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INTRODUCTION GENERALE 

La région Lorraine possède un passé industriel centré sur l’industrie sidérurgique et 

minière. Elle détient un nombre important de sites dégradés, à faible potentiel agronomique et 

inaptes aux cultures vivrières. En effet, la cessation des activités liées à l’exploitation des 

mines de charbon ainsi que les crises successives dans le milieu de la sidérurgie ont entraîné 

l’apparition de milliers d’hectares de friches industrielles caractérisés par des contaminations 

variées. Plus de 6000 hectares de friches ont été répertoriés, distribués sur 360 sites (~ 8% de 

l’effectif national), plaçant la région Lorraine au 4ième rang national dans l’inventaire des sites 

de friches industrielles fortement contaminés (DREALL, 2010). Ces anciennes exploitations, 

laissées le plus souvent en l’état après le démantèlement des installations, sont généralement 

caractérisées par une pollution à la fois organique (hydrocarbures) et minérale (métaux, sels). 

Les hydrocarbures aromatiques polycycliques ou HAP, sont parmi les polluants organiques 

les plus représentés. Les taux de contamination détectés peuvent présenter des risques 

immédiats ou différés pour les riverains ou l’environnement, et nécessiter des mesures de 

restriction d’usage (BRGM, 2000). D’autres sites d’exploitation posent également la question 

du risque environnemental de par leur fonction de « stockage » des co-produits ou des déchets 

de l’industrie. Les « parcs à cendres », qui sont des terrils de cendres dites « volantes » en 

raison de leur caractère pulvérulent, font partie de cette catégorie. L’ancienne centrale 

thermique d’Electricité De France (EDF) implantée à Richemont (57270) a longtemps 

fonctionné au charbon, produisant plus de 250000 tonnes de cendres actuellement entreposées 

sur le site. Ces bassins de stockage nécessitent l’application de mesures de protection contre 

les phénomènes érosifs, essentiellement éoliens. L’installation d’un couvert végétal 

permettrait d’éviter l’excavation du matériau tout en favorisant le développement de 

processus naturels de restauration de sol. 

La gestion des ressources biologiques des sols doit être considérée comme un élément 

essentiel à la pérennité de cet écosystème (Nielsen & Winding, 2002; Schindelbeck et al., 

2008; Visser & Parkinson, 1992). La qualité biologique des sols fait référence à l'abondance, 

la diversité et l'activité des organismes participant au fonctionnement de ces écosystèmes. Les 

microorganismes sont fréquemment utilisés comme indicateurs biologiques de la qualité des 

sols car ils ont la particularité d’intégrer l’ensemble des modifications physico-chimiques du 
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milieu et de répondre rapidement à ces changements (Nielsen & Winding, 2002). Ils sont, de 

plus, impliqués dans la plupart des processus essentiels au bon fonctionnement des 

écosystèmes incluant : la décomposition des résidus animaux et végétaux, la synthèse des 

composés humiques, la formation et la stabilisation de la structure du sol, la transformation et 

le stockage des nutriments, les échanges gazeux et hydriques, l’immobilisation et la 

dégradation des molécules xénobiotiques (Schaetzl & Anderson, 2006; Visser & Parkinson, 

1992). 

 

Dans le cadre de la loi européenne d’orientation sur l’énergie votée à Bruxelles en 

2003, la part des énergies renouvelables en France à l’horizon 2020 devra atteindre 21 % de la 

consommation électrique nationale (Directive 2003/30/CE). Afin de mettre en oeuvre les 4 à 5 

millions d’hectares de cultures nécessaires à la réalisation de ce cahier des charges, l’Agence 

de l'Environnement et de la Maîtrise de l'Energie (ADEME) s’est intéressée aux possibilités 

d’utilisation des terrains dégradés pour produire de la biomasse (Amiot, 2004; Gruber & Py, 

2004). En effet, ces sols non exploités constituent un potentiel hautement valorisable en 

termes de production de biomasse à vocation non alimentaire de par les surfaces concernées. 

Une telle initiative repose sur la sélection de cultures adaptées, i.e. capacité des plantes à 

croître sur une grande variété de supports dont des matrices multi-contaminées tout en 

minimisant la remobilisation des contaminants. 

Si les sols pollués possèdent une microflore indigène particulièrement adaptée à la 

dégradation des HAP (Andreoni et al., 2004; Cunningham et al., 1996), l’apport, par les 

plantes, de composés organiques facilement assimilables à proximité des racines, i.e. exsudats 

racinaires (sucres, acides organiques), peut entraîner le développement spécifique de ces 

communautés bactériennes (Singer et al., 2003) et une plus grande dissipation des polluants 

rémanents (Aprill & Sims, 1990; Cunningham et al., 1996; Gerhardt et al., 2009; Ma et al., 

2010a). La phytoremédiation, et en particulier la rhizoremédiation, en s’appuyant sur ces 

principes, constitue une technique de remédiation attractive quant à la réhabilitation des sols 

pollués. L’important développement racinaire de certaines espèces végétales permet 

également un apport significatif en matières carbonées (Beuch et al., 2000) et une stabilisation 

des agrégats du sol à plus long terme, participant in fine à l’amélioration de la qualité globale 

des sols (Cunningham et al., 1996; Fernando et al., 2004; Gerhardt et al., 2009).  

Par ailleurs, la culture  de Miscanthus x giganteus (MxG), graminée en C4, est en forte 

expansion depuis quelques années du fait de sa forte production de biomasse revalorisée sous 

forme énergétique. Cultivée avec succès sur un site expérimental dégradé (ancienne station de 
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lavage de charbon, Forbach, Moselle Est; Chois, 2006) par le Groupe d'Immunologie 

Microbiologie (IUT Thionville – Yutz, LIEBE-CNRS UMR 7146), MxG a témoigné de ses 

capacités à se développer sur un sol dégradé à faibles capacités agronomiques.  

 

L’objectif de ce travail consiste en l’évaluation des possibilités de restauration de sols 

dégradés grâce aux processus de phytoremédiation liés à la culture de MxG. Deux catégories 

de sols dégradés ont été définies : une friche industrielle d’une ancienne cokerie contaminée 

en HAP et en métaux, et un parc à cendres de centrale thermique à charbon appartenant à 

Electricité De France (EDF). L’association de la culture de MxG à, d’une part, la 

bioremédiation des polluants organiques (sols pollués) et d’autre part, la stabilisation des 

matériaux pulvérulents, s’inscrit dans une politique de réhabilitation des sols dégradés 

(jusqu'à lors délaissés), tout en assurant la production d'une biomasse valorisable, en terme, 

notamment, de ressource énergétique (combustion). La démarche de travail qui a été adoptée 

dans la présente étude repose sur une phase d'expérimentations en laboratoire et une phase 

d'essais en champs, cette dernière visant à évaluer de manière exploratoire les possibilités de 

culture de MxG in situ.  

 

Dans un premier temps, la revue de la bibliographie présentera les connaissances déjà 

acquises concernant les sols dégradés. L’accent sera porté sur la pollution des sols de friche 

industrielle par les HAP, les risques écotoxiques qui en découlent ainsi que les processus 

associés à la dissipation de ces contaminants, en particulier dans le compartiment 

rhizosphérique des sols. La revégétalisation des cendres volantes, substrat inerte aux 

caractéristiques physico-chimiques très différentes des sols naturels, sera également 

développée. 

Dans un second temps seront présentés la démarche générale ainsi que les matériels et 

méthodes qui ont été choisis pour atteindre les objectifs fixés. Les moyens mis en œuvre dans 

l’analyse globale des processus de réhabilitation de sol seront regroupés selon les trois 

principales composantes des systèmes étudiés : la plante (MxG), les sols et les bactéries. 

La partie suivante sera consacrée aux résultats et à leur interprétation. Une approche 

« bottom-up » a été définie, reposant sur la complexification des systèmes étudiés. Les 

interactions exsudats racinaires-bactéries-HAP seront appréhendées in vitro puis intégrées au 

niveau des sols, plus particulièrement sous l’influence de la rhizosphère de MxG. L’impact de 

la plante, à la fois dans la dissipation des polluants, la sélection des communautés 

bactériennes et les modifications de la qualité des différents substrats, seront ainsi analysés. 
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Les plantations en champ permettront de discuter la mise en place des cultures de manière 

pérenne in situ. 

Enfin, la synthèse des principaux résultats de ce travail permettra d’ouvrir sur les 

perspectives à court et moyen terme. 
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I. SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE 

I.1. Les sols dégradés par l’activité anthropique 

I.1.1. Les sols de friches industrielles pollués par les HAP 

I.1.1.1. Définition et origine des HAP 

Les Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques (HAP) sont des composés organiques 

hydrophobes issus de la combustion incomplète des matières carbonées (Blumer, 1976; 

Cerniglia, 1992; Meinschein, 1961). Ces molécules sont constituées, au sens strict, d'atomes 

de carbone et d'hydrogène. Leur arrangement en structure cyclique comporte au moins deux 

cycles aromatiques condensés de type benzène (Blumer, 1976; Cerniglia, 1992; Meinschein, 

1961).  

Les HAP sont des polluants ubiquistes détectés dans tous les écosystèmes, des régions 

polaires aux tropiques (Blumer & Youngblood, 1975; Keith & Telliard, 1979; Wilcke, 2007). 

Du fait de leur caractère rémanent, potentiellement toxique, mutagène et cancérigène, seize 

d’entre eux ont été jugés comme prioritaires à éliminer des sols par l’USEPA dès les années 

70 (« United States Environmental Protection Agency » ou Agence Américaine de Protection 

de l’Environnement; Tableau 1 p. 22) (Keith & Telliard, 1979). Par ailleurs, une liste de 15 + 1 

HAP jugés également « préoccupants » par l’Union Européenne, dont 8 diffèrent de ceux 

listés par l’USEPA, a été établie (annexe 1) (Danyi et al., 2009; Gomez et al., 2009). 

Cependant, à ce jour ,très peu d’études ont porté sur la bioremediation des HAP autres que 

ceux listés par l’USEPA, ces derniers demeurant les plus abondants dans l’environnement 

(Ma et al., 2010b). 

 

Les HAP sont continuellement émis dans l’environnement par des phénomènes de 

pyrolyse-pyrosynthèse de la matière organique, des imbrûlés (contenus dans les combustibles 

fossiles), de diagenèse et de biogenèse (Blumer, 1961; Blumer & Youngblood, 1975; Richter 

& Howard, 2000; Thiele & Brümmer, 2002). Ces émissions peuvent être d’origines naturelles 

(mineures), ou anthropiques (majoritaires) (Blumer, 1961; Blumer & Youngblood, 1975; 
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Edwards, 1983; Edwards, 1983; Thiele & Brümmer, 2002; Wilcke, 2007). Les sources 

naturelles se répartissent entre les combustions (essentiellement les feux de forêts sources de 

pyrène et de fluoranthène, et les éruptions volcaniques) et la formation géologique des 

combustibles fossiles tels que le pétrole et le charbon (processus de diagenèse) (Blumer, 

1976; Burgess et al., 2003; Wilcke, 2007). Dans la plupart des cas, la fraction des HAP à 3 

cycles constitue au moins 90% des hydrocarbures aromatiques formés (Blumer, 1976; Wilcke, 

2007). Plusieurs travaux ont aussi mis en évidence l’origine biogène de certains HAP tels que 

le naphtalène (Azuma et al., 1996; Chen et al., 1998; Daisy et al., 2002; Jurgens et al., 2000; 

Wilcke et al., 2000; Wolfgang, 2000; Wolfgang et al., 2003), le phénanthrène (Sims & 

Overcash, 1983; Wilcke et al., 2000; Wilcke et al., 2004), et le pérylène, produit de la 

dégradation naturelle de la chlorophylle (Guggenberger et al., 1996; Venkatesan, 1988; 

Wilcke et al., 2000; Wilcke et al., 2002). Il s'agit dans tous les cas de sources de 

contaminations mineures et diffuses (Wilcke, 2007).  

 

Les activités anthropiques constituent la part la plus importante des émissions de 

HAP : processus de production et de dispersion de matières créosotées (chemins de fer), 

industries des hydrocarbures et associé(e)s (brai de goudron, asphalte et épandage de boues), 

déversements accidentels, trafic routier, effluents domestiques, dépôts atmosphériques 

(Björseth et al., 1979; Cerniglia, 1992; Denier van der Gon et al., 2007; Edwards, 1983; 

Johnsen & Karlson, 2007; Kim et al., 2003; Shuttleworth & Cerniglia, 1995; Whitacre et al., 

2008). A long terme, ces dernières constituent une source importante d'intrants dans les sols. 

Les sources d’émission des HAP sont donc, suivant les cas, diffuses ou ponctuelles, les 

sources ponctuelles incluant les degrés de contamination les plus critiques (BRGM, 2000). Le 

devenir de ces HAP est fonction des processus de volatilisation, de photo-oxydation, 

d’oxydation chimique, d’adsorption aux particules de sol, de lixiviation et de biodégradation  

(Björseth et al., 1979; Cerniglia, 1992; Johnsen & Karlson, 2007; Mackay & Wania, 1995; 

Shuttleworth & Cerniglia, 1995). 
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I.1.1.2. Propriétés physico-chimiques 

La connaissance des propriétés physico-chimiques des HAP permet de mieux prévoir 

leur répartition et leur impact potentiel sur les différents compartiments de l’environnement 

(air, eau, sol, sédiments et êtres vivants) (Blumer, 1976; Blumer & Youngblood, 1975). 

Les HAP sont classés en deux catégories : les « légers » à faible poids moléculaire, i.e. 

2 à 3 cycles aromatiques, et les « lourds », à 4 cycles et plus (Cerniglia, 1992). Ce sont des 

molécules non polaires dont les cycles sont arrangés de manière linéaire, angulaire ou en 

« cluster » (Blumer, 1976; Bossert & Bartha, 1986). La stabilité électrochimique des HAP 

s’explique par la densité des électrons « pi » de part et d’autre des noyaux aromatiques, les 

rendant résistants aux attaques nucléophiles (Blumer, 1976; Blumer & Youngblood, 1975; 

Johnsen et al., 2005). Les molécules angulaires sont ainsi plus stables que les linéaires 

(Blumer, 1976; Bossert & Bartha, 1986; Johnsen et al., 2005). Les temps de demi-vie dans les 

sols et sédiments varient, par exemple, de 16 à 126 jours pour le phénanthrène (3 cycles) à 

229 à 1400 jours pour le benzo(a)pyrène (5 cycles) (Shuttleworth & Cerniglia, 1995). 

Leur solubilité en milieu aqueux, bien que notable pour le naphtalène (31 mg.l-1, 2 

cycles), décroît avec le nombre de cycles aromatiques (132 µg.l-1 pour le pyrène à 4 cycles, 3 

µg.l-1 pour le benzo(a)pyrène à 5 cycles) (Bossert & Bartha, 1986). Il en est de même pour la 

volatilité avec des tensions de vapeur saturante allant de 6,5 Pa  pour le naphtalène à 0,08 Pa 

pour le pyrène et 7,3.10-7 Pa pour le benzo(a)pyrène (Bossert & Bartha, 1986). Les 

coefficients de partage octanol-eau (Log Kow), traduisant notamment l'affinité pour les 

membranes biologiques, varient de 3,54 (naphtalène) à 7,07 (dibenzo(a,h)anthracène) 

(Paasivirta et al., 1999). Ces valeurs élevées indiquent un fort potentiel de bioaccumulation et 

de biomagnification des HAP (augmentation de leur concentration à chaque maillon de la 

chaîne trophique) (Shuttleworth & Cerniglia, 1995), ainsi qu’un fort potentiel d'adsorption sur 

les matières particulaires1 (Shuttleworth & Cerniglia, 1995). Les HAP sont par conséquent 

fréquemment adsorbés aux poussières et particules de sol, ce qui favorise leur dispersion 

atmosphérique (Björseth et al., 1979; Johnsen & Karlson, 2007; Mackay & Wania, 1995). 

