37°C et sous agitation. Aprés une

étape de lavage (trois lavages dans 200 pl de tampon TBS-Tween 20) 100 pl d'antisérum
dilué au 2/103 dans le tampon TBS-Tween-BSA 1%, sont introduits dans chaque puit. La

microplaque est incubée 1h a 37°C, sous agitation. Apres une étape de lavage, pour éliminer

les anticorps non fixés, 100 pl d'anticorps 1gG de lapin dilué au 2/104 dans le tampon TBS-
Tween-BSA sont ajoutés dans chaque puit. Les plaques sont incubées 1 h a 37°C sous
agitation. Aprés deux lavages par le tampon TBS-Tween, suivi d'un lavage par le tampon
diéthanolamine, les complexes antigene-anticorps sont révélés par la réaction enzymatique de
la phosphatase alcaline avec 100 pl de para-nitrophényl phosphate (1mg/l). Apres 30 min
d'incubation a I'obscurité a température ambiante et sous agitation, la réaction est quantifiée
par une mesure de la densité optique a 405-620 nm.

Analyses statistiques : Le test ANOVA de Friedman a été réalisé sur les dénombrements

bactériens et sur les teneurs en 14C-phénanthréne.
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I11. Résultats

Les résultats présentés dans le chapitre | montraient des différences quantitatives,
significatives, dans la répartition des communautés bactériennes dégradantes et des HAP entre
les différentes tailles d’agregats. Il semblait particulierement intéressant de préciser la nature

de ces bactéries dans les différents agrégats.

I11.1. Nature et caractérisation des populations dégradantes dans un sol contaminé par les
HAP

Cette étude a été effectuée dans le but d’analyser les différences relatives dans la
composition de la microflore bactérienne dégradante et dominante entre les agrégats de
grandes tailles (sables et limons grossiers) et les agrégats les plus fins (limons fins et argiles).
Ceci afin de déterminer si la concentration la plus élevée des HAP dans les classes d’agrégats
les plus fins favorise I’apparition d’une microflore spécifique ayant de fort potentiel de

dégradation de ces HAP.

111.1.1 Isolement, identification et caractérisation des bactéries dégradantes

L’isolement, la purification et I’identification de souches bactériennes ont été effectués
a partir des différentes fractions du sol de Bordeaux contaminé par un mélange de 8 molécules
de HAP. Les bactéries ont éteé isolées aux plus fortes dilutions et la purification des isolats a
réduit le nombre des bactéries (22 souches) isolées a 6 souches compétentes qui ont maintenu
leur fort potentiel de dégradation du phénanthréne (PHE) méme apreés leur culture sur milieu
un riche. Ces souches bactériennes représentant les populations les plus dominantes au sein
des différentes fractions d’agrégats sont Gram-negatives, en forme de bacille de différentes
tailles (tableau 15) et sont mobiles (possedent des flagelles polaires). L’identification
phénotypique(Biolog) indique que ces isolats bactériens appartiennent essentiellement au
genres Xanthomonas, Pseudomonas et Burkolderia.

Tableau 15 : Caractéristiques des souches bactériennes isolées

Souche Source d’isolement Gram Oxydase Catalase Mobilité* Taille (um)
NAP1 Sables - + + + 1x3
NAH1 Sables - + + + 1x23
NAH4 Limons grossiers - + + + 05x2
NAPG6 Limons fins - + - + 0,7x2
NAH6 Limons fins - + + + 0,6x2
NAHS8 Argiles - + - + 05x15

* la mobilité est déterminée par la présence de flagelles au microscope électronique.
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Le séquencgage du géne codant pour I’ARNr 16S et I’analyse comparative des sequences a
permis de classer ces souches en différentes espéces : Burkholderia sp. (souche NAHL :
AF247815 et souche NAP1 : BanklIt390884-AF361021), Herbaspirillum sp. (souche NAH4 :
BanklIt390888-AF361023), Ralstonia sp. (souche NAHS8: BanklIt390887-AF361022) et
Stenotrophomonas sp. (souche NAP6 : BankIt390889-AF361024).

Le groupe de bactéries dégradantes appartenant a Burkholderia est présent dans les agrégats
de grandes tailles (S et LG) avec de fortes proportions (42%) alors que, les fractions fines (LF
et A) contiennent des bactéries dégradantes appartenant a trois différents genres (figure 14).

100+
N Burkholderia sp.
‘_g 75- ¥l Herbaspirillum sp.
® BJ Pseudomonas sp.
% Ralstonia sp.
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&
=)
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X ?
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Figure 14 : Distribution de la fréquence des souches bactériennes dégradantes présentent dans
différents agrégats (Sable : S, Limons fins : LF, Limons grossiers : LG et Argile : A) du sol de

Bordeaux contaminé par des HAP.

Spécificité au substrat

Cette étude a permis de mettre en évidence I’existence de phénomene de co-
métabolisme des HAP, plus particulierement dans le cas du fluoréne (FLU). En effet, la
croissance des 6 souches bactériennes en plaque de microtitration en présence du PHE non
soluble (initialement ajouté dans une solution d’hexane) a été détectée apres une semaine
d’incubation par I’apparition d’une coloration orange (accumulation des métabolites de
dégradation) mesurée a DO 405620 nm (tableau 16). Cette croissance est plus rapide aprés ajout
de I’acide salicylique. En revanche, aucune de ces bactéries n’est capable de dégrader le FLU
pris séparément ou en présence d’autres sources de C (glucose et succinate), méme apres 3
semaines d’incubation. Alternativement, les souches bactériennes NAH1 Burkholderia sp.,

NAHS8 Ralstonia sp. et NAP6 Stenotrophomonas sp. dégradent le FLU aprés ajout de I’acide
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salicylique qui semble induire I’activité enzymatique dégradante vis & vis du FLU. Les
souches NAP1 Burkholderia sp., NAH4 Herbaspirillum et NAH6 (non identifié ) ont montrés

une spécificité vis a vis du PHE (tableau 16).

Tableau 16 : Spécificité au substrat des souches bactériennes isolées

Croissance bactérienne
Souche Origine HAP de Sources de carbones
croissance glucose succinate acide salicyligue
NAH1 S PHE + + ++
FLU - - +
NAP1 S PHE + + ++
FLU - - .
NAH4 LG PHE + + ++
FLU - - -
NAH8 A PHE + + ++
FLU - - +
NAH6 LF PHE + + ++
FLU - - -
NAPG6 LF PHE + + ++
FLU - - +

(+) et (++) correspondent a la vitesse d’un changement relatif de la densité optique dans I’apparition de
coloration dans le milieu de croissance; (+) : apres 1 semaine, (++) : moins d’une semaine et (-) : aucune
croissance.

La croissance de ces bactéries en microplagque avec différentes sources de HAP est exprimée
par la densité bactérienne relative obtenue a une longueur d’onde de 405-620 nm (figure 15).
Elle montre que les souches bactériennes appartenant au méme groupe et isolées de la méme
fraction d’agrégat présentent différentes caractéristiques de vitesse de croissance avec le
phénanthrene (PHE) pris séparément ou en mélange avec I’anthracene (ANT) ou le fluoréne
(FLU) (figure 15). Les souches NAH1, NAH6 et NAH4 apparaissent comme étant les
bactéries les plus efficaces en présence du PHE comme seul source de carbone. Les
meilleures croissances sont observées dans les mélanges (PHE + FLU) ou (PHE + ANT +

FLU) ou elles sont trés voisines.

I11.1.2. Caractérisation d’une souche bactérienne dégradante

La bactérie utilisée est la souche NAH1 Burkholderia sp., isolée du sol de Bordeaux, et
plus particulierement au niveau de la fraction d’agrégat de la taille des sables.

Le choix de cette bactérie pour cette étude a été aussi détermine par la préparation d’un sérum

spécifique permettant de la quantifier directement dans le sol.
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NAHS NAH4

Densité bactérienne relative

Densité bactérienne relative

Densité bactérienne relative
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Figure 15 : Croissance (absorbance a 405-620 nm) des souches bactériennes en présence du phénanthréne

(PHE) comme seule source de carbone ou en mélange avec I’anthracene (ANT) et le fluoréne(FLU).
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111.1.2.1. Dégradation du phénanthrene par la souche NAH1 Burkholderia sp.

L’incubation en batch de la souche NAH1 Burkholderia sp. avec les particules de PHE
(concentration supérieur a la solubilité : 0,016%) dans un milieu minéral liquide (cf. § 11.1.3-
1) a montrée, apres une observation microscopique, que cette espéce bactérienne forme
plusieurs agrégats bactériens constitués d’une matrice polysacharidique (biofilm) et adhérent
aux particules de PHE (figure 16). Une faible proportion de la population était sous forme de
bactéries libres. Ceci suggére que la croissance de cette espece bactérienne ne dépend pas
seulement de la quantité de PHE qui passe en solution mais que cette bactérie, en s’adsorbant
au PHE, est probablement capable de I’utiliser méme en phase non soluble grace a la
production de biofilm (probablement un biosurfactant).

Figure 16 : Croissance de la souche Burkholderia sp. NAH1 avec les cristaux du phénanthrene sous forme
d’agrégats bactériens au sein d’une matrice polysaccharidique « biofilm »

La caractérisation de la surface cellulaire de la souche NAH1, particuliérement,
I’hydrophobocité de la surface cellulaire quantifié a I’aide de la méthode MATH (microbial-
adhesion-to-hydrocarbons) a montré que cette souche présente une surface cellulaire
relativement hydrophobe.

111.1.2.2. Minéralisation du 14 C-phénanthréne en culture pure

L'apport de nutriment (N/P: 2/1) a stimulé [l'activité minéralisatrice de la souche
Burkholderia sp. NAH1 incubé (cf. § 11.1.3-2) en milieu liquide avec du **C-phénanthréne
(figure 17). Alors que I’ajout du surfactant (Triton X-100) semble avoir un effet inhibiteur sur
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I'activité minéralisatrice de la souche Burkholderia sp. NAH1 incubée dans les mémes

conditions avec le **C-phénanthréne.
La minéralisation incomplete du phénanthrene par la souche NAH1 en milieu liquide apres 38
jours d'incubation en présence de la solution N/P peut étre due, a la formation d'une fraction

résiduelle stable du phénanthréne formée par l'adsorption du polluant aux parois du verre du

flacon de culture.

60

N1 —o— 14C-phénanthréne

w0 —— + nutriment

—a—  + surfactant

%14C-COo / 14C initial

Temps (jours)

Figure 17 : Effet des nutriments (N/P: 2/1) et du Triton X-100 (0,15%) sur la minéralisation du l4c.
phénanthréne par la souche Burkholderia sp. NAH1 en milieu liquide.