Enfin, l’hydrophobicité, la rémanence et la toxicité des HAP augmentent généralement avec 

le nombre de noyaux aromatiques (Bossert & Bartha, 1986; Cerniglia, 1992). 

                                                
1 un coefficient d'adsorption Kd ou coefficient de distribution sol-eau caractérise la mobilité de la substance 

active. Il peut être mesuré expérimentalement en mettant en présence une solution de la substance et une masse 

donnée du sol et calculé selon une isotherme linéaire. Il est exprimé en cm3/g. Par extension, le 

Koc est obtenu en rapportant Kd à la fraction de carbone organique du sol (Koc = Kd / foc). 
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Tableau 1  : Caractéristiques physico-chimiques des 16 HAP établis comme polluants 
prioritaires par l’USEPA (Doyle et al., 2008; Keith & Telliard, 1979); * : molécules classées 
cancérigènes potentiels pour l’homme d’après l’USEPA (Bojes & Pope, 2007). 

 Formule 
brute 

Poids 
moléculaire 

(g/mole) 

Point 
d’ébullition 

(°C) 

Point 
de 

fusion 
(°C) 

Solubilité 
(mg/L) Aspect 

 
Naphthalène 

C10H8 128 218 77 31 Cristaux incolores 

 
Acénaphthène 

C12H10 154 279 95 3,8 
Poudre cristalline 

jaune pâle ou 
blanche 

 
Acénaphthylène 

C12H8 152 280 94 16,1 
Poudre cristalline 

jaune 

 
Anthracène 

C14H10 178 340 218 0,045 
Cristaux verts pâles 

à grisâtres 

 
Phénanthrène 

C14H10 178 340 99,5 1,1 Cristaux incolores 

 
Fluorène 

C13H10 166 295 116 1,9 Cristaux incolores 

 
Pyrène 

C16H10 202 404 145 0,132 
Solide incolore à 

jaune clair 

 
Fluoranthène 

C16H10 203 375 111 0,26 
Aiguilles jaunes 

claires 

 
Benzo[a]anthracène 

C18H12 228 438 158 0,011 
Flocons incolores à 

marrons clairs 

 
Chrysène * 

C18H12 228 448 253 0,001 Poudre cristalline 

 
Benzo(a)pyrène * 

C20H12 252 495 179 0,003 Cristaux jaunes 

 
Benzo(b)fluoranthène * 

C20H12 252 481 168 0,0015 Cristaux incolores 

 
Benzo(k)fluoranthène * 

C20H12 252 480 216 0,0008 Cristaux jaunes 

 
Dibenzo(a,h)anthracène* 

C22H14 278 524 266 0,0005 
Solide cristallin 
incolore à jaune 

 
Benzo(g,h,i)pérylène 

C22H12 276 550 277 0,00026 
Gros cristaux verts 

à jaunes pâles 

 
Indéno(1,2,3-cd)pyrène 

* 

C22H12 276 536 162 0,062 Solide cristallin 
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I.1.1.3. La contamination des sols par les HAP 

I.1.1.3.1. Généralités  

Bien que les HAP soient principalement véhiculés par l’air, les sols constituent le 

réservoir ultime de ces contaminants (Björseth et al., 1979; Haritash & Kaushik, 2009). 

L’étude, à l’échelle des continents, de la contamination des sols par ces substances indique 

qu’il y a,  deux types distincts de contamination : un bruit de fond « naturel » et une pollution 

d’origine anthropique (Edwards, 1983; Wilcke, 2007) (voir le chapitre I.1.1.1). Le premier, 

caractérisé par une contamination diffuse, est dominé par la présence de 3 HAP légers : le 

naphtalène, le phénanthrène et le perylène. Ce profil est également caractéristique des régions 

tropicales (Wilcke, 2007; Wolfgang, 2000). Le second, résultant des dépôts atmosphériques 

issus des activités humaines, met en évidence 8 HAP lourds parmi les 16 établis dans la liste 

de l’USEPA : le benzo(a)anthracène, le chrysène, le benzo(b)fluoranthène, le 

benzo[k]fluoranthène, le benzo(a)pyrène, l’indéno(1,2,3-cd)pyrène, le dibenzo(a, 

h)anthracène, et le benzo(g, h, i)pérylène) (Wilcke, 2007). A ces 8 HAP s’ajoutent, dans les 

zones tempérées, une contamination des sols par le fluoranthène, le pyrène et le benzo(j, 

k)fluoranthène (Wilcke, 2007).  

I.1.1.3.2. Cas des sols de friches industrielles 

L’essor industriel qu’a connu l’Europe depuis le milieu du XIXième siècle a engendré 

une augmentation significative des concentrations en HAP lourds dans les sols continentaux 

(Denier van der Gon et al., 2007; Edwards, 1983; Johnsen et al., 2005). Le degré de pollution 

peut alors s’élever à plusieurs grammes de HAP totaux par kg de sol dans certaines friches 

(Bispo et al., 1999; Cebron et al., 2009; Haeseler et al., 1999; Hamdi et al., 2007; Saison et 

al., 2004; Vinas et al., 2005). A titre d’exemple, des concentrations de phénanthrène et de 

pyrène de l’ordre de 100 à 200 mg/kg de sol sont souvent reportées dans les sols industriels 

(Cornelissen et al., 1998). Les valeurs maximales reportées à notre connaissance font état de 

10 à 30 g de HAP par kg de sol au niveau de « hot spots » de contamination dans une 

ancienne usine à gaz (Bedford aux  Etats-Unis) (Khodadoust et al., 2000). En comparaison, 

les concentrations en HAP d'origine naturelle varient de 1 à 10 µg de HAP individuel par kg 

de sol (Wolfgang, 2000). Les sites industriels les plus contaminés incluent les usines à gaz, les 

raffineries de pétrole, les usines de créosotage et les anciennes cokeries (Wilson & Jones, 

1993) dont les traitements thermiques permettant d’obtenir le coke entraînent la formation de 
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goudrons renfermant une part importante de HAP (17%) ainsi que d’autres contaminants 

chimiques (benzols, phénols, acides cyanhydriques…) (Haeseler et al., 1999). 

La contamination des sols industriels est caractérisée par une grande hétérogénéité 

spatiale souvent décrite par des modèles stochastiques (Weigand et al., 2001). Elle atteint 

parfois des profondeurs de l’ordre du mètre (Bu et al., 2009; Weigand et al., 2001). Les types 

de HAP présents majoritairement varient avec l’historique de l'exploitation industrielle du site 

(Alexander, 2000). Si les concentrations observées peuvent être importantes à proximité des 

sites industriels, elles diminuent de manière exponentielle en fonction de la distance à la 

source émettrice (Crepineau et al., 2003).  

Les sols de friches sont aussi caractérisés par un« vieillissement » de la contamination 

qui se traduit, pour les HAP, par une volatilisation et/ou dégradation des molécules les plus 

légères (2 à 3 cycles) et par une séquestration des molécules les plus « lourdes » dans la 

matrice organo-minérale du sol (Alexander, 2000; Bogan & Sullivan, 2003; Nam et al., 1998). 

Ce phénomène est dû à une diffusion progressive des micropolluants dans les nanopores du 

sol, limitant par la suite les transferts de masses dans la phase aqueuse et la biodisponibilité 

des HAP (Bogan & Sullivan, 2003; Huesemann, 1997).  

De nombreuses études ont indiqué que la diminution de la biodisponibilité des HAP 

suite à leur séquestration naturelle dans le sol s’accompagne d’une diminution de la toxicité, 

interrogeant par là-même sur la nécessité de remédiation dans les cas de contaminations 

persistante après traitement ou « vieillissement » des sols (Alexander, 2000). Cependant, 

d’autres travaux ont, au contraire, montré que le caractère récalcitrant des HAP lourds à la 

biodégradation s’expliquerait davantage par des facteurs microbiens (i.e. absence de 

populations dégradantes ou d’activité de biodégradation) que par une diminution de leur 

biodisponibilité : une désorption rapide et importante des molécules est alors observée malgré 

le transfert des HAP dans la matrice minérale (Cornelissen et al., 1998; Huesemann et al., 

2004). Ces résultats font partie intégrante des études d’évaluation des risques et de mise en 

œuvre de procédés de réhabilitation des sols.  

I.1.1.4. Toxicité des HAP 

I.1.1.4.1. Généralités  

La toxicité des HAP varie en fonction de la molécule considérée, du type d’exposition 

(aigue ou chronique), de l’organisme et des cellules cibles ainsi que des conditions 

environnementales (Fent, 2003). Trois mécanismes généraux ont été décrits : la narcose non 
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polaire (ou toxicité de base) (Saiz et al., 2009; Sverdrup et al., 2002), l'activation biochimique 

(Fent, 2004; Lundstedt et al., 2007) et la toxicité photo-induite (photoactivation par les UV) 

(Botta et al., 2009; Teranishi et al.). La narcose non polaire résulte de l’absorption cutanée 

et/ou de l’ingestion de HAP provenant de l’eau interstitielle des sols et leur partage dans les 

lipides corporels ; elle constitue l’un des principaux modes de toxicité des HAP pour les 

invertébrés dans le sol directement exposés aux contaminants (Sverdrup et al., 2002). Les 

deux autres mécanismes (activation biochimique et toxicité photo-induite), sont impliqués 

dans la majorité des effets toxiques (génotoxicité, mutagènicité, cancérogènicité, 

tératogènicité, immunotoxicité perturbation du système endocrinien) (Kanaly & Harayama, 

2010; Reynaud & Deschaux, 2006; Van de Wiele et al., 2004). En effet, les HAP, molécules 

relativement simples et chimiquement stables, doivent souvent subir une activation biologique 

(métabolisation par des enzymes de détoxification cellulaire) ou physico-chimique (photo-

oxydation) pour être transformés en métabolites réactifs. Ils acquièrent alors des propriétés 

électrophiles et peuvent exercer une toxicité directe sur les biomolécules (Miller & Ramos, 

2001).  

I.1.1.4.2. Mécanismes de toxicité cellulaire 

Afin d’élucider les réactions biochimiques mises en jeu lors de la bioactivation des 

HAP, la majorité des travaux ont été conduits sur des animaux ou des cellules modèles (Xue 

& Warshawsky, 2005). Il existe trois voies principales de métabolisation des HAP (Xue & 

Warshawsky, 2005).  

Première voie de métabolisation des HAP 

La théorie de formation d’époxydes dihydrodiols hautement toxiques due à la présence 

de régions « baies » (Figure 2) est la plus répandue (Xue & Warshawsky, 2005). Les systèmes 

enzymatiques responsables de cette biotransformation  sont des complexes mono-oxygénases 

à cytochrome P-450. Ces enzymes participent à la détoxification des xénobiotiques en les 

convertissant en dérivés plus hydrosolubles théoriquement éliminés par l'organisme (Fent, 

2004; Leupold et al., 1992). D’autres péroxydases (prostaglandines synthases, lipoxygénases) 

et époxydes hydrolases sont aussi impliquées dans la bioactivation des HAP (Miller & 

Ramos, 2001) (Figure 1). 
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Figure 1  : Bioactivation séquentielle du benzo[a]pyrène. De multiples enzymes catalysent la 
biotransformation du benzo[a]pyrène en 7, 8-diol-9, 10, époxide, molécule cancérigène (d’après 
(Sullivan & Krieger, 2001)). 

Les diol-époxydes tels que le 7,8-diol-9, 10-époxide (Figure 1) sont des métabolites 

très réactifs aux propriétés mutagènes et cancérigènes (Cerniglia, 1984; Cerniglia, 1992; Baird 

et al., 2005). La cancérogénicité est fréquemment observée pour des HAP de 4 à 6 cycles dont 

sept sont classés cancérigènes pour l’homme par l’USEPA : le chrysène, benzo(a)pyrène, le 

benzo(b)fluoranthène, le benzo(k)fluoranthène, le dibenzo(a,h)anthracène et l’indéno(1,2,3-

cd)pyrène (Bojes & Pope, 2007). La dissymétrie de ces molécules associée à des 

configurations structurales particulières, appelées région « baie » et région « fjord », 

favorisent les réactions d’époxydation (Dabestani & Ivanov, 1999; Pahlman & Pelkonen, 

1987). Ces régions moléculaires correspondent à des structures angulaires ou « creux » 

formées par des anneaux benzéniques angulaires saturés et fusionnés avec d’autres noyaux 

aromatiques (Figure 2). 

région baie région fjord

benzo[a]pyrène dibenz[a,l]pyrène

région baie région fjord

benzo[a]pyrène dibenz[a,l]pyrène  

Figure 2 : Régions moléculaires impliquées dans la formation de diol-époxides ayant un potentiel 
cancérigène, d’après (Baird et al., 2005).  

Cette configuration gouverne les modalités d’oxydation et de formation de radicaux 

cationiques au sein de la molécule du fait de la gêne stérique résultante (Xue & Warshawsky, 

2005).  
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Seconde voie de métabolisation des HAP 

La seconde voie de biotransformation consiste en la formation d’un radical cation suite 

à l’oxydation par un électron de la molécule de HAP, la réaction étant catalysée par les 

cytochromes P-450 peroxydases (Cavalieri & Rogan, 1995). Les HAP ainsi métabolisés, 

comme le benzo(a)pyrène ou le dibenz[a,l]pyrène, ont en commun un potentiel d’ionisation 

bas ne dépassant pas 7,35 eV, ce qui favorise l’arrachement d’un électron (Cavalieri et al., 

1992).  

Troisième voie de métabolisation des HAP 

Enfin, la troisième voie de bioactivation suggère la formation de o-quinones très 

réactifs via des réactions catalysées par des dihydrodiols déshydrogénases à partir de 

catéchols (Penning et al., 1998; Xue & Warshawsky, 2005). Beaucoup de quinones sont 

potentiellement inductrices de la production de ROS (espèces réactives de l’oxygène) : la 

naphtoquinone et le phénanthroquinone sont parmi les molécules les plus susceptibles 

d’induire la production de ROS conduisant à un stress oxydant (dégradations par oxydations 

touchant les biomolécules, i.e. lipides, protéines, acides nucléiques) (Hasspieler et al., 1994). 

En présence d’oxygène moléculaire, les semi-quinones peuvent s’auto-oxyder et transférer 

des électrons aux atomes d’oxygènes, conduisant à la formation d’anion superoxyde (O2
.-) qui 

pourrait à son tour réagir avec le peroxyde d’hydrogène cellulaire (H2O2) et donner OH· 

(Hasspieler et al., 1994).  

D’autres voies enzymatiques moins fréquentes liées par exemple à la formation d’ester 

de l’acide sulfurique (à partir de HAP méthylés) peuvent aussi être impliquées dans le 

métabolisme de molécules très réactives (Surh & Miller, 1994). De plus, beaucoup 

d’interactions entre les HAP et d’autres molécules sont susceptibles d’augmenter le potentiel 

de génotoxicité et de cancérogénicité du mélange (White, 2002). La mutagénicité et 

cancérogénicité du 1-nitropyrène par exemple, forme nitratée du pyrène, a été clairement 

établie via le test d’Ames2 (Gorse et al., 1983), alors que le pyrène est non cancérogène et 

faiblement mutagène d’après le même test (Cerniglia, 1984).  