111.2. Etude des processus de stabilisation/biodégradation des HAP dans les sols
contamines

Des expériences ont été concues dans le but d’étudier les mécanismes impliqués dans la
protection physique des HAP au sein des agrégats du sol en particulier par leur adsorption et
piégeage dans les matiéres organiques. Ces expériences ont été réalisées dans des systemes
simplifiés ou les parameétres physico-chimiques et microbiologiques sont a la fois controlés
et modifiés avec un modéle de HAP (PHE). Compte tenu de leurs caractéristiques physico-
chimiques les sols de Bordeaux (sableux, acide et a forte teneur en matiére organique dans

la fraction fine) et de Riedhof (argileux et trés organique), ont été choisis pour cette étude.
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111.2.1. Interaction des agrégats du sol avec les HAP

Afin d’élucider certains mécanismes responsables de la stabilisation préférentielle des
HAP au sein de certaines fractions de sol, deux fractions d’agrégats du sol de Bordeaux, de
taille (2000-50 um et < 2 um) et de teneur en C organique tres différentes (0,3 et 25 %)
respectivement, ont été contaminés avec le PHE puis incubés en condition de batch (cf. §
11.2.)

L’incubation de ces deux classes d’agrégats (S et A) en présence de la souche Burkholderia
sp. NAH1 a entrainé simultanement la solubilisation et la biodégradation du PHE. La
biodégradation du PHE associé aux agrégats de la taille des sables et des argiles a été
accompagnée par la libération de certains métabolites tels le 1,4-Naphthalenedione et le 1-
Naphthalenol dans la solution aqueuse et ceci uniquement dans le traitement inoculé par la
souche NAHL (tableau 17).

Tableau 17: Dégradation du phénanthréne par la souche NAH1 dans deux classes d’ agrégats
du sol de Bordeaux contaminé par le phénanthréne et incubés en batch pendant 1 mois sous
agitation mécanique.

Traitement PHE soluble Composés métaboliques

(ug/ml) 1,4-Naphthalenedione  1-Naphthalenol

Agrégat non inoculé (2000- 50 um)

33 - -

Agrégat inoculé (2000- 50 um) 21 N +
Agrégat non inoculé (< 2 um) 59 _ i
Agrégat inoculé (< 2 um) 19 N +

Présence (+) or absence (-) composés métaboliques.

Une forte concentration du PHE, passé en solution, a été détectée dans la phase aqueuse des
agrégats grossiers (Sables) en présence de la microflore autochtone (traitement non inoculé) et
ceci apres 1 mois d’incubation. En revanche dans les agrégats fins de la taille des argiles, une
plus faible quantité de PHE initialement fixé sur ces agrégats (contamination du sol sec) passe
en solution (tableau 17). Comparativement pour les agrégats inoculés par la souche NAH1, de
plus faibles concentrations de PHE ont été détectées en phase aqueuse (tableau 17). Ces

différences dans les teneurs du PHE soluble sont probablement du d’une part, a la
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biodégradation du PHE par la bactérie inoculé et les microorganismes autochtones et d’autre

part, a I’adsorption du PHE aux agrégats argileux.

Dans le traitement non inoculé par la souche NAH1, une faible proportion de la biomasse
bactérienne parait capable de dégrader le PHE comme le montre le dénombrement (tableau
18). En revanche I’inoculation de la souche NAH1 a entrainé une augmentation significative
du nombre de bactéries dégradantes. Des recherches ont montré que les vitesses de croissance
des microorganismes en solution ou attachés aux agrégats du sol peuvent étre similaires alors
que la biodégradation peut étre limitée par la vitesse de transfert des HAP en phase soluble
(Harms et Zehnder, 1994).

Tableau 18 : Densité des bactéries dégradant le phénanthréne en suspension dans les
agrégats du sol de Bordeaux aprés 1 mois d’incubation en batch sous agitation mécanique.

] Nombre de bactéries PHE-dégradantes (bact./ml)
Fractions d’agrégats
Non inoculé Inoculé avec NAH1
Sables <102 a 71x104+0.24 ¢
Argiles 2x102+03 b 8,7x104+0,26 c

Les valeurs représentent des moyennes avec les erreurs standards correspondantes, calculées a
partir de trois répétitions. Les moyennes suivies de la méme lettre ne sont pas significativement

différentes (p < 0,05).

Le dosage du PHE dans la phase aqueuse de chaque échantillon d’agrégat a montré que la
teneur du PHE soluble en solution dépasse sa solubilité (1.3 mg/l). Cet enrichissement en
PHE soluble peut étre du a la production de surfactant par la bactérie inoculée et/ou les
microorganismes autochtones (Liu et al., 1991). Des études ont déja montrés que la solubilité

du PHE augmente en présence des surfactants (Grimberg et al., 1995).

111.2.2. Bio-disponibilité et biodégradabilité du phénanthréne apporté aux sols expérimentaux

L’évaluation du degré de stabilisation du PHE sous forme de résidus non extractibles a été
réalisée par extraction chimique mais aussi par I’intermédiaire de I’évaluation de sa bio-
disponibilité vis a vis de la microflore autochtone et d’une bactérie dégradante (souche
NAH1). Ceci a été effectué juste aprés amendement du sol avec du PHE (**C) (avant
incubation du sol) et aprés vieillissement de la contamination (stabilisation du PHE dans le

sol).
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111.2.2.1. Minéralisation du *C-PHE dans un sol sous I’influence de la microflore inoculé et
autochtone au cours du vieillissement de la contamination

L’indicateur de bio-disponibilité utilisé est le dégagement de *CO2 provenant de la

minéralisation du phénanthréne marqué **C.

Aprés une premiére période d’incubation (50 jours) du sol avec du '*C-PHE a une
température de 22°C, aucune minéralisation sensible n’est observée. En revanche, I'apport de

nutriment et I’augmentation de la température (28°C) a stimulé la minéralisation du **C-PHE.

L’inoculation de la souche NAH1 dans ces conditions augmente la minéralisation du 14C-

PHE dans le traitement inoculé par rapport au non inoculé. Cet effet ne s'est manifesté que

dans le sol de Riedhof ou le taux de minéralisation du 14C-CO2 est de 24,4% + 1,4 sans
inoculation et 29,7% + 1,9 avec inoculation de la souche NAH1 (figure 18).

Ces résultats suggeérent qu’une microflore dégradante autochtone ne se manifeste qu’apres
une période de latence (adaptation, développement). L’apport de nutriments et I’augmentation

de température ont stimulé cette activité.
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Figure 18 : Minéralisation du 14C-phénanthréne par la microflore autochtone et la bactérie inoculée
Burkholderia sp. NAH1 dans le sol de Riedhof avant et aprés apport de nutriments (N/P: 2/1).
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111.2.2.2. Croissance des communautés bactériennes dans le sols contaminés

L'apport de nutriments apres vieillissement du phénanthrene dans le sol de Riedhof a

stimulé la croissance de la microflore dégradant le phénanthréne qui était inférieure a 1 x 102
par g de sol sec dans le sol initial (tableau 19). En revanche, l'inoculation d'une bactérie

dégradante n'a pas augmentée significativement la densité de cette microflore. Cette bactérie
détectée par ELISA (cf. § 11.3.5) présente une population de 5,5 + 0,04 x102 / g de poids sec
parmi la microflore dégradante. A noter que dans les conditions expérimentales adoptées,
aucune activité bactérienne dégradante n'a été détectée dans le sol de Bordeaux méme apres
apport de N/P et inoculation bactérienne. Les résultats vérifient bien I’effet de I’apport de
nutriments.

Tableau 19 : Effet de I'apport d'une solution nutritive (N/P: 2/1) et de I'inoculation bactérienne sur le nombre
de bactéries (totales et dégradantes) dans le sol de Riedhof aprés 100 jours de contamination et d'incubation.

NPP/g de sol sec de Riedhof
Traitement
Microflore totale Microflore dégradante
Biotique non inoculé 1,9+0,3.108 a <102
Biotique non inoculé + N/P 2,5+0,6.108 a 55+0,2.10%a
Biotique inoculé + N/P 2,7+0,2108a 1,0+0,5.106 a

Les valeurs représentent des moyennes avec les erreurs standards correspondantes, calculées a partir de trois
répétitions. Les moyennes suivies de la méme lettre au sein d'une méme colonne ne sont pas significativement
différentes (p<0,05). Biotique signifie présence de la microflore autochtone.

111.2.3. Rble de la matiére organique du sol dans la stabilisation du phénanthréne et la formation
des résidus non extractibles

La stabilisation des résidus de polluants dans les sols est directement liée a I’évolution de
la matiere organique de ces sols. C’est pour cette raison que des informations sur la
distribution du PHE marqué au **C en fonction de la nature des constituants organiques
peuvent permettre de comprendre et de contrbler les processus impliqués dans cette

stabilisation.
111.2.3.1. Minéralisation du carbone organique total

Le suivi de la minéralisation du carbone organique total constitue un indicateur de

I'activité microbienne globale au cours des incubations. Dans le sol de Bordeaux (BD) la
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minéralisation du carbone total par la microflore autochtone est trés rapide mais trés faible,
elle n'atteint que 0,7% + 0,04 C-CO2 apres une semaine d'incubation puis elle diminue. Alors
que dans le sol de Riedhof (RD) le taux de minéralisation est plus limité, moins de 0,5% *
0,07 C-CO2 apres 50 jours dincubation (figure 19) mais, la quantité minéralisée est
beaucoup plus importante (28 mg C-CO2 dans Riedhof et 1,2 mg C-CO2 dans Bordeaux).
Cette mineralisation du carbone organique augmente mais reste tres faible aprés ajout de la
solution nutritive et augmentation de la température dans le sol de Riedhof (figure 19).
L'addition de 5 mg de phénanthréne (sol contaminé non inoculé) ne modifie pas les cinétiques
de minéralisation du carbone organique dans le sol de Riedhof (figure 19). L'inoculation d'une

souche dégradante dans ce sol aprés pré-incubation augmente le dégagement du CO2 total

(figure 19).
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Figure 19 : Effet de I'apport de nutriments (N/P :2/1) et de I'inoculation bactérienne sur la minéralisation du
carbone organigue total dans le sol de Riedhof non contaminé et contaminé par 14C-phénanthréne.

111.2.3.2. Stabilité du phénanthréne dans les fractions organiques du sol

le devenir du 14C-PHE dans le sol a été déterminé en étudiant différentes voies de

dissipation : la minéralisation en 14C-CO,, I’extractabilit¢ au solvant, le résidu non-
extractible et sa distribution au sein de la matiere organique (cf. § 11.3.4.).
Les bilans de la radioactivité (fraction minéralisée, extractible et non extractible)

réalisés avant et apres 100 jours d'incubation dans les deux sols sont présentes dans la figure
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20. La radioactivité résiduelle du phénanthrene dans les deux sols aprés contamination et sans
incubation est essentiellement sous forme extractible (42 % + 1,4 et 48 % + 1,7
respectivement, dans Riedhof et Bordeaux). Cette fraction représente seulement 30 % + 2,2 et
15% + 1,0 dans les traitements abiotiques (stériles sans activité microbienne) incubés
respectivement, pour Riedhof et Bordeaux. Une nette diminution de la fraction extractible a
été constatée dans le sol de Riedhof aprés apport de nutriments. L’inoculation bactérienne a
conduit a une diminution importante de la fraction non-extractible (résidus liés) (figure 20).
L'incubation du sol de Bordeaux a entrainé une diminution de la fraction extractible bien qu'il
n'y ait aucune activité microbienne. Cette diminution est compensée par la formation d'une
importante quantité de résidus liés principalement localisés dans la fraction résiduelle dite
humine.