 

 

                                                
2 évaluation de la mutagénicité par induction de la réversion de souches bactériennes Salmonella typhimurium 

initialement incapables de synthétiser de l’histidine 
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I.1.1.4.3. Ecotoxicité des HAP dans les sols  

Dans les sols, la toxicité des HAP est directement fonction de la quantité de polluants 

et de leur biodisponibilité. En effet, du fait de leur très faible solubilité aqueuse, les HAP ont 

tendance à s’adsorber à la matière organique du sol et à migrer progressivement dans les 

microagrégats, diminuant leur accessibilité aux micoorganismes et aux plantes (Alexander, 

2000). Les effets écotoxiques de la pollution par les HAP se traduisent par des altérations 

biologiques tant aux niveaux moléculaires que populationnels, sur des organismes aussi divers 

que les bactéries (Maliszewska-Kordybach et al., 2007; Sverdrup et al., 2002), les 

champignons (Chiapusio et al., 2007), les protozoaires (Sverdrup et al., 2002), les vers de 

terre (Eom et al., 2007; Jonker et al., 2007), les arthropodes (Bouchard, 1999; Eom et al., 

2007; Hamdi et al., 2007) et les plantes (Baud-Grasset et al., 1993) (Eom et al., 2007; 

Sverdrup et al., 2003).  

Dans le cadre de cette étude sur la phytoremédiation des sols pollués, nous nous 

sommes particulièrement intéressés à la toxicité des HAP vis-à-vis des bactéries et des 

plantes. Certaines communautés bactériennes impliquées dans des fonctions biogéochimiques 

particulières (bactéries nitrifiantes) peuvent en effet se révéler plus sensibles que d’autres 

groupes saprotrophes  (Maliszewska-Kordybach et al., 2007; Sverdrup et al., 2002). Il en est 

de même pour les végétaux dont les réponses physiologiques peuvent aussi varier en fonction 

de la texture des sols, de l’âge de la plante et de l’espèce considérée (Chiapusio et al., 2007). 

Compartiment bactérien 

La biodégradation des HAP dans les sols ne conduit pas systématiquement à la 

minéralisation ou disparition complète des composés. Il peut y avoir formation et libération 

dans le milieu de métabolites de dégradation qui peuvent être des intermédiaires réactifs de 

types phénols, quinones et dihydrodiols (Liu et al., 1992). Ces composés, plus solubles que 

les molécules « mères », sont susceptibles de diffuser dans le milieu et d’exercer leur toxicité 

(Xue & Warshawsky, 2005). Cependant, très peu de données sont disponibles dans la 

littérature concernant l’impact biologique de ces métabolites (Pagnout et al., 2006; Sepic et 

al., 2003). La toxicité de neuf métabolites de dégradation du fluoranthene, pris 

individuellement, par Pasteurella sp. IFA montre par exemple qu’à l’exception du 9-

hydroxyfluorène qui est quatre fois plus toxique que le fluoranthène, tous les autres 

métabolites sont 37 à 3000 fois moins toxique que la molécule mère (Sepic et al., 2003). Ces 

expériences ne traitent toutefois pas des effets synergiques des métabolites en mélange. Le 

test d’Ames  réalisé sur des métabolites de dégradation du pyrène, du fluoranthène et du 
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phénanthrène par Mycobacterium sp. SNP11 a aussi indiqué la disparition du potentiel 

génotoxique au fil de la dégradation (Pagnout et al., 2006). 

Les travaux sur la biodégradation des HAP par les mycobactéries (en milieu liquide) 

ont rendu compte de la formation de quinones issues de l’oxydation non-enzymatique de 

dihydroxy-HAP, de trans-dihydrodiols résultant de l’époxydation des HAP par des complexes 

enzymatiques monooxygénase à cytochrome P-450 et de methoxy–hydroxy dérivés 

(Heitkamp et al., 1988; Moody et al., 2001). Une catéchol-O-méthyltransférase a récemment 

été isolée à partir du cytosol de Mycobacterium vanbaalenii PYR-1 (Kim et al., 2004) 

suggérant que cette enzyme jouerait un rôle dans la détoxification des catéchols en générant 

moins de composés réactifs méthoxy-dérivés. Cette méthylation pourrait aussi limiter 

l’accumulation de quinones ou d’époxydes dans le milieu de culture. Dans les sols, ces 

composés peuvent également être métabolisés par d’autres souches bactériennes : on parle 

alors de consortium bactérien de dégradation (Cerniglia, 1992; Liu et al., 1992). Ces 

métabolites sont rapidement minéralisés dans un sol oxygéné ou peuvent se lier à la matière 

organique du sol (résidus liés), n’étant alors plus biodisponible en l’état (Aprill & Sims, 1990; 

Neff et al., 2005). 

La photoactivation des HAP donne également lieu à la formation d’« oxy-HAP » dont 

la distribution dans l’environnement et la toxicité constituent un risque réel pour 

l’environnement (Xie et al., 2006). Le phénanthrène, l’un des HAP les plus ubiquistes, est 

rapidement (demi-vie de 48h dans l’atmosphère) converti en phénanthroquinone (Peters et al., 

2007). Ce dernier est responsable de la production de ROS (Peters et al., 2007) et/ou de 

l’inhibition de la chaîne de transport des électrons (Babu et al., 2001). Au niveau des sols, le 

stress oxydant, résultant de la saturation des systèmes cellulaires impliqués dans la 

neutralisation des ROS (catalase, superoxyde dismutase ou SOD), peut être accentué par la 

présence de métaux, co-contaminants fréquents dans les sols de friches pollués par des 

hydrocarbures (Babu et al., 2001). Plusieurs études in vitro ont ainsi montré que le cuivre 

pouvait catalyser les cycles redox du phénanthroquinone (Babu et al., 2001; Yu, 2002). En 

d’autres termes, la présence du cuivre et d’oxy-HAP pourrait accentuer le stress oxydant et 

expliquer l’effet synergique de toxicité de certains métaux/oxy-HAP.  
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Compartiment  végétal 

Les mécanismes de toxicité des HAP accentués en présence de métaux et rencontrés 

au niveau cellulaire à l’échelle bactérienne, sont également susceptibles de se produire dans 

les cellules et tissus des organismes végétaux, en particulier au niveau racinaire, augmentant 

la sensibilité des plantes aux micropolluants présents (Babu et al., 2001). Les HAP (en 

particulier ceux à faibles poids moléculaires et les molécules dérivées de type oxy-HAP) 

peuvent pénétrer au niveau des membranes cellulaires après diffusion passive dans la solution 

du sol (Chaineau et al., 1997), inhiber la chaîne de transport des électrons et l’activité 

photosynthétique (Mallakin et al., 2002) et diminuer l’efficacité d’approvisionnement en eau 

et en nutriments (Reilley et al., 1996; Salanitro et al., 1997).  

La toxicité des HAP, traduite in fine par les effets sur le développement et la 

croissance végétale, est généralement dépendante de la concentration en polluants du milieu et 

de l’espèce considérée. Alors qu’une exposition à faible dose (inférieure à 50 mg/kg de sol 

sec) peut augmenter la biomasse végétale, réponse physiologique caractéristique aux stress 

environnementaux communément appelé hormesis (Calabrese & Blain, 2005; Calabrese & 

Blain, 2009; Zhang et al., 2010), de fortes doses peuvent en revanche provoquer une 

inhibition de croissance ou l’absence totale de germination des plantules (Ma et al., 2010a; 

Maila & Cloete, 2002). Les réponses physiologiques diffèrent à la fois selon le type de 

molécule considérée et l’espèce végétale (Sverdrup et al., 2003; Zhang et al., 2010). Sverdrup 

et ses collaborateurs (2003) ont ainsi reporté une concentration effectrice produisant 20 % 

(CE20) de réduction de poids frais chez les jeunes pousses de Sinapsis alba, Trifolium 

pratense et Lolium perenne pour des teneurs en HAP variant de 140 à 650 mg/kg pour le 

fluoranthène, 55 à 380 mg/kg pour le fluorène, 37 à 300 mg/kg pour le phénanthrène et 49 à 

1300 mg/kg pour le pyrène (Sverdrup et al., 2003) (Tableau 2). De même, à exposition 

équivalente, la biomasse de Panicum bisulcatum a été réduite en moyenne de 70% par 

exemple par rapport aux témoins, alors que celle de Aeschynomene indica en était augmentée 

(Lee et al., 2008), confirmant ainsi la toxicité potentielle des HAP chez les végétaux 

supérieurs.  
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Tableau 2  : Estimations des concentrations en fluorème, phénanthène, fluoranthène et pyrène 
induisant une inhibition de 50% de la germination et une réduction de 20% du poids frais chez  
la moutarde (Sinapsis alba), le trèfle rouge (Trifolium pratense) et l’ivraie vivace (Lolium 
perenne), d’après Sverdrup et al. (2003). 

HAP  
(solubilité mg/L) Espèce végétale 

Concentration 
effectrice inhibant 
de 50% (LC50) la 
germination des 
graines (mg/kg) 

Concentration 
effectrice entraînant 

une réduction de 
20% (CE20) du 
poids frais des 

plantules 

S. alba >> 1000 120 (12–220) 

T. pratense 950 (720-1200) 55 (26–83) Fluorène (1,9) 

L. perenne >> 1000 380 (0–1600) 

S. alba >> 1000 77 (41–110) 

T. pratense >> 1000 37 (22–52) 

3 
cy

cl
es
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at
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Phénanthrène  
(1,1) 

L. perenne >> 1000 300 (210–400) 

S. alba >> 1000 650 (260–1000) 

T. pratense >> 1000 140 (0–478) Fluoranthène (0,26) 

L. perenne >> 1000 490 (320–670) 

S. alba >> 1000 120 (14–220) 

T. pratense >> 1000 49 (26–71) 

4 
cy

cl
es

 
ar

om
at
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u

es
 

Pyrène  
(0132) 

L. perenne >> 1000 > 1000 

I.1.1.5. Aspects réglementaires de la gestion des sites et sols pollués  

Il n'existe pas en droit français de loi concernant exclusivement les sites et sols 

pollués. Selon la définition du Ministère de l’Aménagement du Territoire et de 

l’Environnement en 1996, « un site pollué est un site qui, du fait d’anciens dépôts de déchets 

ou d’infiltrations de substances polluantes, présente une pollution susceptible de provoquer 

une nuisance ou un risque pérenne pour les personnes ou l’environnement » (El  Yamani, 

juillet 2006). Il s’agit en d’autres termes d’un site dont l’état de pollution n’est pas compatible 

avec les usages constatés ou envisagés, nécessitant la délimitation d’un périmètre 

géographique concerné par un plan de gestion (MEDD Note ministérielle, 2007). 

Deux textes servent de base législative en matière d’intervention sur les sites et sols 

pollués en plus du Code de l’Environnement : la Loi n° 75-633 du 15 juillet 1975 relative à 

l'élimination des déchets et à la récupération des matériaux modifiés et celle de 1976 tenant 

lieu pour les Installations Classées pour la Protection de l’Environnement (ICPE) (Loi n° 76-

663 du 19 juillet 1976). La loi « déchets » de 1975 fait obligation à l’exploitant d’un site de 

prévenir les pollutions et de remettre le site en état en fin d’exploitation : c’est le principe du 

« pollueur-payeur ». 
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La politique de gestion nationale est précisée, notamment par la circulaire du 3 

décembre 1993 relative à la mise en place d’une politique de traitement et de réhabilitation 

des sols pollués, et celle du 7 avril 1996 relative à la réalisation de diagnostics initiaux et de 

l’Evaluation Simplifiée des Risques (ESR). L’ESR utilise des valeurs guides (valeurs de 

constats d'impacts (VCI) et les valeurs de définition de source-sol (VDSS)) pour noter le 

degré d’importance de l’impact de la pollution sur les sols (BRGM, 2000; INERIS, 2001). La 

Circulaire du 10 décembre 1999 fixe plus précisément les objectifs de réhabilitation et 

introduit le « diagnostic approfondi » ainsi que les Evaluations Détaillées des Risques (EDR) 

en tant qu’outils d’aide à la décision pour gérer le risque. La politique de réhabilitation des 

sites s’est ainsi davantage infléchie vers une politique de gestion des risques en fonction des 

usages que sur l’attachement du degré de pollution intrinsèque. 

L’ensemble des outils de gestion de sites et sols pollués a récemment fait l’objet d’une 

réévaluation par le Ministère de l'Ecologie et du Développement Durable (MEDD), basée sur 

le retour d’expérience. Les conclusions ont donné lieu à la suppression des ESR, EDR, et 

usages de VCI-VDSS. On retrouvera cependant de nombreuses références à ces valeurs dans 

les archives concernant l’évaluation des sites industriels anciens. Deux nouvelles démarches 

de gestion ont remplacé ces approches (Note ministérielle du 8 février 2007) : la démarche 

d’interprétation de l’état des milieux (IEM) pour les sites déjà urbanisés ou occupés et le plan 

de gestion pour les sites à urbaniser ou à réhabiliter. Ce dernier intervient lorsque la situation 

permet d’agir aussi bien sur l’état du site (par des aménagements ou des mesures de 

dépollution) que sur les usages qui peuvent être choisis ou adaptés (liés à une installation 

classée ou non, détaillé en annexes de la Note ministérielle de 2007). 

I.1.2. Les parcs à cendres  

I.1.2.1. Généralités 

Si l’application des outils de gestion permet d’évaluer les risques liés aux sites 

potentiellement pollués, elle fait aussi ressortir la nécessité de prise en considération des sites 

dégradés résultant d’activités industrielles peu polluantes pour les sols telles que la 

combustion de charbon à fin énergétique. Bien que l’attention portée au développement des 

énergies renouvelables soit en constante augmentation, le recours aux sources d’énergies 

fossiles comme le charbon demeure incontournable dans l’approvisionnement énergétique 

global (Goumans et al., 1994; Ram & Masto, 2010; Twardowska et al., 2004). La production 

mondiale de charbon était ainsi estimée à 3,5 milliards de tonnes par an en 2007, dont la 
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majeure partie était utilisée dans la production de 38% de l’électricité mondiale (Ram & 

Masto, 2010). La combustion de charbon bitumeux, sub-bitumeux, d’anthracite ou de lignite 

dans les centrales thermiques entraîne alors la production de résidus de combustion dont 60 à 

88% sont constitués de cendres volantes (Vassilev & Vassileva, 2006). Il s’agit généralement 

de particules minérales qui sont collectées dans les fumées de combustion puis entreposées 

dans des terrils ou parcs à cendres (bassins de stockage). Leur production représente plus de 

550 millions de tonnes par an au niveau mondial (Goumans et al., 1994; Querol et al., 2001; 

Twardowska et al., 2004). L’Europe se place au 4ième rang des producteurs avec plus de 40 

millions de tonnes, derrière la Chine, les Etats-Unis, et l’Inde, respectivement avec 160, 120, 

118 millions de tonnes par an (Jala & Goyal, 2006; Ram & Masto, 2010; Twardowska et al., 

2004). 

 

En France, le développement des centrales nucléaires et d’autres sources d’énergie 

comme l’hydraulique a entraîné la fermeture progressive des centrales thermiques qui 

n’assuraient plus que 5% des besoins nationaux en électricité en 2002 (Dinger & Falcy, 

2002). Parmi les 11 sites de stockage et centrales à charbon d’Electricité De France (EDF) 

encore en activité, deux sont répartis en Lorraine, sur les sites de Blenod et La Maxe. En 

2002, le parc de stockage de EDF était estimé à 10 700 000 t dont près de la moitié pour la 

seule région Lorraine et 250 000 t entreposées sur le site de Richemont (Tableau 3) : 

Tableau 3 : Production et stock des cendres volantes en France (Haber et al., 2003);  
SURSCHISTE, filiale à part entière de la Société Nationale d'Electricité et de Thermique depuis 1997, 
est un opérateur commercial et industriel chargé de valoriser les coproduits issus de la combustion du 
charbon en centrale thermique. 

 EDF SURSCHISTE 

Production 2002      775 000 t      400 000 t 

Stocks France 10 700 000 t 10 300 000 t 

Stocks Lorraine   4 800 000 t   3 500 000 t 

Stocks Carling    3 500 000 t 

Stocks Blénod   3 650 000 t  

Stocks La Maxe      900 000 t  

Stocks Richemont      250 000 t  

Les programmes de reconversion de sites associés au démantèlement progressif des 

installations industrielles définissent les conditions de réhabilitation des parcs à cendres. De 
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manière générale, une partie des cendres « fraîchement » produites peut être valorisée dans 

l’industrie cimentière (Erdogdu et al., 1998), routière (Kumar et al., 2006) ou la fabrication de 

céramique (Erol et al., 2000). Pour les anciens stocks non revalorisables directement, d’autres 

alternatives doivent être envisagées pour éviter l’excavation et le transport des cendres.  

Plusieurs études ont proposé la végétalisation de ces parcs à cendres pour les 

« piéger » au sol et éviter l’érosion éolienne de ces matériaux pulvérulents (Mitrovic et al., 

2008; Pandey et al., 2009). L’application de techniques de phytoremédiation, ou plus 

précisément de phytostabilisation via la création de liens entre les particules du substrat et les 

racines des plantes, permettrait à terme de réduire l’impact des facteurs érosifs (pluie, vent…) 

tout en intégrant ces espaces à leur environnement naturel (Adriano et al., 1980; Carlson et al., 

1993; Djurdjević et al., 2006; Haynes, 2009; Mitrovic et al., 2008; Pandey et al., 2009). 

I.1.2.2. Origine et production des cendres 

Les cendres volantes sont issues des centrales thermiques. Il s’agit d’un solide 

complexe atypique, qui agrège à la fois des propriétés intrinsèques aux gisements de houille 

dont elles sont issues et des transformations profondes engendrées par l’ensemble des 

procédés d’utilisation du charbon aboutissant à la production d’électricité (Adriano et al., 

1980; Benezet et al., 2008; Vassilev & Vassileva, 2006) (Figure 3). 

  

 

Figure 3 : Principe de fonctionnement d’une centrale thermique à charbon ou centrale 
thermique à flamme (d’après Haber et al. (2003)).  

Le charbon, contenant des stériles (partie rocheuse extraite en même temps que le 

charbon composée d’environ 70 % de schiste et de grès carbonifère), est pulvérisé et injecté 
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dans la chambre de combustion des chaudières des centrales thermiques (Figure 3). Ces 

dernières sont tapissées de tubes dans lesquels circule de l'eau froide. Le dégagement de 

chaleur issu de la combustion permet de chauffer l’eau. La vapeur d’eau formée est envoyée 

sous pression vers les turbines qui entraînent un alternateur produisant un courant électrique 

alternatif. (Figure 3). Une fraction de résidus solides (10 à 15%) se dépose à la base de la 

chambre de combustion. Il s’agit des cendres de foyer, mâchefers de petites dimensions (30 

µm à 30 mm). Le reste (85 à 90%) se dépose d’abord par effet mécanique le long du trajet du 

gaz en combustion et des fumées, puis est évacué par dépoussiérage électrostatique ou 

mécanique. Ces poussières sont alors transportées dans des silos de stockage et 

d’homogénéisation : ce sont les cendres volantes proprement dites (Figure 3). A partir de ces 

silos, les cendres peuvent êtres humidifiées (8 à 12% de teneur en eau pour un transport solide 

ou plus s’il s’agit d’un transport hydraulique) et évacuées vers les bassins de décantation ou 

parcs à cendres (Afechkar & Nahhass, 2005; Egan, 1976; Haber et al., 2003; Haynes, 2009; 

Jala & Goyal, 2006). 

            La centrale d’EDF basée à Richemont (57270) a été créée au début des années 1950 en 

vue de valoriser les excédents de gaz de hauts fourneaux et d’aciérie produits par les usines de 

Patural, de Rombas et de Serémange. Depuis leur création et ce jusqu’en 1995, du charbon 

pulvérisé, essentiellement lorrain, a été utilisé comme combustible complémentaire, 

entraînant la production de cendres. Dès les années 1960, ces cendres, transportées par voie 

hydraulique, ont été stockées dans 3 bassins de décantation situés au nord-ouest de l’usine, 

entre l’autoroute A31 et l’Orne (rapport ANTEA n° A 04542). L’arrêt total des activités a été 

prononcé en 2008 (BASOL, 2008) et le site est en démantèlement complet depuis 2010. 

I.1.2.3. Classification des cendres 

Les cendres représentent par définition les impuretés non-combustibles originellement 

présentes dans le charbon. Leurs propriétés physico-chimiques et minéralogiques dépendent 

étroitement de la nature du charbon dont elles sont issues et des processus de combustion 

subits (Adriano et al., 1980; Benezet et al., 2008; Carlson et al., 1993; Vassilev & Vassileva, 

2006). Plusieurs critères de classification ont été proposés, basés sur la teneur en oxydes de 

silicium, de fer, de calcium, et de magnésium et l’hétérogénéité du matériau (Barthet et al., 

2003; Manz, 1999; Ram & Masto, 2010; Vassilev & Vassileva, 2006). En France, elles sont 

généralement classées en trois catégories (Barthet et al., 2003) : 

- les cendres silico-alumineuses, provenant d’un charbon pauvre en calcaire, présentant 

des propriétés pouzzolaniques : en présence de chaux et d’eau, ces cendres font prise, 
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conduisant à la formation de composés hydratés insolubles. Cette propriété est par 

ailleurs utilisée pour l’emploi de ces cendres en couches de chaussées (remblais, 

couches de forme); 

- les cendres sulfo-calciques, issues d’un charbon riche en soufre, présentant des 

propriétés hydrauliques : en présence d’eau elles font prise comme le ciment; 

- les cendres silico-calciques, provenant d’un charbon pauvre en calcaire, mais enrichies 

suite à l’utilisation de désulfurants calciques. Afin de diminuer l'émission dans 

l'atmosphère de gaz polluants tel que le dioxyde de soufre, une désulfuration primaire 

est réalisée par ajout de calcaire (CaCO3), de chaux vive (CaO) ou de chaux hydratée 

(hydroxyde de calcium Ca(OH)2) dans le foyer. Les cendres finalement enrichies en 

calcium présentent à la fois des propriétés pouzzolaniques et hydrauliques dans des 

proportions variables.  

Les cendres provenant de la houille comportent généralement une forte teneur en silice 

et en alumine et une faible teneur en chaux et sulfates. C’est le cas des cendres de Lorraine, 

appartenant donc à la catégorie des cendres dites silico-alumineuses (Haber et al., 2003; 

rapport ANTEA n° A 04542). 

I.1.2.4. Caractéristiques et propriétés physico-chimiques des cendres 

I.1.2.4.1. Aspect et structure minéralogique 

Du point de vue morphologique, les cendres volantes sèches se présentent sous forme 

d’une poudre fine et veloutée, analogue à une poudre de ciment. L’observation microscopique 

(photonique) révèle un mélange de grains de formes et de couleurs variées, en majorité 

sphériques, lisses et brillants (Afechkar & Nahhass, 2005; Benezet et al., 2008; Cereda et al., 

1995; Vassilev & Vassileva, 2006). D’un point de vue minéralogique, il existe une partie 

vitreuse souvent prépondérante (phase amorphe unique réactive, i.e. verre silico-alumineux) et 

une partie cristallisée (phases cristallisées inertes, i.e. mullite, quartz et magnétite); (Afechkar 

& Nahhass, 2005; Benezet et al., 2008; Cereda et al., 1995; Vassilev & Vassileva, 2006). Les 

verres silico-alumineux exposés à l’air libre ont la propriété de s’altérer au fil des années pour 

se transformer en argiles non cristallines qui peut être bénéfique en fixant activement les 

métaux lourds, soit en les encapsulant, soit en les intégrant directement à leur structure 

(Benezet et al., 2008; Cereda et al., 1995). La formation d’oxyhydroxydes de fer (goethite) 

résultant des intéractions cendres-eau participe aussi à l’immobilisation de métaux 

potentiellement phytotoxiques (Leckie et al., 1980). 
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I.1.2.4.2. Finesse des grains 

Les cendres volantes sont constituées d’un mélange de particules magnétiques et non-

magnétiques fines à ultrafines, dont les dimensions s’échelonnent de 0,5 à 200 µm (Baba & 

Alper, 2002; Khandkar et al., 1993). La surface spécifique Blaine (mesure de la finesse de 

broyage en cm2/g par perméabilité à l’air) est le plus souvent comprise entre 2200 et 

4500 cm2/g. Elle est analogue à celle d’un ciment. Le poids d’un mètre cube de cendres 

sèches en vrac varie, suivant le tassement, de 0,55 à 1,16 t/m3 (masse volumique absolue de 

2,02 t/m3 en moyenne) (Afechkar & Nahhass, 2005; Haynes, 2009; Mishra & Shukla, 1986). 

La présence majoritaire d’éléments de petite taille (< 2 mm) peut donner lieu à des 

phénomènes de compaction et de « cimentation » naturelle de la couche superficielle des 

dépôts lors d’événements pluvieux. Il en résulte alors une couche de surface difficilement 

pénétrable par les racines des plantes (Carlson et al., 1993) (Dinger & Falcy, 2002). 

I.1.2.4.3. Comportement à l’eau 

Concernant leur sensibilité à l’eau, les cendres volantes sont hydrophiles (Ghodrati et 

al., 1995) avec une rétention d’humidité de 6,1 à 13,4%, une conductivité électrique à 

saturation de l’ordre de 0,63 à 55 deciSiemens/m  et une capacité de rétention d’eau de 45 à 

60% (Aitken et al., 1984; Sarkar & Rano, 2007). La capacité de rétention d’eau relativement 

élevée ne traduit cependant pas nécessairement une biodisponibilité en eau accrue pour la 

plante dans la mesure où l’eau peut être retenue par des forces de capillarités importantes dans 

les micropores des cendres (Ghodrati et al., 1995). 

Le pH varie de 4,5 à 12 mais la majorité des cendres volantes produites dans le monde 

sont alcalines (Adriano et al., 1980; Ram & Masto, 2010; Ram et al., 2006). Cela a une 

influence directe sur la biodisponibilité des éléments traces métalliques qui tendent à 

précipiter ou à fortement s’adsorber au sol en conditions basiques (Carlson et al., 1993). Par 

ailleurs, les lessivages successifs des couches superficielles des dépôts de cendres en terrils 

participent au « vieillissement » du substrat, ce qui se traduit par une diminution du pH 

facilitant l’installation progressive d’un couvert végétal (Adriano et al., 1980; Dinger & Falcy, 

2002).  

I.1.2.4.4. Composition chimique élémentaire 

D’un point de vue élémentaire, 90 à 99% des cendres volantes sont constituées 

d’atomes de Si, Al, Fe, Ca, Mg, Na et K; principalement présents sous forme d’oxydes 
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(Tableau 4) (Afechkar & Nahhass, 2005; Benezet et al., 2008; Carlson et al., 1993; Vassilev 

& Vassileva, 2006). 

Tableau 4 : Composition chimique relative (% moléculaire) des cendres volantes silico-
alumineuses (Afechkar & Nahhass, 2005). 

Oxydes Pourcentage de la fraction totale (%) 

SiO2 43 - 54 

Al2O3 22 - 32 

FeO3 et TiO2 4 - 15 

CaO 1 - 8 

MgO 1 - 3 

K2O 2 - 5 

Na2O 0,5 - 1 

SO3 0,2 - 2 

Les cendres contiennent aussi des éléments assimilables comme le P, B, Cu, Zn, Mn et 

d’autres éléments traces métalliques qui sont généralement lessivés dans les cendres 

« vieillies » (stockées dans les parcs à cendres), et radioisotopes (de la série de 238U, 232Th, 

et 40K) (Aitken et al., 1984; Furr et al., 1977; Jankowski et al., 2006). La disponibilité de Mg, 

Mo, S et Zn dans certains types de cendres est comparable à celle des engrais (Elmogazi et al., 

1988). Les cendres volantes, de part leur teneur relative en macro et micronutriments (K, Ca, 

Mg, S, P) sont utilisées en amendements de certaines terres agricoles et en foresterie (Jala & 

Goyal, 2006; Rees & Sidrak, 1956; Yunusa et al., 2006). 

La plupart des nutriments essentiels à la croissance des végétaux est donc présente, 

excepté l’azote, qui est oxydé en même temps que le carbone durant la combustion du 

charbon. L’absence de teneur suffisante en azote ou la non-biodisponibilité d’autres éléments 

selon leurs formes chimiques peut limiter la recolonisation du milieu par les espèces végétales 

locales (Pandey et al., 2009). 

I.1.2.4.5. Composition en imbrûlés 

La combustion n’étant jamais complète, il peut subsister une fraction « grossière » de 

charbon entraînée avec les cendres (Veranth et al., 2000). La matrice ferro-aluminosilicatée 

des grains comprend une proportion variable de carbone non brûlé inclu dans des phases 

minérales de quartz, mullite, hematite, ou magnetite (Tripathy & Sahu, 1997). La teneur en 

imbrûlés peut varier de 1 à 6%, allant jusqu’à 10% en présence d’un charbon pauvre en 
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matières volatiles (Afechkar & Nahhass, 2005; Haynes, 2009). La teneur en carbone 

organique des cendres « vieillies » est également plus élevée que celles directement issues des 

centrales de production (Khandkar et al., 1993).  

I.1.2.4.6. Teneurs en micropolluants  

La teneur en éléments traces métalliques (ETM), volatilisés lors de la combustion puis 

re-condensés à la surface des particules, est inversement proportionnelle à la taille de ces 

dernières. Parmi les ETM fréquemment rencontrés, on peut citer : Cr, V, Mo, Mn, Ni, Co, Cu, 

Pb, Zn, Ti (Bogdanovic et al., 1995; Cereda et al., 1995; Lecuyer, 1995). La composition 

varie toutefois en fonction de la provenance du charbon. Les concentrations en Zn, Cu, Ni, Cr 

et V sont plus élevées dans les cendres dérivées du lignite que celles issues du charbon 

bitumeux et sub-bitumeux (Sadasivan & Negi, 1991). Ces éléments-traces métalliques ont un 

potentiel d’inhibition de germination ou de développement des plantules plus ou moins 

important en fonction des espèces considérées (Haynes, 2009). L’élément le plus 

problématique dans les cendres de par sa phytoxicité, est le bore (B) pour lequel des 

concentrations de l’ordre de 20 à 60 mg/kg sont couramment retrouvées, alors que 30 mg/kg 

est considéré comme une dose très toxique (Bradshaw, 1997). Cependant, la mobilité des 

métaux associée au fort lessivage des couches superficielles des cendres en dépôts permet 

généralement d’atteindre des conditions physico-chimiques favorables à la croissance des 

plantes au bout de 2 à 3 ans de « vieillissement » (Carlson et al., 1991). La bioaccumulation 

de certains éléments non toxiques pour la croissance des plantes comme Se, Mo, et As et leur 

biomagnification dans la chaîne alimentaire lorsque les cendres sont utilisées dans des 

contextes agricoles est davantage problématique (Carlson et al., 1991; Haynes, 2009; Tolle et 

al., 1983).  