Le dosage de la radioactivité dans la fraction non-extractible au chloroforme mais extractible

au pyrophosphate-soude a montré quune forte proportion du 14C-phénanthréne a été
immobilisée dans la fraction acides humiques, acides fulviques mais que I’immobilisation la
plus importante est associée a la fraction résiduelle dite humine quelque soit le traitement
(figure 20).
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Figure 20 : Comparaison de la minéralisation et de la formation de fraction extractible au chloroforme et de
résidus liés (associés aux acides fulviques + acides humiques et a la fraction humine) dans deux types de sol
(RD: Riedhof et BD: Bordeaux) avant et apres incubation.
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Les bilans de la radioactivité retrouvée avant incubation des sols correspondent a 70 %
a 76 % des apports. Ces bilans varient entre 60 % et 76 % apres incubation des sols. Ce déficit
dans les bilans pourrait étre du en grande partie, a des pertes par volatilisation non mesurées.
Des pertes pendant l'incubation peuvent aussi étre dues a une fixation sur les parois des

flacons et des conduits du dispositif incluant le « barbotage ».
111.2.4. Effet de I'inoculation et d'un surfactant sur la bio-disponibilté du 14C-phénemthréne

Le rble de certains parametres physico-chimiques (ajout de surfactant) et microbiologiques
(inoculation bactérienne) dans I’amélioration de la bio-disponibilité du PHE a été étudié dans
le sol de Bordeaux et de Riedhof sans vieillissement de la contamination. Dans ces
expériences, I’inoculation d’une bactérie dégradante NAH1 et I’apport de surfactant ont

simultanément suivi la contamination du sol par le phénanthrene.

111.2.4.1. Minéralisation et dissipation du 14C-phénanthréne

En absence de la microflore autochtone, c’est a dire présence dans le sol de la population
bactérienne inoculée seulement, on constate dans le sol de Bordeaux, une minéralisation tres
significative et trés rapide du **C-phénanthréne qui atteint 40% en moins de 10 jours
(traitement abiotique inoculé ; figure 21). L’apport d’un surfactant (Triton X-100) ralentit
mais non significativement cette minéralisation. Quand la souche dégradante Burkholderia
NAH1 a été inoculée dans le sol de Bordeaux, possédant encore sa microflore autochtone
(traitement biotique inoculé), juste aprés sa contamination, la minéralisation est aussi tres
rapide et tres forte dans une premiere phase et elle est voisine des autres traitements (figure

21). Elle se poursuit pour atteindre une phase stationnaire plus tardivement. La minéralisation

est dans tous les traitements le processus le plus important de dissipation du 14cC-
phenanthrene (figures 21, 22). Aprés 10 a 20 jours d’incubation a 28°C, la minéralisation du
14C-phénanthréne atteint une phase stationnaire dans tous les traitements (figure 21). Aprés
50 jours d'incubation, 58% + 0,7 du 14C-phénanthréne dans I'échantillon biotique inoculé et
44% + 0,9 a 42% = 1,1 sont minéralisés dans les échantillons abiotiques inoculés en présence
ou en absence du Triton X-100. L'effet inhibiteur du surfactant sur l'activité minéralisatrice de
la souche Burkholderia sp. NAH1 observé en milieu liquide (figure 17) ne se reproduit pas

dans les deux sols (figure 21).
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Dans le sol argileux organique de Riedhof, les allures des cinétiques de biodégradation-
mineéralisation sont différentes (figure 21). L’inoculation avec une bactérie dégradante
entraine une minéralisation plus rapide en début d’incubation mais elle ralenti rapidement. En
présence de la microflore autochtone, la minéralisation est initialement plus lente mais se
poursuit pour étre finalement beaucoup plus importante (figure 21).

Le bilan dans le sol de Riedhof montre que seulement 39% + 1,1 de la radioactivite initiale du

14C-phénanthréne sont minéralisés (figure 22) dans le traitement biotique inoculé, donc

sensiblement moins que dans le sol de Bordeaux mais semble se poursuivre. La fraction

résiduelle ne représente plus que 24% + 1,4 du 14C initial, alors qu'elle est plus importante
dans les traitements abiotiques inoculés ou la minéralisation est trés faible (17% + 0,9). La
minéralisation du phénanthrene dans le sol de Bordeaux se traduit par une diminution des
fractions extractibles et résiduelles dans les traitements abiotiques inoculés comparativement
au sol de Riedhof (figure 22). En revanche ces fractions sont beaucoup plus fiable dans le

traitement biotique inoculé.
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Figure 21 : Effet du Triton X-100 (0,15%) et de la microflore autochtone sur la minéralisation du l4c.
phénanthréne par la souche inoculée NAH1 dans deux types de sol (RD : Riedhof et BD : Bordeaux).
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Figure 22 : Comparaison de la minéralisation et de la formation de fraction extractible et de résidus liés aprés
inoculation de la bactérie dégradante directement aprés contamination des sols
(RD : Riedhof et BD: Bordeaux).

111.2.4.2. Minéralisation de la matiére organique

L’inoculation de la souche NAH1 seule dans le sol de Riedhof, c'est-a-dire en absence
de la microflore autochtone, entraine la minéralisation de la matiére organique du sol dont
15% de phénanthrene. En présence de la microflore autochtone dans le méme sol non pré-
incubé (sans vieillissement de la contamination) la minéralisation de la matiére organique
n’est pas significativement modifiée (figure 23), alors que le phénanthréne est fortement
minéralisé (40%) (figure 21) En revanche, un surplus du carbone minéralise a été observé
pour les échantillons abiotiques inoculés du sol de Bordeaux, 1,9% + 0,6 C-CO2 aprés 1
semaine d'incubation. Cette effet de I'inoculation peut aussi correspondre a la minéralisation,
au moins en partie, de la biomasse microbienne du sol. Le Triton X-100 semble diminuer la
minéralisation du carbone organique par la souche inoculée uniquement dans le sol de
Riedhof (figure 23).
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Figure 23 : Effet de I'inoculation bactérienne et du surfactant sur la minéralisation du carbone organique
total, en présence et en absence de la microfolore autochtone, dans le sol de Riedhof contaminé par le l4c.

phénanthréne.

111.2.4.3. Communautés bactériennes dégradantes

Bien que le nombre de micro-organismes dégradants dans les traitements biotiques et

abiotiques des deux sols soit pratiquement similaire (tableau 20), la fréquence par rapport a la

microflore totale n'est pas la méme; elle passe de 5,9% a 50% dans le sol de Riedhof et de

13,2% a 36% pour Bordeaux respectivement, dans les traitements biotique et abiotique. Le

Triton X-100 diminue significativement le nombre de micro-organismes dégradants.

Tableau 20 : Nombre de bactéries (totale, dégradante et inoculée) dans les deux sols contaminés et inoculés

par une souche dégradante apreés 50 jours d'incubation.

NPP/g de sol sec de Riedhof NPP/g de sol sec de Bordeaux
Traitement Microflore Microflore  Bactérie inoculée Microflore Microflore Bactérie
totale dégradante NAH1 totale dégradante  inoculée NAH1
Biotique
inoculé 22+03108a 1,3+04.107ab 7,9+0,2.100ab [50+12107a 66+0,1.108a0 4,9+0,3.100a
Abiotique
inoculé | 60+02.107a 30+0310’a 25+04.107a [36+06.107a 1,3+03.10’a 99+0,3.108a
Abiotique
inoculé 90+09107 6 6 7 6 5
+ surfactant ,0£0,9. a 24+01.10%b 1,8+0,1.10°b | 1,7+04.10"a 1,1+03.10°b 85+0,2.10°b

Les valeurs représentent des moyennes avec les erreurs standards correspondantes, calculées a partir de trois
répétitions. Les moyennes suivies de la méme lettre au sein d'une méme colonne ne sont pas significativement

différentes (p<0,05).
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L'inoculation de la souche NAH1 dans le sol de Riedhof et le sol de Bordeaux directement
aprés leur contamination parait efficace et permet une bonne installation et croissance parmi
la population dégradant le phénanthrene: 61,5% et 75,8% des bactéries dégradantes
respectivement, dans le sol de Riedhof et Bordeaux sont des bactéries NAH1 (figure 24).
Dans les traitements abiotiques inoculés, c'est exclusivement la bactérie inoculée qui

représente la microflore dégradante.
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% de la souche NAH1/microflore dégradante

Riedhof Bordeaux

Figure 24 : Fréquence de la Burkholderia sp. NAH1, dénombrée par ELISA, par rapport a la microflore
dégradante dans les sols contaminés.

1V. Discussion

IV.1. Nature des populations bactériennes dégradantes au sein des agregats de sol
contaminé

Si la majorité des recherches a porté sur la biodégradation des HAP par les souches
bactériennes, peu d’études ont considéré la diversité génétique et fonctionnel des bactéries du
sol dégradant les polluants organiques tels les HAP. Ces bactéries peuvent perdre leur
capacité dégradante souvent portée au niveau d’un plasmide aprés leur croissance sur un

milieu complet (Guerin et Jones, 1988).

La simplicité de la technique de microplaque de titration a permis le dénombrement,

I’isolement et la caractérisation de souches bactériennes capables de croitre en présence d’une
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molécule de HAP prise séparément ou en mélange avec d’autres. Les résultats ont montré que
pour une méme fraction d’agrégat, les populations dominantes dégradantes au sein de cette
fraction présentent une faible diversité. La capacité a dégrader le PHE est caractéristique de
divers groupes génétiques (Foght et al., 1990). Cette diversité peut étre établie comme
I’indique nos résultats suite a des isolements de bactéries dégradant le PHE a partir de la
premiére série d’isolement sur un milieu oligotrophe. Des milieux de culture complet, sont
souvent utilisées pour isoler les bactéries dégradantes mais ceci entraine une sélection de
souches bactériennes qui ont un potentiel de dégradation trés limité pour une utilisation in

situ.