 

Dix-neuf hydrocarbures aliphatiques ont aussi pu être détectés dans des cendres 

volantes directement sorties du collecteur électrostatique dans une centrale thermique aux 

Etats-Unis (Higgins et al., 1983). Les hydrocarbures aromatiques présents sont 

essentiellement le benzène, l’éthylbenzène, le toluène, le xylène (BETX) (Fernandez et al., 

2001). Les hydrocarbures chlorés ont généralement des concentrations inférieures aux seuils 

de détection (Fernandez et al., 2001). 
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I.1.2.5. Processus pédogénétiques de  « vieillissement » du substrat 

L’étude des substrats composés de cendres volantes de lignite et de cendres 

volcaniques témoignent de propriétés chimiques similaires, bien que les premières puissent 

contenir des quantités inhabituelles de carbonates de gypse (formation de gypse artificiel pour 

limiter la production atmosphérique de SO2 par combustion de lignite), de calcium, de 

magnésium, et de carbone organique en fonction du charbon initial (Zikeli et al., 2005). Les 

phénomènes de « vieillissement » ou de désagrégation des cendres de lignite sont toutefois 

considérablement plus rapides que ceux des cendres volcaniques (Warren et al., 1985; 

Zevenbergen et al., 1999). La proportion en argiles non cristallins est beaucoup plus 

importante dans des cendres de lignite après 10 ans de vieillissement seulement qu’elle ne 

l’est dans des cendres volcaniques âgées de plus de 250 ans (Zevenbergen et al., 1999). 

L’origine de cette transformation rapide résiderait dans le pH initialement très alcalin des 

cendres industrielles (pH 11 à 12), entraînant la dissolution accélérée des verres 

d’aluminosilicates. Parallèlement à ce processus, la transformation des oxydes de calcium 

(chaux vive (CaO) et gypse (CaSO4)) initialement présents dans les cendres volantes en 

carbonate de calcium ou calcite (CaCO3), par une série de réactions faisant intervenir le CO2 

atmosphérique (ou issu de la respiration microbienne) entraîne une diminution du pH aux 

environs de 7 à 8 (Schramke & J, 1992). Cette acidification entraîne la précipitation du 

silicium et de l’aluminium dissous en composés d’aluminosilicates amorphes. Ces composés 

ont une plus grande capacité d’adsorption de cations et d’anions que la forme cristalline étant 

donné leur plus grande surface active. Une des conséquences de cette formation d’argiles est 

l’enrobage des particules de cendres qui agissent ensuite comme adsorbant pour d’éventuels 

contaminants (métaux lourds). Il en découle aussi une barrière physique contre le lessivage de 

certains nutriments. Ces argiles peuvent également réagir avec la matière organique issue de 

la revégétalisation du site en séquestrant une partie du carbone organique (Zikeli et al., 2002, 

2005). Une relation directe a pu être montrée entre l’abondance du couvert végétal sur les 

dépôts de cendres et la concentration en composés polyphénoliques totaux (précurseurs dans 

la formation de substances humiques constituant la matière organiques des sols) (Djurdjević 

et al., 2006). Il peut en résulter une accumulation rapide de la matière organique, influençant 

aussi la biodisponibilité en nutriments associée au développement d’importantes 

communautés microbiennes (Machulla et al., 2004; Zikeli et al., 2004). Ces dernières peuvent 

en retour modifier les propriétés physico-chimiques du sol et promouvoir la croissance des 

végétaux. La désagrégation initiale des cendres associée à la déposition de matières 



 36 

organiques au cours de la revégétalisation conduit en définitive à la formation progressive 

d’un substrat dont les propriétés physico-chimiques et biologiques différent largement de 

celles des cendres sorties d’usine (Zikeli et al., 2002, 2005).  

I.1.2.6. Evaluation écotoxicologique  

En 1999, EDF a mené une série d’études écotoxicologiques en France sur plusieurs 

cendres volantes de type silico-alumineuses et silico-calciques réalisées selon le critère H14 

du MATE (Ministère de l’Aménagement du Territoire et de l’Environnement, devenu 

Ministère de l’Ecologie et du Développement Durable; circulaire du 4 février 2002, «critère 

H14 : caractérisation et classification des déchets à des fins de valorisation ») pour la 

classification de la dangerosité des déchets. Les tests utilisés – test daphnies 48H, 

MICROTOX 30 min, test algues 72H, test Cériodaphnies 7 jours, test d’Ames (mutagénicité), 

croissance de l’orge et du colza 14 jours, test vers de terre 14 jours- ont montré l’absence 

d’écotoxicité directe et indirecte des lixiviats des cendres volantes de fraîche production et de 

cendres stockées dans des terrils ou des bassins (Barthet et al., 2003). 

Des essais de culture de la bactérie Thiobacillus thiooxidans dans un milieu contenant 

jusqu’à 10% (poids/volume) de cendres volantes ont montré une inhibition du taux de 

croissance puis une adaptation de la souche et un retour à un taux de croissance équivalent au 

témoin après trois semaines d’exposition. Grâce à la production de substances polymériques 

extracellulaires en quantité trois fois plus importantes que pour le témoin, les bactéries ainsi 

adaptées pouvaient alors adhérer aux cendres (Seidel et al., 2001). 

I.1.2.7. Evaluation simplifiée des risques du site EDF Richemont 

Concernant la centrale de EDF à Richemont, dans le cadre du contrat cadre EDF-

MEDD (Ministère de l’Ecologie et du Développement Durable), l’évaluation simplifiée des 

risques (ESR) a  mis en évidence plusieurs zones contaminées (pollution en métaux, 

hydrocarbures, polychlorobiphényles) : ancienne décharge, anciens parcs à cendres, parc à 

ferrailles, zone de dépôts, fosses à hydrocarbures. L'ESR range le site en classe 2 (« à 

surveiller » pour un usage non sensible) vis-à-vis du contact direct sol et de l'utilisation des 

eaux superficielles pour usage non AEP (Alimentation en Eau Potable) (BASOL, 2008). 

A la date du 13 décembre 2007, toutes les concentrations mesurées dans les eaux 

souterraines sont conformes aux valeurs limites. Aucune action corrective n'est à prescrire au 
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regard de ces résultats, la surveillance de la nappe doit cependant être maintenue (BASOL, 

2008). 

I.1.2.8. Aspects réglementaires 

La réglementation européenne classe les cendres de charbon comme des déchets 

industriels non dangeureux (liste verte (OCDE, 2001) inscrits au catalogue européen des 

déchets (Haber et al., 2003) : 

- 10 01 01 pour les mâchefers 

- 10 01 02 pour les cendres volantes de charbon. 

 

En France, aucune réglementation spécifique n’est établie pour les cendres. Leur 

utilisation est régie par la circulaire n°96-85 du 11 octobre 1996,  relative aux cendres issues 

de la filtration des gaz de combustion de combustibles d’origine fossile dans les Installations 

Classées pour la Protection de l'Environnement (ICPE) (Circulaire n° 96-85 du 11 octobre 

1996). Les cendres de charbon y sont considérées comme des déchets inertes, potentiellement 

non dangereux ni écotoxiques et autorise une valorisation sans contraintes pour béton et cru 

de cimenterie. L’utilisation dans d’autres voies de valorisation nécessite une évaluation de 

l’impact environnemental, du fait de la présence d’éléments traces métalliques (Circulaire n° 

96-85 du 11 octobre 1996).  

I.2. Réhabilitation des sols dégradés 

I.2.1. Généralités  

Selon le degré de pollution des sols de friches industrielles et du risque qu’ils 

représentent directement pour la santé humaine et les écosystèmes, des techniques 

particulières de dépollution et/ou de confinement doivent être mises en œuvre. Il n’existe 

aucune méthode de remédiation « universelle » applicable à tous les sols pollués (Gan et al., 

2009). De nombreux paramètres sont à prendre en compte, nécessitant un diagnostic 

préalable : type de polluant, contamination récente ou ancienne, extension en surface ou dans 

les couches profondes du sol, diversité des conditions locales (nature du sol, localisation des 

nappes phréatiques, proximité de zone urbaine…). La dépollution peut être mise en œuvre à 
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travers quatre grands types de méthodes, associant éventuellement la combinaison de 

plusieurs techniques (Gan et al., 2009; Naidu, 2003) : 

- les méthodes physiques consistent à transférer et concentrer les polluants, sans les modifier 

ou les détruire, en se servant de fluides (eau ou gaz) pour le transport (annexe 2) 

- les méthodes thermiques consistent à chauffer le matériel contaminé pour en extraire le 

polluant et le détruire (annexe 2) 

- les méthodes chimiques, font appel à un principe réactionnel (action d'un solvant, oxydation, 

etc) pour transformer le polluant en un composé moins toxique et inerte vis-à-vis de 

l'environnement (annexe 2) 

- les méthodes biologiques favorisent quant à elles, la dégradation naturelle des contaminants 

(annexe 2). 

Toutes ces techniques peuvent être mises en œuvre ex situ (excavation des sols 

contaminés et traitement "hors site" ou "sur site") ou in situ (décontamination sans 

excavation). Elles sont préférées pour traiter des sites encore en activité ou lorsque la zone 

polluée est trop étendue pour avoir recours à l'excavation (Bennett, 1995; Romantschuk et al., 

2000). Parmi les différentes techniques existantes, la bioremédiation, grâce à l’action de 

microorganismes à capacité de dégradation ou de séquestration des polluants, offre l’avantage 

de préserver les propriétés biologiques et fonctionnelles des sols. La phytoremédiation, basée 

sur l’exploitation des effets synergiques résultants de l’association des microorganismes avec 

les racines des plantes, constitue une avancée biotechnologique à moindre coût, tout en 

minimisant l’intervention de l’homme (Cunningham et al., 1993; Gerhardt et al., 2009). Par 

ailleurs, la phytoremédiation, de part l’établissement d’un couvert végétal et du 

développement racinaire, représente un moyen de lutte efficace contre les phénomènes 

érosifs, tout en favorisant la circulation des nutriments impliqués dans les cycles 

biogéochimiques (Cunningham et al., 1993; Fernando et al., 2004; Gerhardt et al., 2009).  

I.2.2. Bioremédiation des sols pollués par les HAP 

I.2.2.1. Biodégradation bactérienne 

Des voies métaboliques de dégradation des HAP ont été mises en évidence pour 

l’ensemble des communautés microbiennes : bactéries, champignons et algues (Brooijmans et 

al., 2009; Cerniglia, 1992; Field et al., 1992; Sack & Günther, 1993; Safonova et al., 2005). 
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Ces capacités sont à mettre en relation directe avec la présence naturelle et ubiquiste de ces 

composés dans l’environnement (Brooijmans et al., 2009; Wilcke, 2007). 

 

La dégradation bactérienne en aérobiose constitue le processus majeur de 

minéralisation des HAP dans les sols (Cerniglia, 1992; Cerniglia, 1984; Haritash & Kaushik, 

2009; Kanaly & Harayama, 2000; Samanta et al., 2002). Certaines souches sont ainsi capables 

de croître en utilisant uniquement des HAP de faible poids moléculaire (2 à 3 cycles 

aromatiques) comme source de carbone et d’énergie (Churchill et al., 1999; Dean-Ross et al., 

2002; Demaneche et al., 2004). Sous certaines conditions, une dégradation anaérobie peut 

aussi se produire, notamment en présence des ions nitrates, ferreux ou sulfates qui assurent le 

rôle de réducteur dans les biodégradation anaérobie de HAP comme le naphtalène, le 

fluorène, le phénanthrène, l’anthracène, le fluoranthène et le pyrène (Chang et al., 2002; 

McNally et al., 1999; Rockne & Strand, 1998).  

 

La diversité des bactéries impliquées dans les processus de biotransformation est très 

importante, regroupant presque tous les clades phylogénétiques (Samanta et al., 2002). La 

caractérisation des enzymes de dégradation, ainsi que la localisation et la régulation des gènes 

codant pour ces enzymes, fournissent autant d’informations permettant de comprendre : i) 

comment les bactéries s’adaptent aux xénobiotiques, ii) comment les plantes pourraient 

favoriser la capacité de ces bactéries à dégrader les polluants dans le cadre de la 

phytoremédiation.  

 

I.2.2.1.1. Diversité et dynamique des populations dégradantes  

Les travaux menés sur la bioremédiation des sols durant les deux dernières décennies 

ont permis l’isolement et l’identification d’une grande variété de souches capables de 

métaboliser les HAP. Cette diversité regroupe aussi bien des bactéries « Gram négatives » 

(Gram (-)) que des bactéries « Gram positives » (Gram (+)), (Tableau 5). 
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Tableau 5 : Principaux genres bactériens dégradants isolés à partir des sols. 

Gram Clades Genres Références 

α-

Proteobacteria 

Sphingomonas, Achromobacter, 
Agrobacterium 

(Haritash & Kaushik, 2009; Romine 
et al., 1999) 

β-

Proteobacteria 

Alcaligenes, Burkholderia, 
Comamonas, Polaromonas, 

Ralstonia, Rhizobium 

(Daane et al., 2001; Goyal & Zylstra, 
1996; Jeon et al., 2006; Larkin et al., 

1999)  

γ-

Proteobacteria 

Pseudomonas, Acinetobacter,  
Klebsiella, Stenotrophomonas, 

Haemophilus 

(Abd-Elsalam et al., 2006; Haritash 
& Kaushik, 2009; Kim et al., 2009; 

Simon et al., 1993) 

Gram 
(-) 

Bacteroidetes Flavobacterium (Abd-Elsalam et al., 2006) 

Actinobacteria 

Arthrobacter;  Rhodococcus 
Micrococcus, Mycobacterium, 

Terrabacter, Gordonia 

(Heitkamp et al., 1988; Kästner et al., 
1994; Khan et al., 2002; Krivobok et 
al., 2003; Larkin et al., 1999; Timmis 

et al., 2010) 

Nocardioides Nocardia 
(Krivobok et al., 2003; Saito et al., 

1999; Zeinali et al., 2007) 

Gram 
(+) 

Firmicutes Bacillus, Paenibacillus 
(Bossert & Bartha, 1986; Daane et 

al., 2002; Rochelle et al., 2005) 

Toutefois, les différentes souches isolées appartiennent souvent à un nombre plus 

restreint de taxons, comprenant essentiellement les Pseudomonas, Burkholderia, 

Sphingomonas, Mycobacterium et Nocardia (Bastiaens et al., 2000; Ho et al., 2000; Johnsen 

et al., 2002; Kästner et al., 1994; Leys et al., 2004; Mueller et al., 1997). Les Sphingomonas et 

les Actinomycètes, semblent être les microorganismes les plus versatiles concernant la 

dégradation des HAP à « haut poids moléculaire » (Kanaly & Harayama, 2010). Bien que la 

prédominance de ces souches bactériennes puisse être le résultat des méthodes 

d’enrichissement et d’isolement utilisées, plusieurs traits écophysiologiques communs leur 

conféreraient un avantage adaptatif face aux conditions oligotrophiques dans les sols : 

production de tensioactifs et systèmes de transport facilitant l’absorption des HAP, grande 

« versatilité » catabolique (Bastiaens et al., 2000; Daane et al., 2001; Gaskin & Bentham, 

2005; Stach & Burns, 2002).  