Dans notre étude, la diversité des bactéries dégradant le PHE est probablement sous-
estimée puisque le critéere de sélection était la stabilité de la capacité dégradante lors des
étapes d’isolement et de purification des souches bactériennes. Les souches bactériennes
isolées des fractions d’agrégats du sol de Bordeaux ne représentent pas toute les communautes
bactériennes mais, uniquement les groupes dominants des bactéries capables de dégrader le
PHE seul ou en mélange avec d’autres molécules de HAP. La majorité des espéces
bactériennes, isolées a partir des classes d’agrégats du sol de Bordeaux contaminé par un
mélange de HAP, appartiennent a des genres bactériens connus pour leur capacité a dégrader
les HAP (Foght et Westlake, 1988 ; Juhasz et al., 1997). Quatre types d’isolats apparaissent et
appartenant a 4 espéces: Burkholderia sp., Pseudomonas sp., Ralstonia sp. et

Herbaspirillumsp.

IV.2. Interactions polluant — adsorbant (phénanthrene — agrégat)

Les essais de biodégradation du phénanthréne par une bactérie dégradante en présence
des agrégats du sol de Bordeaux ont permis de mettre en évidence la production de
métabolites intermédiaires oxydés et hydroxylés. Le phénanthréne apporté en quantité
supérieure a sa solubilité dans I’eau semble s’adsorber plus fortement aux agrégats de la taille
des argiles que ceux de la taille des sables. L’inoculation d’une bactérie dégradante NAH1
limite la teneur du phénanthrene en phase aqueuse en contribuant a sa dégradation. Il est
probable que la vitesse de biodégradation du phénanthréne par cette bactérie soit supérieure a
la vitesse de transfert du substrat en phase aqueuse comme il a été observé par Efroymson et
Alexander (1994) qui suggérent que la vitesse limitante de solubilisation du phénanthréne
peut étre augmentée par une production biologique de surfactants.
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Récemment, Boucher et al. (1996, 1997) ont développé une méthodologie (continuous
respirometry in diphasic system) qui permet de comparer les cinétiques de biodégradation
obtenues aux caractéristiques de transfert du substrat de la phase organique (le substrat est
apporté soit sous forme solide : cristaux, soit dissous dans un solvant organique) a la phase
aqueuse. Appliquée a la dégradation du phénanthréne par une souche du genre Pseudomonas,
cette methodologie a permis de démontrer le mécanisme d’accession par solubilisation du
substrat dans la phase aqueuse. Ce mode d’accession, probablement général, est insuffisant
pour les HAP a plus faible solubilité. En effet I’utilisation de cette méthodologie dans le cas
de la dégradation du pyrene (solubilit¢ = 0,16 mg/l) laisse supposer I’existence d’une
accessibilité et/ou biodisponibilité interfaciale directe dans la dégradation des HAP (Bouchez
et al., 1996). L’existence de ce type de mécanisme permet de mettre en évidence les
possibilités de dégradation significatives des HAP a plusieurs cycles aromatiques. Cependant,
ce mécanisme interfaciale dépend fortement de I’existence d’une paroi externe hydrophobe
chez la bactérie concernée (Bouchez et al., 1997).

Il existe une relation entre les mécanismes d’accessibilité (par solubilisation ou interfacial),
les microorganismes et les HAP impliqués. En effet, les bactéries du genre Pseudomonas
utilisent les HAP a faible poids moléculaire (HAP les plus solubles dans I’eau) par croissance
en phase aqueuse, tandis que les bactéries du genre Rhodococcus présentent des capacités a
dégrader les HAP a fort poids moléculaire (Bouchez et al., 1997). Dans notre étude la souche
NAH1 Burkholderia sp. présente une surface cellulaire relativement hydrophobe et adhérent
aux particules (cristaux) de phénanthréne en suspension dans milieu de culture. Ceci suggére
que la croissance de cette espece bactérienne ne dépend pas seulement du transfert du
phénanthrene en phase aqueuse mais qu’elle présente des capacités de croissance interfaciale
vis-a-vis du phénanthréne grace a la formation de biofilm et a I’intervention possible d’un

biosurfactant qu’elle développe autour des particules du phénanthréne.

Par ailleurs, les mécanismes par lesquels de tels substrats sont dégradés par les
microorganismes doivent inclure une étape de diffusion depuis I’intérieur de la particule
poreuse ou ils sont adsorbés, pour devenir accessibles aux microorganismes fixés a la surface
ou en suspension (Mihelcic et Luthy, 1991), sans toutefois impliquer nécessairement une
solubilisation du compose en phase aqueuse. La lente diffusion des molécules a I’intérieur des
micropores ou des phases hydrophobes les rend ainsi inaccessibles aux agents microbiens.

Cette rétention au sein des microagrégats peut s’accompagner de la formation de résidus liés
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avec la matiére organique du sol (Hartzinger et Alexander, 1995 ; Jayr, 1997). En effet, au
cours de nos essais de biodegradation (en batch) du phénanthréne adsorbé a des agrégats de la
taille des sables et des argiles, une fraction importante de ce composé parait adsorbée aux
agregats et plus particulierement les argiles. Le piégeage physique du phénanthréne par
« séquestration » dans la microporosité de ces microagrégats ne permet pas d’expliquer cette
différence de comportement entre les agrégats de la taille des sables et ceux de la taille des
argiles. Ceci est probablement du a la teneur et la nature de la matiére organique associée a la

fraction argileuse

IV.3. Effet de la minéralisation de la matiére organique sur le devenir du l4cC-
phénanthréne

La biodégradation du carbone organique du sol dépend de sa nature et du degré de sa
stabilisation. La faible minéralisation du carbone organique par la microflore autochtone et la
bactérie inoculée NAHL1 dans les deux sols (Bordeaux et Rhiedhof) suggére une stabilité
relativement importante qui peut étre due a la bio-disponibilité limitée de cette matiére
organique, a la carence en nutriments, a une microflore adaptée insuffisante malgré la
présence d'une communauté bactérienne importante. Des incubations des sols en suspension
sous agitation en conditions aérées, sans ajout de phénanthréne et sans ajout de méthanol, ont
montrés des taux de minéralisation faible du carbone organique (2% + 0,05 apreés 30 jours et
15% + 0,09 apres 20 jours d'incubation respectivement, dans les sols de Riedhof et
Bordeaux). Les mémes taux de minéralisations ont été obtenus aprés ajout de la solution
nutritive.

L'inoculation bactérienne a permis une augmentation de la minéralisation du carbone

organique total. Ceci peut conduire & une diminution de la fraction résiduelle du 14cC-
phénanthrene (inextractable au chloroforme). Dans le sol de Bordeaux, I'inoculation
bactérienne et I'apport de nutriment apres vieillissement de la contamination n‘ont pas modifié

la minéralisation du carbone organique total. Il en découle, aprées 100 jours d'incubation du sol

la stabilisation et non extractabilité d’une importante fraction du 14C-phénanthréne (résidus
liés), essentiellement associée au compartiment de la fraction humine, par des processus

physico-chimique (absence d'activité bactérienne).
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IV.4. Effet de I'inoculation d'une bactérie dégradante sur le devenir du 14C-phénanthréne

Dans les sols, il existe le plus souvent une faible proportion de bactéries aptes a se
développer aprés une pollution et qui peuvent devenir majoritaires en dégradant les HAP
(Thompson et al., 1999). Dans les deux sols étudiés, I'incapacité de la microflore autochtone a
minéraliser le phénanthrene, dans la premiére période d'incubation, est a relier aux conditions
du milieu (température: 22°C), a linsuffisance de nutriments et a la stabilisation du
phénanthrene au sein des constituants du sol. En effet, l'augmentation de la température
(28°C) et I'apport d'une solution minérale ont permis une stimulation de I'activité microbienne
et de la minéralisation du phénanthréne dans le sol de Riedhof a la différence du sol de
Bordeaux ou aucune activité dégradante n'a été détectée. L'inoculation d'une bactérie
dégradante dans les mémes conditions a stimulée la minéralisation du phénanthréne
uniquement dans le sol de Riedhof. La technique ELISA a confirmé la présence de cette
bactérie parmi la microflore dégradant le phénanthréne a des fréquences élevées dans le sol de
Rhiedhof en présence de la solution nutritive. En effet, la faible proportion initiale des

bactéries dégradantes (< 102 bact. / g de poids sec) aprés contamination du sol a été stimulée
apres apport de nutriments, mais cette population n'était pas compétitive avec la souche

inoculée qui a pu coloniser et s’installer dans le sol.

Le sol sableux acide de Bordeaux semble fixer fortement le phénanthréne en absence de
communautés bactériennes dégradantes. Cette rétention est probablement devenue irréversible
apres quelques jours d'incubation (50 jours) sans activité bactérienne. Une faible proportion
du phénanthréne reste extractible alors qu'aucune minéralisation n'a été détectée apres
I'inoculation bactérienne et I'apport des nutriments. Le sol de Bordeaux possede une fraction
argileuse modeste (essentiellement des smectites) mais qui probablement présente une surface
spécifique élevée. Stella et al. (1990) ont montres I'effet de la surface spécifique des fractions
d'agrégats sur la stabilisation et le ralentissement de la biodégradation des polluants
organiques. Méme si une importante pollution résiduelle est souvent détectée lors des
experiences de biodégradation dans les sols dépourvus ou pauvres en matiere organique et en
limons (Loser et al., 1998), la forte teneur en C organique des fractions fines (A et LF) du sol
de Bordeaux (tableau 2) a probablement favorisé la rétention du phénanthréne en absence
d'activité microbienne.

L'association des HAP avec la matiere organique dans le sol peut se dérouler selon deux

processus; d'abord une adsorption rapide aux sites des macromolécules organiques ensuite,
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une phase d'adsorption plus lente "vieillissement" résultant de la diffusion des HAP aux sites
d'adhésion internes (Weissenfels et al., 1992). Dans ce type de sol (Bordeaux), la deuxieme
phase d'adsorption semble jouer un réle important dans la bio-disponibilité du phénanthrene
puisque l'inoculation d'une bactérie dégradante et mobile apres 50 jours de contamination n'a
pas permis une minéralisation du phénanthréne probablement piégé dans les fractions fines,
alors qu'elle s'observe quand l'inoculation suit immédiatement la contamination. De fortes
concentrations en HAP ont souvent été observées dans les fractions fines due a leur forte
affinité aux composés aromatiques de la matiére organique du sol alors que les HAP qui sont
associés a la matiére organique particulaire au sein des fractions grossiéres semblent plus
disponibles (Wilcke et al., 1996 ; Amellal et al., 20014, b).