La production de biosurfactants, i.e. rhamnolipides (Pseudomonas) (Johnsen & 

Karlson, 2004), d’émulsifiant-stabilisant, i.e. Alasan, (Acinetobacter) (Barkay et al., 1999), 

d’exopolysaccharides spécifiques, i.e. Sphingan (Sphingomonas) (Coppotelli et al., 2009; 

Dworkin et al., 2006; Johnsen & Karlson, 2004), d’acides mycoliques pariétaux 

(Mycobacterium) (Wick et al., 2002) sont autant de facteurs favorisant l’assimilation de 
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substances très hydrophobes comme les HAP, et la formation de biofilms à la surface des 

cristaux lorsque les polluants sont précipités (Coppotelli et al., 2009; Davey & O'Toole, 

2000). A ces adaptations, s’ajoutent des systèmes de transport à haute affinité chez les 

Mycobacterium, Arthrobacter et Rhodoccocus (Bouchez et al., 1997; MacLeod & Daugulis, 

2005; Wick et al., 2002), des mécanismes d’endocytose spécifiques chez les Sphingomonas 

(Momma et al., 1999) ou des processus de chimiotactisme vis-à-vis des HAP reportés chez les 

Pseudomonas (Marx & Aitken, 1999; Ortega et al., 2003).  

Le potentiel métabolique intrinsèque des groupes cités est aussi un des paramètres 

explicatifs de la prévalence de certains genres. Les Pseudomonas sont par exemple connus 

pour leurs capacités à métaboliser une grande variété d’hydrocarbures aromatiques (toluène, 

m-xylène, naphthalène, phénanthrène) avec un nombre restreint d’enzymes, sans exposition 

préalable aux polluants (Clarke, 1982; Rojo, 2010). Les Sphingomonas sont également étudiés 

pour le catabolisme de molécules cycliques de type biphényle (substitué ou non), 

organochlorés, dioxines, œstradiol, ainsi que de différents pesticides (Basta et al., 2005).  

En considérant la grande hétérogénéité spatiale des ressources nutritives dans les sols, 

l’utilisation conjointe de divers composés carbonés biodisponibles apparaît comme une 

stratégie de survie pour le maintien des populations microbiennes (Johnsen et al., 2005). Un 

niveau d’expression « basal » des enzymes métabolisant les HAP est souvent suffisant pour 

une consommation immédiate du polluant  : il n’y aurait pas obligatoirement de concentration 

« critique » en HAP en-deçà de laquelle toute biodégradation cesserait (Johnsen et al., 2005). 

Cependant, pour que ce trait phénotypique soit stable au sein de la population, le coût 

énergétique de synthèse des enzymes dégradantes doit toujours être compensé par un 

avantage adaptatif conduisant à l’enrichissement sélectif de communautés bactériennes 

dégradantes ou à la prévalence de certains gènes de dégradation (arènes dioxygénases de 

Mycobacterium par exemple) (Johnsen & Karlson, 2005). 

Des phylotypes spécifiques peuvent aussi être associés aux différentes phases de 

biodégradation des HAP ou à la présence d’autres sources de nutriments dans les sols : 

exsudats racinaires, compost, amendements en azote, phosphore (Corgié et al., 2006; Di 

Gennaro et al., 2009; Kaplan & Kitts, 2004; Peng et al., 2010; Sipila et al., 2008; Vinas et al., 

2005). Certains phylums bactériens, classés en groupes copiotrophes, seront favorisés quand 

les ressources sont abondantes, et, au contraire, les groupes oligotrophes pourront croître et 

survivre avec des ressources limitées : ces groupes correspondent respectivement aux espèces 

à stratégies « r » et « K » classiquement définies en biologie des populations (Fierer et al., 

2007). Par exemple, la minéralisation de sources de carbone rapidement biodisponibles dans 
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les sols, incluant les sols rhizosphériques, a été positivement corrélée à l’abondance de 

β-Proteobacteria et Bacteroidetes, et négativement à celle d’Acidobacteria (Fierer et al., 

2007). Les phases initiales de dégradation rapides des HAP sont souvent associées à la 

croissance d’espèces de type « r » (Pseudomonas, Acinetobacter, Flavobacterium), laissant 

place au fil de la diminution de l’accessibilité des ressources à des espèces à croissance plus 

lentes, de type Alcaligenes, Microbacterium, Bacteroidetes et certains Actinobacteria (Kaplan 

& Kitts, 2004). Certains genres, comme par exemple Pseudomonas, Achromobacter 

(Gram (-)) ou Arthrobacter (Gram (+)) sont souvent retrouvés en plus grandes proportions 

dans le compartiment rhizosphérique des sols contaminés (Walton Barbara et al., 1994). 

Enfin, la quantité mais aussi le type de HAP présents (nombre de cycles) influent sur 

la structure initiale des communautés bactériennes présentes dans les sols (Walton Barbara et 

al., 1994). La prévalence d’un groupe particulier de bactéries dégradantes peut également être 

fonction de la texture du sol, avec par exemple la dominance d’Actinobacteria (Rhodococcus 

s.p.) reportée dans des sols argilo-limoneux pollués (Hamamura et al., 2006). 

 

Différentes stratégies adaptatives sont employées, résultant en une dynamique 

particulière des phylums bactériens, permettant aux microorganismes d’accéder aux 

ressources en dépit des limitations physiques de transferts de masse (liées à la faible solubilité 

des HAP en milieu aqueux). La biodisponibilité des HAP ne se traduit pas nécessairement par 

leur passage en phase aqueuse. Cela implique qu’en l’absence de dissipation des HAP dans 

les sols, d’autres phénomènes explicatifs que l’absence de biodisponibilité, sont à prendre en 

compte. Afin de mieux appréhender ce nouvel aspect, il apparaît donc nécessaire de se 

pencher sur les mécanismes moléculaires de biodégradation des HAP. 

I.2.2.1.2. Biodégradation oxidative des HAP : aspects métaboliques  

La première étape dans le catabolisme aérobique des HAP consiste en l’action 

d’enzymes de type monooxygénase ou dioxygénase, qui vont incorporer un ou deux atomes 

d’oxygène au niveau d’un cycle aromatique (généralement terminal). Il en résulte 

l’hydroxylation de ce cycle et l’activation biochimique de la molécule (Cerniglia, 1992). La 

substitution sur la molécule de HAP par deux groupements hydroxyles peut se faire en 

position ortho (comme dans les molécules de catechol ou protocatechol) ou para (comme 

dans les molécules de gentisate ou homogentisate) (figure 4). 
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Figure 4  : Nomenclature des positions du benzène substitué (régions spécifiques). 

Cette substitution aboutit à la formation de cis-dihydrodiols (Figure 6). Il y a ensuite 

clivage ou « fission » de ces noyaux aromatiques en ortho des groupes hydroxyles (clivage 

entre les carbones porteurs des groupements hydroxyles) ou en méta (clivage entre les deux 

carbones adjacents au diol) par action d'une seconde dioxygénase. D’autres réactions 

d’oxydations suivies de ruptures progressives des cycles ont lieu, jusqu’à aboutir à des 

intermédiaires métaboliques dihydroxylés de type catéchols ou protocatéchols. Ces molécules 

sont par la suite converties en intermédiaires du cycle de l’acide tricarboxylique (Figure 6 : 

MX, OVIII, OIX, BV, BVI) (Cerniglia, 1992; Eaton & Chapman, 1992; Gibson & Parales, 

2000). 

Cas des HAP « légers » (moins de 4 cycles) 

La biodégradation des HAP « légers » se distingue de celle des HAP « lourds », 

davantage récalcitrants à la biotransformation de par leur stabilité électrochimique et 

hydrophobicité très élevées (Bossert & Bartha, 1986; Cerniglia, 1992; Heitkamp et al., 1988; 

Peng et al., 2008). Les bactéries isolées sélectivement en présence de HAP « légers », sont 

souvent incapables de dégrader les HAP à 4 cycles et plus. En effet, les enzymes impliquées 

dans les deux cas sont généralement différentes. 

Les dioxygénases catalysent des réactions d’oxydation stéréo- et régiosélectives, 

imposées par la configuration du site actif de l’enzyme qui conditionne directement la fixation 

et l’orientation de la molécule de substrat (Peng et al., 2008). La réaction chimique est dite 

stéréosélective lorsqu’à partir d’un réactif quelconque (sans stéréochimie particulière), on 

obtient un ou plusieurs stéréoisomères possibles de façon majoritaire (Figure 5). La réaction 

est qualifiée de régiosélective (cas particulier de la stéréosélectivité) lorsque l’attaque 

nucléophile a lieu sur une région spécifique de la molécule de substrat (Figure 4), donnant 

lieu à la formation majoritaire d’un ou plusieurs isomères optiques. 
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Figure 5  : Exemple de réaction stéréosélective à partir d’un cycle benzénique substitué 

(hydroxylé). 

Les dioxygénases sont classées en fonction du substrat qu’elles sont capables 

d’oxyder, e.g. toluène (TDO), naphtalène (NDO) et biphényle (BPDO). Seules les BPDO sont 

en l’occurrence capables de métaboliser des HAP à 4 cycles et plus (Peng et al., 2008). 

L’accent sera particulièrement porté dans la suite sur la biodégradation du naphtalène et du 

phénanthrène, molécules modèles dans l’étude de la dégradation des HAP « légers ». Ces 

deux molécules figurent en effet parmi les plus représentatives du « bruit de fond » naturel, 

expliquant probablement que le phénotype de biodégradation de ces HAP soit répandu chez 

les bactéries (Johnsen & Karlson, 2005; Wilcke, 2007).  

 

La biodégradation du naphtalène (2 cycles) a été la première voie de dégradation 

entièrement décrite (Yen et al., 1988). Le naphtalène est progressivement métabolisé en acide 

salicylique (Figure 6-I), lequel est finalement converti en catéchol chez la plupart des 

bactéries. Le catéchol est alors clivé selon les deux voies possibles précédemment 

mentionnées : en méta donnant l’acide 2-hydroxymuconique semi-aldéhyde (Figure 6 MIII) 

ou en ortho donnant l’acide cis, cis-muconique (Figure 6 OIII). D’autres bactéries peuvent 

aussi convertir le salicylate en acide gentisique (acide 2,5-dihydroxybenzoïque; Figure 6 BII) 

(Grund et al., 1992). 
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Figure 6  : Voies de biodégradation identifiées pour le naphtalène;  d’après Cerniglia, 1992; Peng 

et al., 2008. 

La naphtalène dioxygénase est, par ailleurs, capable d’oxyder le naphtalène, le 

phénanthrène, l’anthracène, le biphényle, le dibenzothiophène, le dibenzofurane et l’acridine 

(Jouanneau et al., 2006; Resnick et al., 1996). L’étude de l’expression génique de cette 

enzyme au sein des communautés microbiennes pourrait ainsi constituer une mesure indirecte 

du potentiel de biodégradation des HAP dans les sols : les sondes d’hybridation aux 

séquences nucléotidiques similaires à celle de la naphtalène dioxygénase peuvent 

effectivement révéler 45% des phénotypes naphtalène-dégradants et 15% des phénotypes 

phénanthrène-dégradants, suggérant l’existence d’une très grande variété de voies 

métaboliques (dûe à d’autres activités enzymatiques) restant à identifier dans les sols (Laurie 

& Lloyd-Jones, 2000; Lloyd-Jones et al., 1999). D’autres gènes codant pour des enzymes 

impliquées dans les processus d’hydroxylation d’autres HAP, comme la phénanthrène 2,3 

dioxygénase, ou d’intermédiaires métaboliques communs aux voies de biodégradation, 

comme les catéchols dioxygénases, peuvent aussi être ciblés (Cébron et al., 2008). 

Acide salicylique 
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En ce qui concerne le phénanthrène (3 cycles), deux voies de biodégradation ont été 

entièrement décrites. Dans la première voie, l’acide 1-hydroxy-2naphtoïque (intermédiaire de 

dégradation à 2 cycles) est oxydé en 1,2-dihydroxynaphtalène (Figure 6 AIII). Cette voie, 

retrouvée chez les bactéries Gram (-), en particulier  Pseudomonas, rejoint ensuite la voie de 

dégradation du naphtalène (Figure 6). Dans la deuxième voie, décrite chez des bactéries 

Gram (+) comme Mycobacterium, Nocardioides, ou Aeromonas, l’acide 1-hydroxy-2-

naphtoïque subit une série de réactions aboutissant à la formation d’une molécule de phtalate 

à la place de la molécule de catéchol (Figure 7) (Habe & Omori, 2003; Moody et al., 2001; 

Saito et al., 1999). La voie de dégradation du phtalate emprunte ensuite celle du béta-

kétoadipate pour conduire à la formation d’intermédiaires du cycle de l’acide tricarboxylique 

(Figure 7) (Habe & Omori, 2003; MacLean et al., 2006). Ces bactéries sont souvent moins 

efficaces dans la dégradation du naphtalène (Habe & Omori, 2003). 

Cas des HAP « lourds » (4 cycles et plus) 

Les études sur la biodégradation des HAP à 4 cycles ont connu des avancées 

significatives depuis la caractérisation de la première souche capable de croître sur le pyrène 

comme unique source de carbone et d’énergie (Mycobacterium vanbaalenii PYR-1) 

(Heitkamp et al., 1988; Khan et al., 2002). Depuis, de nombreuses autres souches bactériennes 

ont été isolées pour leur capacité à utiliser uniquement le pyrène, le benzo(a)anthracène, le 

chrysène ou encore le fluoranthène (Chauhan et al., 2008; Juhasz & Naidu, 2000; Juhasz et 

al., 2000; Kanaly & Harayama, 2010; Samanta et al., 2002). Des actinomycètes des genres 

Mycobacterium (Bogan et al., 2003; Boldrin et al., 1993; Heitkamp et al., 1988), Rhodococcus 

(Bouchez et al., 1995) ou Gordonia (Kästner et al., 1994) et des espèces Gram (-) comme 

Pseudomonas (Boonchan et al., 1998; Juhasz et al., 1996), Sphingomonas (Kastner et al., 

1998), Burkholderia (Juhasz et al., 1997), Stenotrophomonas, Flavobacterium et 

Cycloclasticus (Chauhan et al., 2008; Juhasz et al., 2000; Samanta et al., 2002) ont également 

été identifiés. De multiples voies de dégradation ont été établies, indiquant la coexistence de 

systèmes enzymatique de types monooxygenases à cytochromes P-450 et dioxygénases 

intervenant dans la dihydroxylation initiale de ces molécules (Brezna et al., 2006; Juhasz & 

Naidu, 2000).  

Le pyrène (4 cycles) a longtemps été utilisé comme composé modèle pour 

l’établissement des voies de dégradation des HAP “lourds”, étant donné les similarités 

structurales avec des HAP reconnus comme cancérigènes (Peng et al., 2008). La 
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métabolisation du pyrène peut notamment donner lieu à la formation du 

3,4-dihydroxyphénanthrène, dont la dégradation rejoint alors celle du phénanthrène via la voie 

du phtalate (Figure 7) (Kanaly & Harayama, 2010; Kim et al., 2007).  

 

 

Figure 7  : Voies de biodégradations identifiées pour le pyrène; Kanaly & Harayama, 2010. 
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 La connaissance des mécanismes moléculaires de biodégradation est primordiale afin 

de mieux comprendre dans quelles mesures les plantes peuvent impacter la rhizodégradation 

des HAP. La multiplicité des voies de dégradation selon les HAP considérés s’illustre 

également à travers la très grande variété des métabolites intermédiaires (Figure 7). 

L’existence d’analogues structuraux de ces métabolites dans la nature est susceptible de 

maintenir voir de favoriser localement la prévalence de certains phénotypes de dégradation (si 

ces molécules sont rapidement biodisponibles) (Haritash & Kaushik, 2009; Shaw et al., 2006; 

Singer et al., 2003).    

I.2.2.1.3. Co-métabolisme, inhibition et dioxie 

Aucune souche bactérienne n’a encore été décrite pour sa capacité à croître sur un 

HAP dont le nombre de cycles est supérieur à 4, utilisé comme unique source de carbone et 

d’énergie (Kanaly & Harayama, 2010). Une des hypothèses serait que la forte rétention de ces 

HAP par la matière organique du sol, engendrerait des transferts de masse (et donc d’énergie) 

trop faibles pour assurer le métabolisme cellulaire basal. L’évolution de voies cataboliques 

n’aurait donc pas été favorisée par ces contraintes physico-chimiques (Johnsen et al., 2005). 

Ces composés récalcitrants ne servent donc pas de substrat de croissance à un seul type de 

microbe mais sont oxydés via une série d’étapes par un consortium de microorganismes : 

c’est une des caractéristiques du co-métabolisme (Bouchez et al., 1995; Perry, 1979). Le co-

métabolisme stricto sensu se définit comme une réaction enzymatique non-spécifique, 

permettant la dégradation sans génération d’énergie ni utilisation de carbone par la cellule 

(Perry, 1979). En d’autres termes, il pourrait être considéré comme une sorte 

« d’investissement » qui se révèle cependant inefficace pour les bactéries, sans biodégradation 

assimilative du substrat initial. Il s’explique uniquement par la compétition du substrat 

dégradé, au niveau du site actif de l’enzyme, avec un substrat primaire structuralement 

similaire directement assimilable (Bouchez et al., 1995; Cunningham et al., 1993). 

Plusieurs bactéries ont été isolées pour leurs capacités à co-métaboliser des HAP à 5 

cycles et plus tels que le benzo(a)pyrène, le benzo(a)anthracène, le dibenzo(a)anthracène ou 

encore le coronène (Kalf et al., 1997; Kanaly & Harayama, 2010; Peng et al., 2008). Deux 

souches sont particulièrement étudiées pour l’établissement des voies de métabolisation du 

benzo(a)pyrène (B(a)P) : Sphingobium yanoikuyae B1; B8/36 (Gibson et al., 1975; Takeuchi 

et al., 2001) et Mycobacterium vanbaalenii PYR-1 (Heitkamp et al., 1988; Khan et al., 2002). 

Il est à préciser toutefois que la biodégradation des HAP à « haut poids moléculaire » 

s’effectue plus efficacement par un consortium de bactéries impliquées dans les différentes 
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étapes cataboliques que par des souches étudiées isolément (Bouchez et al., 1999; Kanaly et 

al., 2002; Lafortune et al., 2009; Vinas et al., 2005). 

Les co-métabolites de biodégradation des HAP peuvent être constitués de mélanges 

d’autres hydrocarbures aliphatiques ou aromatiques tels que des HAP à faibles poids 

moléculaires (Gaskin & Bentham, 2005; Kanaly et al., 1999; Kanaly & Watanabe, 2004; 

Keck et al., 1989; Zhong et al., 2007), ou des intermédiaires de dégradation des HAP, plus 

solubles, comme le salicylate (Chen & Aitken, 1998; Gaskin & Bentham, 2005; Powell et al., 

2008; Rentz et al., 2008). La présence d’autres molécules organiques peut être également 

requise pour fournir l’énergie nécessaire au maintien de populations microbiennes 

dégradantes (sans nécessairement agir directement dans le co-métabolisme), parmi lesquelles 

l’on peut citer des intermédiaires du cycle de Krebs : succinate, fumarate, acétate 

(Brzostowicz et al., 2003) ou des sources de carbone plus complexes : mélange de peptone, 

d’extraits de bœuf et de glucose (Zhong et al., 2007), broyats et exsudats racinaires (Corgie et 

al., 2004; Joner et al., 2002; Miya et al., 2001; Rentz et al., 2005). 

 

Des phénomènes de « compétition » entre HAP pour la fixation au niveau des sites 

actifs des dioxygénases peuvent aussi avoir lieu, conduisant à l’inhibition de la dégradation 

(Bouchez et al., 1995). Une inhibition de la biodégradation de HAP « lourds » (fluoranthène, 

pyrène) peut avoir lieu en présence de molécules plus légères (naphtalène, phénanthrène, 

fluorène) (Bouchez et al., 1999; Bouchez et al., 1995; Dean-Ross et al., 2002; Shuttleworth & 

Cerniglia, 1996) ou inversement (Zhong et al., 2010). La production de métabolites peut aussi 

conduire à la répression de la dégradation des molécules initiales dans le cas du 

benzo(a)pyrène ou du dibenzo(a,h)anthracène (Juhasz et al., 2002).  

En définitive, les microorganismes peuvent co-métaboliser un nombre variable de 

composés carbonés biodisponibles, ou sélectivement orienter leur métabolisme vers la 

dégradation de composés organiques plus facilement assimilables (Rojo, 2010). Ce 

phénomène, parfois observé au cours des expériences de bioremédiation, est appelé 

« diauxie » et découle des processus de régulation de l’expression génique décrits ci-après 

(Bennett, 1995; Rojo, 2010). Il fait notamment référence au processus de diauxie (terme 

défini pour la première fois par Jacques Monod (1910-1976)) consistant à métaboliser 

séquentiellement deux sources de carbone l’une après l’autre, donnant lieu à deux phases de 

croissance observables.  
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I.2.2.2. Régulations géniques  

I.2.2.2.1. Adaptation des populations dégradantes 

La capacité des bactéries à s’adapter à la dégradation des xénobiotiques s’explique 

davantage par l’acquisition de gènes cataboliques que par des modifications géniques 

résultant de l’accumulation de mutations ponctuelles (Davison, 1999). L’acquisition de gènes 

fonctionnels repose sur des processus de transferts géniques horizontaux et des 

réarrangements de séquences d’ADN (Springael & Top, 2004). Les gènes codant pour les 

enzymes impliquées dans la dégradation des HAP sont portés par les chromosomes, les 

plasmides, les transposons et autres éléments génétiques mobiles (« ilôts génomiques »…) 

(Springael & Top, 2004; van der Meer et al., 1992) généralement arrangés en « clusters » 

regroupant : (i) les gènes du catabolisme codant les enzymes de dégradation, (ii) les gènes 

codant les systèmes de transport actif du substrat, et (iii) les gènes régulateurs de ces systèmes 

de dégradation et de transport (Díaz & Prieto, 2000).  

Trois mécanismes de transfert horizontaux de gènes ont été identifiés chez les 

bactéries  (Figure 8) : la transformation, impliquant directement l’incorporation de séquences 

d’ADN exogène au génome de la cellule ; la transduction, par laquelle l’ADN d’une cellule 

hôte est internalisé dans une capside viroïde (bactériophage) agissant comme vecteur pour le 

transfert de l’ADN dans une cellule réceptrice ; et la conjuguaison, mécanisme de transfert 

d’ADN plasmidique, sous l’étroite dépendance de contacts physiques et d’échanges entre 

bactéries donneuses et réceptrices (Davison, 1999). Ce dernier processus est présent chez la 

plupart des genres bactériens. Les plasmides sont ainsi les éléments génétiques mobiles les 

plus étudiés, suivis des transposons (Davison, 1999). Des méthodes d’isolement de nouveaux 

plasmides cataboliques encodant la dégradation du naphtalène ont, par exemple, été élaborées, 

à partir de l’introduction de souches bactériennes réceptrices dans des échantillons contaminés 

(Stuart-Keil et al., 1998).  
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Figure 8 : Mécanismes de transferts horizontaux de gènes chez les bactéries 

(http://bioinfo.uqam.ca/bif7002/archives/Hiver2005/Phylogenie/, adapté). 

La conjugaison constituerait le mode de transfert génique le plus courant dans les sols, 

en particulier dans la rhizosphère (Mølbak et al., 2007; Nojiri et al., 2004). La fréquence 

élevée du phénomène s’expliquerait par une activité bactérienne plus importante du fait de 

l’exsudation racinaire et par la formation de biofilms à la surface des tissus végétaux, 

constituant un support physique stable, favorable aux contacts cellulaire (Jussila et al., 2007; 

Smit et al., 1998; Van Elsas et al., 2003). La plupart des gènes de dégradation font parti 

d’opérons portés par des plasmides à large spectre d’hôtes, conjugatifs, ou mobilisables suite 

à des réarrangements géniques, favorisant in fine la persistance de voies catabolique des 

xénobiotiques au sein des communautés bactériennes (van der Meer et al., 1992). En effet, la 

présence de  certains gènes au niveau d’éléments génétiques mobiles comme les transposons, 

permet des recombinaisons géniques entraînant la  mobilisation de plasmides non conjugatifs 

et leur co-intégration dans des éléments conjugatifs (Springael & Top, 2004; Top & 

Springael, 2003). Par exemple, le cluster du gène nah codant pour la naphtalène dioxygénase 

et porté par le plasmide NAH7, est localisé sur des transposons très mobiles (Sota et al., 2006; 

Tsuda et al., 1999). Les voies enzymatiques de dégradation des xénobiotiques sont souvent 

portées par des plasmides de plus de 50 kbp (Davison, 1999). 

Outre les éléments génétiques de type plasmides et transposons, un troisième groupe 

d’éléments mobiles favorisant l’adaptation des populations bactériennes, est constitué par les 

« îlots génomiques » ou « phage-like integrases » (Springael & Top, 2004). Ce terme a été 

proposé pour une grande variété de segments d’ADN mobiles (ou potentiellement mobiles) 

intégrés dans le chromosome bactérien ou autres réplicons (Springael & Top, 2004). 
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Typiquement, ils comportent un gène encodant une intégrase et un module génique similaire à 

ceux impliqués dans la conjugaison des plasmides (Figure 9).  

Gène régulateur de 
l’expression de l’intégrase

Gène impliqué dans le 
catabolisme

Gène d’intégraseSite d’insertion au 
chromosome bactérien

Gène régulateur de 
l’expression de l’intégrase

Gène impliqué dans le 
catabolisme

Gène d’intégraseSite d’insertion au 
chromosome bactérien  

Figure 9 : Schéma constitutif d’un îlot génomique; l’élément génétique mobile est excisé du 
chromosome par l’intégrase, se retrouvant sous forme d’ADN circulaire (plasmide) avant son transfert 
à une cellule bactérienne par conjuquaison (d’après Springael & Top (2004).  

Certains « îlots génomiques » ont ainsi été montrés conjuguant. Par ailleurs, les récents 

travaux de séquençages et de comparaisons génomiques en écologie moléculaire ont montré 

que le rôle joué par ces différents éléments génétiques mobiles, repose à la fois sur la 

dissémination et sur la construction de « nouvelles » voies cataboliques (Springael & Top, 

2004). Le premier phénomène conduit notamment à l’augmentation de la diversité des 

microorganismes compétents au sein des communautés bactériennes (Springael & Top, 2004). 

Le second résulterait de l’assemblage de gènes entiers ou de séquences partielles pré-existants 

dans une nouvelle cellule hôte, un processus communément appelé « rapiéçage métabolique » 

(Copley, 2000). Ainsi, une nouvelle voie métabolique pourrait apparaître suite à des 

modifications géniques secondaires telles que des mutations ou des réarrangements de 

séquence, donnant lieu à une plus grande affinité  de l’enzyme pour le composé exogène, ou à 

des niveaux d’expression génique suffisamment importants chez la bactérie hôte (Copley, 

2000). De récentes études, basées sur les analyses phylogénétiques des gènes de dégradation 

du naphtalène chez Pseudomonas fluorescens ou du phénanthrène chez Burkholderia et des 

gènes codant pour les ARN 16S (petites sous-unités des ARN ribosomiaux de 16 Svedberg 

dont les séquences génétiques sont conservées chez tous les procaryotes, permettant des 

comparaisons phylogénétiques), ont témoigné de l’existence de tels phénomènes de 

« construction de voies cataboliques » in situ (Herrick et al., 1997; Wilson et al., 2003). 

Cependant, les gènes introduits confèrent un avantage sélectif aux cellules réceptrices 

uniquement dans la mesure où ils sont exprimés (Davison, 1999).  
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I.2.2.2.2. Régulation du métabolisme cellulaire 

L’expression des gènes codant pour les enzymes de dégradation des composés 

aromatiques de type HAP est régulée au niveau intracellulaire. Les bactéries perçoivent en 

permanence de leur environnement une multitude de signaux physico-chimiques les 

renseignant sur la biodisponibilité de nouvelles sources de carbone et d’énergie. Elles doivent 

intégrer l’ensemble de ces signaux pour fournir rapidement la réponse métabolique la mieux 

adaptée au maintien du « fitness » cellulaire, i.e. la valeur sélective de la bactérie, lui 

permettant de rester compétitive, en particulier dans des environnements extrêmement 

spécifiques comme les « micro-niches » présentes dans les agrégats de sol (Cases & de 

Lorenzo, 2005; Díaz & Prieto, 2000). La régulation du catabolisme du substrat pris en charge 

par la bactérie, en l’occurrence les HAP, peut se faire directement via des mécanismes de 

rétroaction mettant en jeu des métabolites intermédiaires de la dégradation (Figure 8), ces 

mécanismes spécifiques étant eux-mêmes sous la dépendance d’une régulation « globale » du 

métabolisme cellulaire (Tropel & van der Meer, 2004).  

Durant la régulation catabolique spécifique, la synthèse des enzymes de dégradation 

n’est activée que lorsque les substrats spécifiques sont présents dans l’environnement 

bactérien. La bactérie détecte généralement la présence du substrat à l’aide d’une protéine 

régulatrice. Cette protéine, en se fixant à la région promotrice de l’opéron catabolique 

spécifique, par exemple celui de la naphtalène dioxygénase, peut activer et stimuler davantage 

la transcription de voies de dégradation spécifiques et induire la répression de la transcription 

de voies constitutives (Figure 8).  
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Figure 10  : Mécanismes majeurs de biodégradation des HAP, adapté de  Chauhan et al.(2008). 

Les différentes protéines régulatrices sont classées en fonction de leur degré 

d’homologie au niveau des séquences primaires. Les types de régulateurs les plus abondants 

sont ainsi les protéines de la famille « LysR », « XylS », « XylR », et « IclR » (Gerischer, 

2002). Les phénomènes d’induction et de répression de l’expression génique sont des 

processus particulièrement importants pour les bactéries, leur permettant de s’adapter 

rapidement aux différentes sources de carbone biodisponibles sans perdre de leur 

compétitivité. Beaucoup d’intermédiaires des voies de métabolisation des HAP sont 

susceptibles d’agir en tant qu’inducteurs ou répresseurs de l’expression génique des enzymes 

de dégradation. Les protéines de régulation elles-mêmes peuvent faire l’objet de répressions 

cataboliques, d’activation par induction via les substrats dégradés, ou par régulation indirecte 

à travers d’autres voies métaboliques adjacentes (Díaz & Prieto, 2000; Tropel & van der 

Meer, 2004). Par conséquent, on peut supposer que des analogues structuraux d’origine 

naturelle pourraient produire des effets similaires (Bhandari et al., 1985). Certains composés 
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organiques, retrouvés en l’occurrence dans les exsudats racinaires et possédant des similarités 

structurales avec les polluants tout en étant plus solubles et biodisponibles, pourraient avoir 

un impact significatif au niveau du potentiel dégradant des communautés bactériennes dans 

les sols, en maintenant ainsi un phénotype de dégradation de par leur présence (Fletcher & 

Hegde, 1995; Krutz et al., 2005; Miya et al., 2000; Miya et al., 2001; Shaw et al., 2006; 

Singer et al., 2003).  