Dans la deuxieme série d'incubation, La bactérie inoculée Burkholderia sp. NAH1 s'est
« installée » et maintenue dans les deux sols (BD et RD) a des densités tres élevées en
présence (traitement biotiqgue) comme en absence de compétiteurs microbiens (traitement

abiotique). Son inoculation directement aprés contamination des sols a permis une importante

minéralisation du 14C-phénanthréne, particuliérement dans le sol de Bordeaux. En
minéralisant rapidement le phénanthréne, la bactérie inoculée a empéché la formation d'une
importante fraction résiduelle (inextractable au chloroforme). Le ralentissement de la

minéralisation apres 10 jours d'incubation dans les échantillons abiotiques inoculés peut

s'expliquer par la biodégradation de la fraction extractible du 14C-phénanthréne qui
correspond a la fraction disponible pour la minéralisation. Ceci n'étant pas observé pour les
échantillons biotiques inoculés. Il pourrait y avoir un effet synergique entre microflore
autochtone et microflore inoculée dans le traitement biotique ou une colonisation limitée de
I'inoculum bactérien dans les traitements abiotiques. La plus faible minéralisation observée
dans le sol de Riedhof stérilisé et inoculé directement apres sa contamination se manifeste par
une rétention plus forte du phénanthrene dans les traitements abiotiques inoculés (avec ou
sans surfactant) que dans le traitement biotique inoculé. Le passage des phases inextractable-
extractable du phénanthréne permettrait d'entretenir la minéralisation. Le facteur limitant
serait alors la re-libération de la molécule mere ou des métabolites de dégradation
(Schuttleworth et Cerniglia, 1995). La stérilisation du sol par autoclavage peut aussi changer
considérablement les propriétés d'adsorption et de biodégradation de la matiere organique et
par conséquent la bio-disponibilité du phénanthrene (Park et al., 1990; Wild et Jones, 1993).
Cet effet est plus prononcé dans le sol de Riedhof puisque la fraction résiduelle initialement

trés forte dans le sol stérilisé est restée pratiqguement stable aprées inoculation bactérienne. De
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plus, le 14C de la fraction extractible au chloroforme représente a la fois la molécule mére et
les métabolites de dégradation, il est donc difficile de conclure si c'est le phénanthrene ou ses
métabolites qui sont présents dans cette fraction. Dans le sol de Riedhof, I’effet synergique
qui se manifeste entre la bactérie inoculée et la microflore autochtone en favorisant la
minéralisation du phénanthréne apres une phase de latence plus au moins marquée que dans
les sols préalablement stérilisés peut étre du a ces différences de propriétés de matiéres
organiques due entre autre a I’autoclavage des traitements abiotiques.

Le traitement témoin stérilisé (sol contaminé et non inoculé) permet de vérifier que la
dégradation est d'origine biologique et que la formation spontanée d'une quantité de résidus
liés principalement associés a la fraction résiduelle dite humine dépend de ['activité

microbienne. Par ailleurs, la faible proportion du 14C-phénanthréne inextractable formée juste

aprés contamination du sol (sol avant incubation) suggére diverses phases et processus mis en

jeu dans la formation des résidus liés. Des processus physico-chimiques (adsorption du 14C-
phénanthréne avec les substances humiques du sol) se manifesteraient rapidement, et
pourraient étre suivis au cours de l'incubation, de processus qui feraient intervenir l'activité
microbienne (formation de liaisons avec les produits de dégradation du phénanthréne et de la
matiére organique). Les processus physiques de diffusion dans la microporosité se
manifesteront plus lentement. Des expériences de dégradation chimique ont montré que les
métabolites issues de la transformation des HAP peuvent former des liaisons covalentes

(liaisons esters) avec la matrice organique du sol (Richnow et al., 1998).

IV.5. Réle de la fraction acides humiques et acides fulviques dans la formation de résidus
liés

On constate, dans les deux types d'échantillon de sol, que les acides humiques et fulviques

(extraction pyrophosphate de sodium-soude) sont associés & du 14C-phénanthréne ou & ses
produits de dégradation et que plus de 10% de la radioactivité introduite peuvent, avant et
aprés incubation en condition biotique et abiotique, y étre localisés. Dans notre cas, il s’agit
essentiellement des acides fulviques. Ce type d'association correspond sans doute a une
fraction plus facilement mobilisable et renouvelable sous I'action de I'activité microbienne. En
effet, la formation des résidus liés dans les sols peut se faire par I’établissement de liaisons
covalentes qui necessite la formation de molécules intermédiaires (métabolites) pouvant

réagir avec les substances humiques (Burgos et al., 1996).
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IV.6. Effet du surfactant sur la minéralisation du 14C-phénanthréne par la souche
inoculée

Bien que certains surfactants stimulent la biodégradation des HAPs dans des systemes
liquides ou solides, leur application & des concentrations superieures a la concentration
micelle critique (CMC) entraine une toxicité vis a vis des micro-organismes (Laha et Luthy,
1992). Cependant, ce n'est qu'a des concentrations supeérieures a la CMC qu'ils améliorent la
mobilité et augmentent la solubilité des HAP dans le milieu (Edward et al. 1991). Afin
d'éviter le piégeage du phénanthréne dans les micelles et par conséquent sa faible disponibilité
vis a vis de la bactérie, le Triton X-100 a été ajouté a une concentration inférieure a la CMC
(CMC =0,2%). Néanmoins a une telle concentration, la minéralisation du phénanthréne par la
souche NAHL1 en milieu aqueux a diminué. Cette inhibition n'est pas due a un effet de toxicité
du surfactant puisque des tests préalables ont montrés que le Triton X-100 n'est pas utilisé
comme source de carbone et n'est pas toxique pour la croissance de la souche NAHL. La

densité de Burkholderia sp. NAH1 en milieu liquide aprés 38 jours d'incubation avec le 14C-

phénanthréne était similaire (8,3.106 bact/ml) pour tout les traitements. Le Triton X-100
semblerait modifier le métabolisme du phénanthréne par la souche NAH1 unigquement en

milieu liquide minéral en culture pure (Bushnell Hass) mais pas dans le sol.

IV.7. Effet de I"apport de nutriments sur la minéralisation du 14C-phénanthréne

L'ajout de nutriments (azote et phosphore) ne semble pas stimuler tres significativement la
vitesse de dégradation de composes organiques autres que le phénanthréne ni par les micro-
organismes autochtones ni par la souche inoculée dans le sol de Riedhof. Ces nutriments
favorisent le métabolisme de dégradation du phénanthréne a la fois par la microflore
autochtone du sol de Rhiedhof et par la bactérie inoculée bien que leur apport soit inférieure a
celui habituellement utilisé pour les études de bio-remédiation (Berthelin et al., 1995). En
revanche, I'ajout de nutriments n'affecte pas les processus microbiens dans le sol de Bordeaux.
L'apport de nutriments n‘augmente la vitesse de dégradation dans les sols pollués que lorsque
les réserves d'azote et de phosphore disponibles dans le sol sont épuisées (Johnson et Scow,
1999). Dans des sols comme celui de Riedhof, I'azote est présent en teneur relativement
importante et c'est plutbt sa disponibilité liee a ses différentes formes qui limite la
biodégradation. L'ajout des nitrates stimule fortement le métabolisme des HAP quand ils sont
utilisés comme accepteur d'électron (Leduc et al., 1992).
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V. Conclusion

Une étude de la diversité phénotypique et génotypique a montré que les bactéries
dégradant le phénanthréne étaient en majorité, dans les sols étudiés, des bactéries Gram-. Ces
souches appartiennent principalement au genre Burkholderia. Une de ces souches
bactériennes a été dans un premier temps inoculée aux agrégats de la taille des sables et des
argiles afin d’étudier I’incidence des processus d’immobilisation du phénanthrene sur sa
biodégradation . Les résultats de ces essais ont montré qu’il existait bien des interactions entre
les constituants du sol et les HAP qui tendent, par la rétention de ces composés sur les
agrégats du sol, a en limiter le transfert en phase aqueuse. Cette rétention plus marquée pour
les agrégats de la fraction argileuse est probablement due & des phénomeénes de diffusion des
molécules dans la microporosité des agrégats argileux ou elles sont physiquement piégées

mais aussi aux interactions organiques- organiques (formation de résidus liés).

Les expériences visant a définir la disponibilité et la biodégradation du phénanthréne

dans deux sols artificiellement contaminés par le 14C-phénanthréne et inoculés par cette
bactérie dégradante Burkholderia sp. NAH1 ont montré d'une part, que les processus de
biodégradation ne sont pas identiques dans les deux sols et d'autre part, que les conditions du
milieu : pH, température (28°C), humidité (capacité au champs) doivent présenter des
conditions physiologiques favorables pour la croissance et l'activité de la bactérie inoculée.
Quand la microflore adaptée a la minéralisation ne s'est pas développée, la formation de
résidus liés qui sont associés a la fraction « humine » et aux acides humiques et fulviques était
plus rapide et a limité la disponibilitt de la fraction rapidement minéralisable,
particulierement dans le sol de Bordeaux. En revanche, une importante mineralisation du
phénanthrene s'est manifestée pendant les 10 jours qui suivent l'incubation du sol sableux
(Bordeaux) inoculé directement aprés sa contamination, alors que dans le sol argilo-limoneux
(Riedhof), une période de latence était nécessaire avant que la minéralisation devienne
intensive. Cette minéralisation diminue avec le temps et atteint une phase stationnaire dans les
deux sols bien que du phénanthréne soit toujours présent mais sous forme peu ou non
extractible. Plusieurs phénomeénes peuvent étre a l'origine de la stabilisation du phénanthréne
et de la formation de fractions résiduelles non-extractibles dans les deux sols. Les matiéeres
organiques jouent un réle fondamental comme le montre I'association "phénanthrene-fraction

humique et fulvique”. Il y a compétition entre minéralisation et formation de « résidus liés »
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qui constituent les deux principales voies de dissipation des polluants organiques. Ces

phénomenes sont controlés entre autre par la présence d'une microflore active.

L'absence d'un marquage uniforme de la molécule (marquage sur Cg) ne permet pas de
distinguer les sites préferentiels de la dégradation du phénanthréne qui peuvent étre situés au

niveau du C1, C3 et Cg. La production de 14C-c0O2 est donc plus au moins significative soit

d'une dégradation complete de la molécule soit de la formation de métabolites. Pour mieux
définir ces phénomenes de biodégradation, il y aurait lieu d'une part, d'utiliser un marquage
soit localisé différemment soit total et d'autre part, de rechercher les métabolites dans les

différentes phases. Une localisation plus précise du 14C résiduel dans les différentes fractions
organiques et granulométriques des deux sols aiderait a la compréhension des phénomeénes.
La dynamique des bactéries inoculées pourrait étre aussi précisée dans ces fractions en
développant la méthode ELISA et I’associant a d'autres méthodes de reconnaissance. Enfin

des modeéles simplifiés de "résidus liés" meriterait d'étre utilisés expérimentalement.
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Chapitre 111 :
Dégradation des hydrocarbures polyaromatiques sous I’effet des

contraintes nutritionnelles simulant la rhizosphére des plantes
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Résumé

Aprés avoir étudier I’état des HAP dans le sol, les interactions existantes entre HAP et

constituants du sol et les processus de biodégradation, on s’est intéressé au devenir des HAP
dans un milieu assez spécifique et tres complexe : la rhizosphere.
Le but de ce travail est d’étudier I’effet de la rhizosphere sur la dissipation des HAP, dans un
sol industriel, en simulant les conditions rhizosphériques en I’absence de plantes. Ceci a éte
réalisé en apportant le carbone organique sous forme d’une solution synthétique d’exsudats
racinaires et en contrblant les quantités de I’azote et du phosphore dans le sol. Le
comportement des microorganismes autochtones vis a vis des HAP dans ce sol industriel
pollué tout en simulant les conditions rhizosphériques a été examiné.

Les résultats de ce travail sont présentés dans ce chapitre sous forme de publication.

L’effet d’une limitation en carbone, azote et phosphore sur la dissipation des HAP
dans un sol industriel (3,1 g de HAP/kg) a été etudié en utilisant un modeéle de rhizosphére. Le
sol amendé quotidiennement par une solution artificielle d’exsudats racinaires (ER) et
d’azote, présente une forte dissipation des HAP a trois et quatre cycles. L’ajout journalier au
sol d’azote et de phosphore en présence ou en absence de la solution d’exsudats racinaires
semble avoir peu d’effet sur la dissipation des HAP. Un traitement complet correspondant a
I’addition d’exsudats racinaires, de I’azote et du phosphore montre une forte dissipation des
HAP les plus lourds (5 cycles). Ces molécules de HAP a 5 et 6 cycles aromatiques sont
détectés a des fortes concentrations dans la majorité des traitements et ceci peut étre attribué a
la desorption de ces molécules initialement non-extractibles dans le sol industriel.

Les bactéries dégradant les HAP atteignent un nombre tres élevé dans le sol traité avec
la solution d’exsudats racinaires, le phosphore et I’azote. Cette augmentation est également
observée dans le traitement avec phosphore uniquement. La solution d’exsudats racinaire
semble stimuler le nombre des bactéries totales dans le sol industriel et ceci quelque soit le
traitement (ER seul, ER + N, ER + N + P) a I’exception de celui correspondant ER + P.

La dissipation des HAP dans le sol est probablement due aux processus de
biodégradation et désorption. En présence d’une solution artificielle d’exsudats racinaires, la
dissipation des HAP les plus lourds dans le sol industriel est apparemment gérée par la

dégradation microbienne et/ou la biotransformation via un co-métabolisme.
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l. Introduction

Le domaine du sol sous I’influence des racines des plantes ou rhizosphere, représente
un habitat complexe avec un potentiel de biodégradation des polluants organiques de type
HAP tres important (Anderson et al., 1999 ; Walton et al., 1994). Plusieurs mécanismes ont
été proposes incluant I’augmentation de la densité microbienne, I’amélioration des conditions
physico-chimiques du sol dans cet environnement et I’adsorption des polluants dans la
rhizosphere mais, ces mécanismes ne sont pas clairement élucidés. Des études ont eté fondées
sur I’hypothése que les exsudats racinaires augmentent les communautés microbiennes dans la
rhizosphére et ont abordés des travaux portant sur les interactions entre les plantes et les
microorganismes pour la dégradation des HAP. Il apparait que les plantes réagissent sous
I’effet d’un stress chimique (toxicité des polluants) en augmentant et en modifiant
I’exsudation racinaire qui entraine des modifications dans la composition et I’activité de la
microflore rhizosphérique (Walton et al., 1994). Cette communauté microbienne bien adaptéee
a ce type de stress modifie et peut augmenter la vitesse de transformation de ces composés
toxiques pour les plantes. En effet, comme dans les sols non pollués (Leyval et Berthelin,
1983) dans un sol pollué on peut observer que, la densité et I’activité microbienne, par des
mesures du nombre et de la respiration du sol, sont tres elevées dans le sol rhizosphérique par
rapport au sol non rhizosphérique (Ginther et al., 1996). De plus, la dégradation et la vitesse
de minéralisation des HAP a 4 cycles aromatiques de type pyrene semblent augmenter quand
ces polluants organiques trouvés dans les exsudats racinaires ont été ajoutés (Reilley et al.,
1996).

I.1. Biotransfromation des HAP dans la rhizosphere

La rhizosphere est un compartiment tres riche et constant pour les microorganismes
car les racines prospectent un grand volume de sol et la microflore qui leur est associée
bénéficie de la production massive de substrats carbonés facilement dégradables, sous forme
d’exsudats racinaires. Les quantités de ces exsudats racinaires représentent de 12 a 40 % des
composés issus de la photosynthese (Campbell et Greaves, 1990). Ces exsudats sont formés
principalement d’un mélange complexe de sucres, d’acides organiques et d’acides aminés
(Schilling et al., 1998). De méme, les parametres physico-chimiques sont modifiés par les
racines (Lynch 1990). Les flux des nutriments sont aussi plus importants du sol vers les

racines que vers les solutions de sol, le pH est plus bas du fait de la production d’acides
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organiques et de protons. Des études ont montré que la dégradation des HAP augmente dans
la rhizosphere aussi bien au champ (Aprill et Sims, 1990) qu’en conditions contrélées au
laboratoire (Reilley et al., 1996 ; Binet, 2000), méme pour les HAP les plus lourds comme le
pyréne (Liste et Alexander, 200). Les hypothéses pour expliquer cet effet rhizosphérique sur
la biodégradation des HAP concernent surtout I’action des exsudats racinaires sur les
populations bactériennes. Ainsi, le nombre de microorganismes et leur activité metabolique
dans la rhizosphére sont corrélés positivement a la diminution des concentrations de polluants

organiques (Gunther et al., 1996).

1.2. Effet de la rhizospheére sur la dissipation des HAP

La phytoremédiation des polluants organiques est une approche qui utilise la
rhizosphére, qui sous I’action physique des racines, présente I’avantage de confiner les
pollutions en protégeant les structures et en stabilisant le sol mais surtout de former une niche
écologique pour la microflore potentiellement dégradante. Des études ont indiqué que la
présence des plantes augmente la dissipation des HAP (Reilley et al., 1996 ; Binet et al.,
2000). En effet, I’activité des racines peut modifier certaines caractéristiques de la rhizosphére
tel, le pH, la disponibilité d’O,, CO,, et les nutriments (Kaye et Hart, 1997 ; Hinsinger, 1998).
De plus, la production massive en substances organiques facilement dégradables sous forme
d’exsudats racinaires fait de la rhizosphére un compartiment riche pour la croissance des
microorganismes.

La rhizosphére exerce une pression non seulement sur la biomasse et I’activité microbienne
existante, mais également sur la sélection de différents groupes microbiens (Germida et al,
1998 ; Steer et Harris 200). Ces trois aspects de modification des caractéristiques du sol sous
I’inflence des racines (augmentation de I’activité microbienne, augmentation du potentiel
d’oxydation, changement dans les communautés microbiennes) contribuent a I’effet positif

que peut représenter la rhizosphére pour la phytoremédiation des polluants organiques.

Par ailleurs, les racines représentent une part importante de la biomasse du sol
rhizosphérique. Elles absorbent I’eau et les nutriments du sol qui, avec le CO, de I’air et
I’énergie du soleil, sont transformés en composés organiques par la photosynthese. Les
nutriments minéraux, principalement I’azote (N) et le phosphore (P) et leurs formes
disponibles seront ainsi relativement limités dans le sol ce qui peut influencer I’activité

microbienne (Jensen et Nybroe, 1999, Hodge et al. 2000) et probablement la dégradation des
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HAP. En effet, il existe une compétition entre les microorganismes et les plantes, ainsi
gu’entre les microorganismes pour les nutriments minéraux comme |’azote et le phosphore
(Kaye et Hart, 1997). Ces nutriments sont essentiels au développement bactérien et
constituent souvent des facteurs limitants pour la bioremédiation (Graham et al., 1999).

Des modeles de rhizosphére ou le sol recoit des exsudats racinaires synthétiques ont été déja
utilises pour I’étude de la dynamique microbienne (Griffiths et al., 1999 ; Kozdroj et van
Elsas, 2000) et de la degradation des pesticides (Hsu et Bartha, 1977) et des hydrocarbures
chlorés (Haby et Crowley, 1996). La possibilité de contrdler les quantités de carbone ajoutées
permet d’utiliser cette approche dans le contexte de la dissipation des HAP dans le sol

rhizosphérique.

1.3. Objectif de I’étude

Le but de cette partie de I’étude est de définir I’action des exsudats racinaires sur la
dissipation des HAP dans un sol pollué en utilisant des systemes simplifiés ou des exsudats
modeéles remplacent la plante, et pour observer les modalités de nutrition et de compétitions
microbiennes. Des résultats de travaux qui ont montrés I’effet positif de la phytorémédiation
sur la dissipation des HAP ont suggéré le r6le majeur des exsudats racinaires retenus parmi les
hypothéses avancées pour expliquer ces phénomenes. Néanmoins, ces études n’ont pas mis en
évidence le lien existant entre les exsudats racinaires, les microflores associées et la
biodégradation des HAP.

L’utilisation d’une solution d’exsudats racinaires synthetiques, en absence de plante, va
permettre dans un premier temps d’étudier I’effet des exsudats dans un modéle trés simplifié
de la rhizospheére.

Les travaux de cette partie de la thése ont été effectués en collaboration avec une équipe de

recherche travaillant sur la dégradation des polluants organiques dans le sol rhizosphérique.

115



CHAPITRE 11

1. Matériel et Méthodes

11.1. Sol étudie

Le sol utilisé était fourni par ELF Atochem et provient d’un site pollué par des HAP, une
ancienne cokerie du Nord de la France. Il s’agit d’un sol limoneux fortement organique a pH
neutre, dont les caractéristiques physico-chimiques sont détaillées dans I’article. 1l est riche en
HAP a 3 et 4 cycles, les molécules majoritaires étant le phénanthréne (3 cycles) et le

fluoranthene (4 cycles) sont présentés dans le tableau 1 de I’article.

11.2. Dispositif expérimental

Le suivi de la dégradation des HAP se fait dans des dispositifs en colonne en verre de 4 cm de
diamétre et de 4 cm de haut. 40 g d’échantillon de sol sont placés dans ces colonnes et
recoivent différentes solutions nutritives de percolation ou de I’eau distillé (témoin). Les
échantillons sont d’abord saturés avec de I’eau, puis laissés au repos pendant 12 heures. Le
taux d’humidité est ensuite ramené a 70% de la capacité au champ grace a une pompe a vide
exercant une pression de 9,2 KPa (soit pF 3) pendant 2 min. 4 ml de solution nutritive sont
ajoutés chaque jours pendant 30 jours d’incubation a 20°C. Le temps de contact sol-solution
est fixé a 20 min au bout du quel le systéeme de pompage ramene les échantillons a la valeur
d’humidité fixée. Les solutions de percolations sont ainsi récupérées puis stockés a -20°C

pour les analyses du carbone et des HAP.

11.3. Solution nutritive d’exsudats racinaires

La solution nutritive d’exsudats racinaires est fabriquée a partir des proportions proposées par
Griffith et al. (1999) : glucose, 50mM; fructose, 50 mM; saccharose, 50 mM ; acide
succinique, 25 mM; acide malique, 25 mM; sérine, 12,5 mM ; arginine, 12,5mM; cystéine,
12,5 mM ; dont les concentrations sont ajustées pour obtenir une concentration finale de 100
Hg de C par g de sol. Les solutions nutritives minérales en azote et phosphore contiennent du
NH4NO3 (1 mM) et du NaH,PO4 (1 mM).

Huit solutions sont testées : eau (témoin), exsudats synthétiques (ER), azote (N), phosphore
(P), ER+N, ER+P, N+P et ER+N+P. La proportion des éléments nutritifs, pour le traitement
total C+N+P a un apport maximal C/N/P d’environ 100/30/30. Ce rapport offre les conditions

non limitantes en N et P pour la croissance et le métabolisme bactérien.
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11.4. Analyses

Les HAP dans le sol sont analysés aprés extraction au Soxhlet par du chloroforme (méthode
décrite dans le chapitre | et dans I’article). La présence des HAP dans les percolats est
déterminée par analyse au GC-MS (c.f. 11.4 dans matériel et méthodes du chapitre I) apres

extraction liquide-liquide.

I1. 5. Denombrement des bactéries dégradantes
La méthode utilisée pour quantifier les communautés bactériennes dégradantes et totales est la

méme que celle utilisée dans les chapitres précedents (c.f. 2.4 de I’article).

I11. Résultats

Les résultats sont représentés dans I’article joint.

1V. Discussion

IV.1. Dégradation des HAP dans dispositifs en colonnes simulant la rhizosphere

Les résultats obtenus dans cette partie de I’étude montrent que les exsudats peuvent
augmenter la dissipation des HAP dans le sol étudié. Bien évidement, tester I’effet d’une
solution d’exsudats racinaires parait tres réducteur du modele rhizosphérique naturel tant au
niveau physico-chimique que biologique. Les exsudats racinaires sont beaucoup plus
complexes avec des compositions qui varient selon les plantes, leurs phases de croissance ou
encore les stress environnementaux (Schilling et al., 1998). Les communautés microbiennes
de la rhizosphere, qui sont trés spécifiques n’ont probablement pas été stimulées dans le
dispositif choisi.

De plus, les concentrations en N et P utilisées dans ce modele (100/30/30) sont supérieures
aux ratio C/N/P de 100/10/1 habituellement admis pour les études de bioremédiation
(Berthelin et al.,1995). Néanmoins, les résultats obtenus montrent que les concentrations en N
et P devraient étre maintenues a des niveaux important dans les études de phytoremédiation
car les plantes prélévent une grande quantité de nutriments au détriment des microorganismes.
Le modele expérimental conduit sur une courte durée dans cette étude a cependant mis en
évidence certains parametres dont il faut tenir compte dans les études de phytoremédiation,
notamment, I’optimisation des conditions physico-chimiques de la rhizosphére et
I’importance de la disponibilité des nutriments pour la biodégradation des HAP. Comparée au
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expériences d’incubation du sol en batch, cette approche présente I’avantage d’avoir un
contact permanent entre la matrice solide et la solution et permet une conservation de la
structure du sol qui est proche de celle du sol in situ au champ. Par rapport aux
expérimentations en pot de culture des plantes, le modele utilisé et trés rapide et permet un
apport constant et une homogénéité des nutriments dans le sol. Le prélevement régulier de la
solution du sol pour une analyse des HAP et du carbone apporte des informations

supplémentaires sur les processus intervenant dans les phénomeénes de phytoremédiation.

IV.2. Effet des éléments nutritifs (C/N/P) sur la dégradation des HAP

L’effet des différents traitements utilisés sur la biodégradation des HAP est variable
selon le nombre de cycles. La dégradation des HAP a 3 et 4 cycles aromatiques semble étre
limitée par les nutriments minéraux particuliérement I’azote, alors que la dégradation de ceux
a 5 cycles nécessite la présence du carbone des exsudats racinaires avec les nutriments
minéraux (N et P). Dans le premier cas, un métabolisme directe est probablement le plus
important mécanisme intervenant dans la dégradation, puisque les HAP a 3 et 4 cycles sont
généralement utilisés comme substrat de croissance pour les microorganismes souvent trouvés
dans les sols pollués (Cergnilia, 1997). En revanche, la dégradation les HAP a plus fort poids
moléculaire dépend entierement d’un cométabolisme.

L’ importante dégradation des HAP a 5 cycles aromatiques en présence des exsudats racinaires
et en conditions non limitantes en macro-nutriments, par rapport a celle obtenue en présence
des exsudats seuls ou en association avec I’azote, montre que les nutriments minéraux limitent
également la biodégradation des HAP par co-métabolisme et/ou le développement des

communautés microbiennes intervenant dans ce processus.

L’enrichissement relatif observé dans le cas des molécules de HAP a 5 et 6 cycles
aromatiques peut s’expliquer par une augmentation de I’extractabilité de ces composés. En
effet, les HAP présents sous la forme de « résidus liés » avec la matrice organo-minérale du
sol ne sont pas tous extractibles par la méthode du Soxhlet et leur concentration a été sous
estimée initialement dans le sol avant incubation. Ceci a d’ailleurs été démontré dans le
chapitre | lors du fractionnement granulométrique du sol pollué. La somme des HAP
extractibles dans les différentes fractions d’agrégats du sol était supérieure aux HAP dans le
sol initial avant fractionnement (Amellal et al., 2001 ; 2001). Il est donc possible que les

complexes contenant ces molécules soient déstabilisés en les rendant plus accessibles aux

118



CHAPITRE 11

solvants et que les traitements et/ou I’activité biologique modifient la matrice organo-
mineérale, en minéralisant les matiéres organiques. La stimulation de I’activité microbienne et
le « lessivage » du sol méme pendant une courte période ont pu également provoquer des
changements rapides des conditions physico-chimiques du sol (pH, CaCOs, dissolution,
conductivité potentiel redox, pO./pCO;) qui ont par conséquent affecté la désorption
chimique des molécules de HAP. Si cette désorption a concernée également les HAP a plus
faible poids moléculaire, la biodégradation des HAP a 3 et 4 cycles mesurée dans notre
expérience a été probablement sous estimée puisqu’elle est résultante des HAP ayant été
dégradés et ceux devenus extractibles.

V. Conclusion

Les exsudats racinaires synthétiques stimulent la microflore totale mais pas la
microflore dégradante, contrairement aux traitements minéraux a base d’azote. En
combinaison avec N et P, ils permettent une dissipation des HAP a 3, 4 et 5 cycles alors que
les autres traitements ne favorisent que la dissipation des HAP les plus légers. L apport de
sources carbonées facilement utilisables par les microorganismes et un apport C/N/P élevé
induit donc une augmentation de la dissipation des HAP.

Les mécanismes de dissipation des HAP dans la rhizosphére ne sont pas encore clairement
définis et semblent trés complexes. Les résultats obtenus dans cette partie de I’étude montrent
une dissipation des HAP, dans des dispositifs en colonnes, qui est probablement due
essentiellement a I’action des microorganismes. Néanmoins, le co-métabolisme semble étre
un mécanisme important dans la dissipation des HAP a plusieurs cycles aromatiques, puisque
aucun microorganisme n’est connu pour Ssa capacité a dégrader ces molécules.
L augmentation de la dissipation des HAP a 5 cycles pour le traitement complet ER/N/P et le
traitement ER/N montre que les nutriment minéraux (essentiellement I’azote) limite la
dégradation des HAP a travers le co-métabolisme ou le développement des communautés
microbiennes dégradantes. Ceci a de fortes implications dans les phénomeénes de
phytoremédiation des molécules de HAP a plusieurs cycles aromatiques, puisque qu’il existe

une compétition entre les microorganismes et les plantes pour les éléments nutritifs.

Les conditions favorables pour la biodégradation (température, humidité, pO; et la fréquence

de fourniture de nutriments) utilisees dans le dispositif expérimental expliquent I’importante
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vitesse de dissipation des HAP. Le temps d’incubation des sols dans les colonnes est
relativement court comparé a celui imposé dans les expériences de phytoremédiation.
Néanmoins, vu la rapidité de ce modéle expérimental simulant la rhizosphere, il serait
intéressant de I’utiliser pour optimiser certains parametres de la rhizosphére qui pourront aider

a comprendre les processus qui interviennent dans la phytoremédiation des sols pollués.
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CONCLUSIONS ET PERSPECTIVES

Les défis dans la gestion des sols anthropisés sont nombreux et importants, car
I’étendue et I’intensité des impacts humains sur les sols sont plus élevées que jamais. Les
dégradations physiques, chimiques et biologiques se manifestent tres fréquemment. On
observe aujourd’hui que d’importantes surfaces de sols considérées comme sols marginaux
soumis a des contaminations et pollutions, sont mis en culture ou réutilisés pour divers
activités humaines. Leur utilisation change en raison de la forte expansion des villes et de
leurs agglomérations, ou des gestions des agrosystemes. Les pollutions diffuses et chroniques
vont continuer a constituer des thématiques majeures de qualité de I’environnement et de la
santé ou le sol joue un role majeur. Des stratégies ont été développées pour protéger
I’environnement et plus particulierement les traitements biologiques grace au
microorganismes autochtones « atténuation naturelle » et /ou a [I’inoculation d’autres
microorganismes « bio-augmentation » et ceci en cherchant a tenir compte des conditions

physico-chimiques de I’environnement (pH, O, nutriments, texture et structure du sol ...).

L’étude présentée dans ce mémoire sur le devenir et la dégradation des polluants
organiques tels les HAP dans les sols vise a répondre a plusieurs questions sur les mécanismes
et parametres impliqués dans I’accessibilité et la disponibilit¢ de ces polluants aux
microorganismes dans les sols. Les sols industriels pollués ou plus généralement anthropisés
(sols urbains au sens large) contiennent souvent de nombreux polluants et leurs métabolites de
dégradation. Si I’on consideére que la présence d’un composé a un impact sur la dégradation
d’un autre, il est clair que les processus mis en jeu dans les sols pollués sont extrémement
complexes.

La dégradation microbienne des HAP dans des milieux complexes et des échantillons
« environnementaux » est difficile & décrire au niveau des mecanismes impliqués. On
s’appuie dans cette étude sur des parametres voisins qui peuvent étre mesureés : la taille de la
population microbienne dégradante, la dissipation de composés ciblés , etc. Pour compléter ce
type de données, des expériences en conditions contrdlés avec des sols artificiellement
contaminés, ont permis la détection de métabolites et de voies de dégradation, de préciser
I’impact de ces polluants sur les communautés microbiennes, de montrer les preférences
microbiennes vis a vis des différents HAP et aussi la dégradation et la fixation irréversible des

HAP aux différentes fractions organiques du sol.
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Les expérimentations avec des sols artificiellement contaminés ont un avantage évident pour
I’étude des relations cause-effet et pour I’interprétation des résultats méme s’ils représentent
des systemes simplifiés dans lesquels toutes les interactions ne sont pas prises en compte. Les
résultats des travaux effectués sur un sol industriel pollué et sur des sols représentatifs de
milieux contrastés (acides ou neutres; argileux ou sableux; trés organiques ou peu
organiques) ont montré des relations étroites entre structure, texture du sol et localisation des
HAP et des microorganismes dégradants :

- Présence plus importante de polluants dans les fractions d’agrégats fins de la taille

des argiles et limons.
- Présence des bactéries dégradantes dans les mémes fractions.

- Association préférentielle des HAP avec les fractions riche en matieres organiques.

Les sols pollués par des HAP développent une microflore adaptée qui est plus importante que
celle des sols non-pollués, en particulier pour les microflores dégradantes. Le temps précis
nécessaire a cette adaptation et a ce développement mérite d’étre précisé pour des situations
bien définies (teneur en argiles, en matiéres organiques etc...). L’introduction d’organismes
dégradeurs est rarement efficace. Dans nos expérience, une des bactéries sélectionnées pour
leur mobilité et capacité a dégrader les HAP, Burkholderia sp. NAH1, s’est montré tres
efficace et tres compétitive dans les deux types de sols contrastés (argileux organique neutre
et sableux acide) contaminés artificiellement. Toute fois des expériences avec des sols pollués
industriels sont probablement la voie la plus réaliste pour évaluer la dégradation d’un mélange
complexe de polluants, de déterminer et d’exploiter les capacités dégradatives d’une

microflore adaptée.

Les recherches menées au cours de cette étude ont démontré I’importance de
différentes interactions qui se deroulent a I’interface de la matrice sol et les polluants
organiques tels les HAP. Cette interface est habité par des communautés microbiennes variées
qui contrdlent ou modifient ces interactions et qui profitent directement ou indirectement de la
présence des ces composés organiques. On constate ainsi que les agrégats de la taille des
argiles qui sont aussi riches en matiere organiques fixent des quantités importantes de HAP
comparativement aux agrégats de la taille des sables par ailleurs moins riches en matieres
organiques. En présence de ces différents agrégats, une bactérie inoculée dégradent les HAP
et interagit aussi avec des particules de HAP, en formant un biofilm. Les processus qui se
déroulent au niveau de cet interface affectent de nombreux aspects de la chimie et de
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I’écologie du sol liés a la persistance des polluants dans le sol. La compréhension de ces
processus demeure toujours incomplete, et le défi réside dans I’étude détaillée des

mécanismes qui gerent la stabilité et la bio-disponibilité de ces polluants.

Le vieillissement des pollutions, en contribuant a la stabilisation des polluants sous
forme inextractible dans la matrice du sol joue un réle fondamental sur la biodégradation
gu’elle limite et sur la dissipation (diminution de la teneur extractible). La matiére organique
du sol et des fractions organiques comme les acides fulviques sont fortement impliquées dans
la stabilisation et la formation de « résidus liés ».

L’inoculation d’une bactérie dégradante était tres efficace dans les deux sols étudiés quand
son apport au sol s’effectuait directement apres la contamination par des HAP (sols sans
vieillissement de la contamination). Les résultats concernant le vieillissement et le réle des
matiéres organiques des sols obtenus dans les modéles constitués d’échantillons de sol
pourraient étre validés in situ. Ces expériences pourraient en outre permettre de confronter les
résultats obtenus lors des études de biodégradation, d’adsorption et de mobilité des HAP a des
situations de pollution mixte (HAP et métaux) souvent rencontrés dans le sites industriels
contaminés. En effet, la présence de plusieurs types de polluants qui peuvent présenter des
effets toxiques limitant I’activité biologique et les processus de dégradation doit étre prise en

compte dans I’étude de bio-remédiation.

La caractérisation des processus microbiens (énumération des bactéries dégradantes,
biomasse, structure de communautés bactériennes) des mécanismes de dissipation, de
séquestration et de formation des métabolites des HAP doit étre complétée par I’étude du co-
métabolisme des HAP de poids moléculaire élevé. Ce type d’information aurait des
consequences importantes sur la bio-remédiation, car ce sont justement les HAP lourds qui
sont les plus persistants et les moins facilement dégradables. Nos travaux ont adoptés une
premiére demarche qui consiste a étudier I’influence des apports organiques et des éléments
minéraux sur la dynamique globale des HAP (cinétique de minéralisation, formation de
résidus non-extractibles...). Ainsi I’apport de certains composés organiques simulant les
exsudats racinaires ont bien montré le role bénéfique de ces apports organiques. Les résultats
ont suggéré des mecanismes faisant intervenir des voies de co-métabolisme dans la
dégradation des HAP et ont souligné I’impact des nutriments minéraux sur ce type de

mécanisme.

123



CONCLUSION

Dans I’optique d’apporter des informations sur la possibilité d’intervention et/ou de
régulation des phenomenes de stockage de polluants dans le sol, des expériences devraient
étre congues afin d’étudier I’effet de I’apport de différentes matiéres organiques (paille,
compost) sur la biodégradation des HAP récalcitrants. L’objectif étant d’étudier I’influence de
matieres organiques peu transformées (paille), ou ayant un degré d’humification avancé

(compost).

Une autre application a souligner vise a proposer une utilisation efficace des
microorganismes en présence et/ou en absence de la plante pour réhabiliter les sols pollués,
c’est a dire utiliser une méthode peu codteuse et respectueuse des propriétés physico-
chimiques et biologiques des sols et de leur environnement.

Les mécanismes de dissipation des HAP dans la rhizosphére ne sont pas encore clairement
définis et semblent trés complexes, il serait donc intéressant de déterminer les interactions
entre le sol, les microorganismes et les plantes ainsi que les parametres d’une

phytoremédiation efficace pour des polluants organiques tels les HAP.
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Résumé

Pour étudier le comportement des contaminants organiques dans le sol, des travaux ont été
effectués sur des hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) en développant des
approches analytiques d’étude in situ sur des sols «industriels » pollués et des approches
expérimentales dans différents modeles (sols contaminés expérimentalement, cultures de
microorganismes en systemes complexes ou en modeéles simplifiés, utilisation de composés
contaminants modeles).

Dans des sols industriels pollués, I’étude de la localisation et de la distribution des HAP et
des bactéries dégradantes montre et souligne I’importance des fractions granulomeétriques
fines dans la disponibilité des polluants aux microorganismes du sol. Ces résultats sont
confirmés par des études sur sols contaminés expérimentalement, avec par ailleurs une mise
en evidence de la localisation préférentielle dans certaines fractions (fines ou riches en
matiéres organiques). On constate aussi un comportement lié a la nature des molécules
contaminantes qui se traduit par une dégradation et/ou une dissipation plus rapide des
molécules a plus faible masse moléculaire (e.g. dégradation plus rapide des HAP a 3 noyaux
aromatiques, qu’a quatre puis cing noyaux).

Dans des systemes simplifiés correspondant a des cultures en batch de bactéries
dégradantes en présence d’agrégats du sol, on constate une adsorption et protection plus
importantes des HAP sur les fractions argileuses.

Le vieillissement de la pollution contribue a fixer et stabiliser les polluants dans la matrice
du sol et a diminuer la biodisponibilite, la biodégradation et la minéralisation des HAP.

Divers groupes de bactéries paraissent efficaces pour dégrader les HAP. Une de ces
bactéries, isolée et étudiée en tant que bactérie modeéle, colonise efficacement deux types de
sol contrastés (sableux, acide et & faible teneur en matieres organiques ; argilo-limoneux,
neutre et a forte teneur en matiéres organiques) et dégrade efficacement des HAP comme le
phénanthréne (marqué au **C). Cette dégradation est d’autant plus efficace que I’inoculation
bactérienne suit la contamination et se fait avant le vieillissement de la pollution.

Les matiéres organiques du sol et en particulier les acides fulviques et humiques jouent un
role fondamental dans la formation de « résidus liés » et dans la stabilisation des HAP.

L apport de nutriments peut favoriser I’activité bactérienne dégradante. En particulier les
exsudats racinaires paraissent jouer un réle fondamental favorable a la dissipation et
biodégradation des HAP.

Les interactions «agrégats (structure du sol) — contaminants de type HAP -
microorganismes » et les interactions « matieres organiques — contaminants HAP -
microorganismes » jouent un rble fondamental dans le comportement et le devenir des
polluants et des bactéries dégradantes.

Mots clés : Agrégats, Atténuation naturelle, Bactéries, Polluants organiques, Inoculation,
Nutriments, Stabilisation



Abstract

To study the behaviour of organic pollutants in soil, work was involved with polycyclic
aromatic hydrocarbons (PAH) using analytical approaches for in situ study of « industrial »
polluted soils and experimental approaches with different models (experimentally
contaminated soils, culture of micro-organisms in complex systems or in simple model,
organic model compounds).

Study of the location and distribution of PAH and PAH-degrading bacteria in industrially
polluted soil, show the importance of soil structure and particularly fine fractions for the
availability of pollutants to microorganisms. Similar results were found in a spiked soil
showing a preferential accumulation of PAH and bacteria in some soil fractions (fines
fractions or fractions with the highest content of organic C). The biodegradation of PAH is
also influenced by their nature. The rates of dissipation and degradation of 3 ring PAH were
above those with 4 and 5 rings.

In simple system corresponding to agitated batch incubation of bacteria with soil
aggregates, an adsorption and physically protection of PAH were observed in clay aggregate
fractions.

Aging of contamination lead to the fixation and stabilisation of pollutants to the
surrounding soil matrix and to the low extractability, biodegradability and mineralization of
PAH.

Various groups of bacteria were isolated for their high capacity to degrade PAH. One of
these isolates was selected to study biodegradation of PAH in two contrasted soils (acidic
sandy soil with low content of organic matter, loamy clayey soil with high content of organic
matter) This strain colonised both soils and degrade highly the PAH such as phenanthrene
(**C) especially when soils were inoculated at the same time as PAH contamination.

Organic matter of the soil, particularly fulvic and humic acids were involved in the
formation of non-extracted residues and the stabilisation of PAH in soil.

Nutrient amendments increase the activity of PAH-degrading bacteria. The root exsudates
seemed to be most important factor limiting the dissipation and biodegradation of PAH.

Interactions between «aggregates (soil structure) — organic pollutants as PAH -
microorganisms » and also interactions between « organic matter — organic pollutants —
microorganisms » have an important effect in the fate of organic pollutants and PAH-
degrading bacteria.

Keywords : Aggregates, bacteria, Organic pollutants, Inoculation, Nutrients, Natural
attenuation, Stabilisation,
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