Des mécanismes de régulation globale du métabolisme à l’échelle cellulaire se 

surimposent aux voies de régulation génique spécifiques des composés aromatiques. Ces 

niveaux supérieurs de régulation sont i) des mécanismes établissant une hiérarchie entre 

diverses voies métaboliques lors de la présence simultanée de différents substrats spécifiques, 

ii) des mécanismes engendrant la dégradation préférentielle de certaines sources de carbone 

en réprimant la transcription de gènes encodant des voies spécifiques, i.e. phénomène de 

répression catabolique du carbone (Stülke & Hillen, 1999), iii)  des mécanismes impliquant 

une régulation médiée par des alarmones (répression de synthèse des ARNr) de type 

(p)ppGpp ou dépendant de la phase de croissance cellulaire (Gerischer, 2002) (10). Par 

exemple, en présence simultanée de benzoate et de p-hydroxybenzoate, les gènes encodant la 

dégradation du benzoate seront préférentiellement exprimés (Gaines et al., 1996). Dans de 

nombreux cas, la répression des gènes du catabolisme des composés aromatiques par d’autres 

sources de carbone préférentielle est observée (Rojo, 2010). Il peut s’agir par exemple 

d’acides organiques comme le succinate chez les bactéries des genres Pseudomonas et 

Acinetobacter (Gerischer, 2002). Les mécanismes moléculaires impliqués dans cette 

régulation diffèrent entre les genres bactériens, pouvant impliquer l’inhibition d’une protéine 

activatrice spécifique (Muller et al., 1996), la liaison de la source de carbone préférentielle à 

un régulateur protéique (McFall et al., 1997), ou l’action indirecte de différentes protéines 

régulatrices (PtsN, CRP, IHF) et facteurs de transcription (facteurs δ…) (Cases et al., 1999; 

Gerischer, 2002). La phase de croissance cellulaire, liée notamment à la nature du milieu de 

culture bactérien, peut aussi influer sur la régulation globale par l’intermédiaire d’alarmones 

(Carmona et al., 2000). Une forte répression de l’expression des opérons cataboliques du 

plasmide TOL (dégradation du toluène) a pu être démontrée lors de croissance bactérienne en 

milieu riche Luria-Bertani ou en présence d’acides aminés (Duetz et al., 1996; Tover et al., 

2001). L’état physiologique de la bactérie mais aussi des paramètres environnementaux 

comme la température et le pH sont finalement impliqués dans la régulation globale des 

différents opérons cataboliques (Figure 10) (Cases & de Lorenzo, 2005; Gerischer, 2002; 

Tropel & van der Meer, 2004). 
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I.2.2.3. Biodégradation par les champignons 

Une grande variété de champignons (ascomycètes, basidiomycètes) lignolitiques et 

non-lignolitiques a été reportée pour leurs capacités à métaboliser les HAP de 2 à 6 cycles, 

parfois jusqu’à la minéralisation (Cajthaml et al., 2006; Cerniglia & C, 1997; Cerniglia et al., 

1985). En général, les champignons filamenteux (Aspergillus sp., Trichocladium canadense, 

Fusarium oxysporum…) font partie des groupes les plus abondants dans les environnements 

pollués (Haritash & Kaushik, 2009). Différents complexes enzymatiques intracellulaires 

(cytochrome P-450) et extracellulaires (lignine peroxydases, manganèse peroxydase, laccases) 

sont impliqués dans la biodégradation des HAP (Cerniglia & C, 1997; Cerniglia et al., 1985; 

Peng et al., 2008). Toutefois, la croissance des champignons cultivés en milieu liquide 

nécessite obligatoirement la présence d’une source de carbone supplémentaire (Sutherland, 

1992). L’intérêt des champignons en bioremédiation de polluants très hydrophobes comme les 

HAP réside en grande partie dans leurs enzymes lignolitiques extracellulaires. Ces dernières 

peuvent en effet diffuser jusqu’aux micropolluants non dissous et initier l’étape d’oxydation, 

les rendant par la suite hydrosolubles et accessibles aux bactéries dégradantes. Par ailleurs, les 

enzymes lignolitiques ne sont pas spécifiques, du fait de la diversité des motifs aromatiques 

polymérisés constituants la lignine, et peuvent oxyder une grande diversité de composés 

organiques (Gianfreda & Rao, 2004). La biodégradation des HAP dans les sols, en particulier 

celle des HAP « lourds », résulterait en réalité de clivages séquentiels des cycles aromatiques, 

initiés par les champignons et pris en charge ensuite par les cultures mixtes bactériens 

(Boonchan et al., 2000; Kotterman et al., 1998; Meulenberg et al., 1997; Sack & Fritsche, 

1997). 

I.2.3. Phytoremédiation des sols pollués par les HAP 

I.2.3.1. Définitions 

La phytoremédiation est une technique de bioremédiation in situ définie par 

l’utilisation de plantes potentiellement associées à des communautés de microorganismes 

(bactéries et champignons) pour dégrader, séquestrer ou stabiliser les contaminants présents 

dans le sol (Cunningham et al., 1993; Cunningham et al., 1996; Kuiper et al., 2004). Les 

nombreux travaux réalisés durant les deux dernières décennies ont témoigné de la capacité des 

plantes à remédier une grande variété de composés inorganiques et organiques. Différents 
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modes de phytoremédiation peuvent être distingués en fonction du type de polluant et des 

mécanismes d’action associés (Tableau 6).  

Tableau 6 : Mécanismes de phytoremédiation potentiels en fonction de la nature des 
contaminants; (Kuiper et al., 2004; Marshall et al., 2007). 

Mode d’action Mécanisme Contaminants 

Phytoextraction Absorption et concentration 
dans les tissus végétaux 

Métaux, radionucléides, 
nanoparticules 

Phytotransformation 
Absorption et modification 

chimique dans les tissus 
végétaux 

Solvants chlorés, explosifs 

Phytostabilisation 
Immobilisation dans la 

rhizosphère (zone directement 
impactée par les racines) 

Métaux essentiellement 

Phytovolatilisation Absorption et 
évapotranspiration 

Composés organiques volatiles 
(trichloréthylène, toluène, 

méthyl tert-butyl ether), certains 
métaux (Hg, Se) 

Phytodegradation – 
rhizoremédiation (in/ex 
planta, rhizodégradation) 

Augmentation de la dégradation 
dans la rhizosphère 

Hydrocarbures de pétrole dont 
HAP, explosifs, pesticides 

Concernant les polluants organiques, les plantes favorisent la dissipation des HAP 

dans les sols via trois processus majeurs : l’immobilisation ex planta, l’absorption et/ou la 

dégradation par la plante, la stimulation de la biodégradation microbienne (rhizodégradation) 

(Alkorta & Garbisu, 2001; Ma et al., 2010 a; Pilon-Smits, 2005). 

L’immobilisation des micropolluants est initiée par l’adsorption des HAP à la surface des  

particules organominérales du sol, les plantes contribuant à l’apport de matière organique et à 

la formation d’agrégats (Parrish et al., 2005). Il se forme progressivement une fraction non-

extractible de HAP (Luthy et al., 1997; Parrish et al., 2005), à biodisponibilité et mobilité 

réduite dans l’environnement (Reid et al., 2000; Semple et al., 2003; White et al., 1997).  

La dissipation de certains HAP peut aussi avoir lieu via l’absorption racinaire, suivie de la 

translocation et de la bioaccumulation dans les parties aériennes de la plante. Seule une 

fraction très réduite des HAP contenus dans les sols serait concernée par ces phénomènes 

(0,005 à 0,24% des HAP totaux du sol) (Fismes et al., 2002; Sun et al., 2010). 

La mobilisation des HAP au niveau rhizosphérique peut être favorisée par l’exsudation 

racinaire d’acides organiques (par exemple acide citrique, acide oxalique) (Gao et al., 2010). 
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Par ailleurs, les contaminants lipophiles comme les HAP, peuvent s’adsorber fortement aux 

racines (Corgie et al., 2004; Schwab et al., 1998). Cet effet, plus prononcé avec l’âge de la 

plante, peut concourir à masquer la dissipation des HAP in situ (Schwab et al., 1998). En 

effet, la remobilisation des HAP peut conduire à une augmentation transitoire des teneurs en 

polluants au niveau rhizosphérique, rendant les interprétations « ambiguës » alors que les 

processus de dégradation microbienne sont pourtant actifs au niveau racinaire (Liste et al., 

2000). En terme de biodégradation, les plantes possèdent également des enzymes capables de 

métaboliser certains HAP (dehalogenases, nitroreductases, peroxidases, laccases, et nitrilases) 

(Chroma et al., 2002; Gerhardt et al., 2009). Leurs temps de demi-vie dans les sols et 

sédiments, suggèrent qu’elles peuvent demeurer actives plusieurs jours après leur sécrétion 

racinaire ; elles peuvent alors être véhiculées dans la solution du sol et atteindre certaines 

molécules non accessibles aux microorganismes (Alkorta & Garbisu, 2001; Schnoor et al., 

1995). 

I.2.3.2. Avantages de la phytoremédiation 

La phytoremédiation est une méthode de réhabilitation in situ des sols, non-invasive, 

basée sur l’exploitation des capacités naturelles de l’environnement à se restaurer lui-même 

(Gerhardt et al., 2009; Khan et al., 2004; Shimp et al., 1993). C’est une technique 

relativement simple à mettre en œuvre et particulièrement efficace lorsqu’elle est combinée à 

des techniques agronomiques appropriées (compostage, labourage) (Huang et al., 2004; Olson 

et al., 2008). De plus, l’alimentation du système se faisant in fine via l’énergie solaire 

(convertie naturellement en énergie chimique dans les chloroplastes), les coûts sont 

considérablement réduits (environ 8 à 40 €/tonne de sol traitée) (Erickson et al., 1995; 

McLntyre & Lewis, 1997; Pilon-Smits & Freeman, 2006). La phytoremédiation est de ce fait 

particulièrement adaptée à la réhabilitation de zones à contamination étendue (Schwitzguébel 

et al., 2002). Considérée comme la plus “esthétique” des techniques de réhabilitation, elle est 

généralement bien acceptée par le public, ce qui constitue une alternative de gestion attractive 

pour les industriels et administrateurs de sites contaminés (Cunningham et al., 1996; Gerhardt 

et al., 2009; Khan et al., 2004; Shimp et al., 1993).  

Un des « bénéfices » indirect de la phytoremédiation est l’amélioration globale de la 

qualité du sol (apports en carbone organique, en oxygène, en divers nutriments) et de la 

structure du sol (augmentation des agrégats, de la porosité et de l’infiltration de l’eau) 

(Cunningham et al., 1996; Gerhardt et al., 2009). L’établissement d’un couvert végétal permet 



 59 

également la stabilisation du sol, prévenant de l’érosion éolienne et de l’exposition directe des 

populations aux micropolluants (McLntyre & Lewis, 1997). De plus, des travaux relatifs à la 

phytoremédiation d’hydrocarbures grâce à Vetiveria zizanioides, ont indiqué que certaines 

espèces végétales adaptées à la croissance dans les sols pollués pouvaient favoriser à long 

terme la co-culture d’autres espèces non tolérantes (Cunningham et al., 1996).  

I.2.3.3. Limites de la phytoremédiation 

La phytoremédiation demeure une méthode de réhabilitation de plus longue durée que 

les techniques de traitement physico-chimiques : plusieurs saisons de culture sont 

habituellement requises pour la décontamination d’un site (McLntyre & Lewis, 1997). 

L’efficacité de la remédiation des polluants est aussi fonction de leur biodisponibilité vis-à-vis 

des plantes et microorganismes associés (Bennett, 1995; Cunningham et al., 1996; Strom, 

1999). La contamination du sol à des profondeurs dépassant le mètre par des polluants 

hydrophobes (type hydrocarbures par exemple), diminue grandement les possibilités de 

rhizoremédiation car ceux-ci migrent difficilement vers les racines durant l’absorption 

racinaire (Bennett, 1995; Cunningham et al., 1996; Strom, 1999). 

I.2.3.4. Rhizoremédiation des HAP 

I.2.3.4.1. Aspects généraux 

La rhizoremédiation peut se définir comme la combinaison de la phytoremédiation 

assistée par la biostimulation bactérienne à proximité des racines (Kuiper et al., 2004). La 

rhizodégradation est un mode particulier de rhizoremédiation, résultant de la synergie entre 

plantes et microorganismes compétents (dégradants) à l’interface sol-racines pour stimuler et 

accélérer les processus naturels de biodégradation des polluants organiques (Aprill & Sims, 

1990; Cunningham et al., 1993). Il s’agit du phénomène majeur de dissipation des HAP 

associé aux plantes (Gerhardt et al., 2009; Ma et al., 2010a). La rhizodégradation découle 

essentiellement de la stimulation des communautés microbiennes rhizosphériques à capacité 

de dégradation des HAP via la sécrétion de molécules directement assimilables contenues 

dans les exsudats racinaires (Gerhardt et al., 2009; Ma et al., 2010a; Sun et al., 2010). Ces 

molécules, sources de carbone et d’énergie, constituent un lien physique entre les plantes et 

les microorganismes du sol (Badri et al., 2009; Karlovsky et al., 2008). Elles sont 

responsables du développement et de la modulation de nombreuses interactions biotiques que 

certains assimilent parfois à un « dialogue souterrain » entre plantes et microorganismes 
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(Figure 11) (Badri et al., 2009; Bais et al., 2004; Harsh Pal et al., 2004; Karlovsky et al., 

2008) conduisant à l’« effet rhizosphérique » (détaillé dans le paragraphe suivant) qui favorise 

la rhizodégradation des HAP (Cunningham et al., 1996; Gerhardt et al., 2009; Olson et al., 

2008; Ma et al., 2010a). 

 

Figure 11  : Interactions moléculaires entre plantes et organismes dans la rhizosphère, (Badri et 
al., 2009). Les plantes sécrètent une grande variété de composés par l’intermédiaire de leurs racines; 
les sucres et les acides aminés sont notamment impliqués dans les phénomènes de chimiotactisme (1); 
les flavonoïdes agissent en tant que molécules signal dans l’initiation des interactions plantes-
champignons mycorhiziens (2), rhizobium (3) et champignons pathogènes (oomycètes) (4); les acides 
aliphatiques (e.g. acide malique) sont impliqués dans le recrutement des bactéries promotrices de 
croissance végétale (PGPR, e.g. Bacillus subtilis, Pseudomonas fluorescens…) (5); les nématodes 
sécrètent des régulateurs de croissance (cytokines) impliqués dans l’établissement de sites de 
nourrissage au niveau racinaire (6); et ils sécrètent également d’autres composés (acides organiques, 
acides aminés et sucres) impliqués dans le chimiotactisme des bactéries et les phénomènes de quorum 
sensing (7). Le rôle exact joué par d’autres composés de type acides gras (8) et protéines (9) sécrétés 
à la fois par les racines et par d’autres interactions tripartites (10) reste à déterminer.  
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I.2.3.4.2. L’effet rhizosphérique 

La rhizosphère est la région du sol qui s’étend généralement de 2 à 6 mm autour des 

racines : elle est sous l’influence directe du système racinaire du fait de rhizodépôts (dépôts de 

matière organique) (Hiltner, 1904). Quatre types de rhizodépôts sont induits par la présence 

des racines : i) les cellules desquamées de la coiffe racinaire, ii) les sécrétions de mucilage 

(mélange de polysaccharides et de protéines), iii) les exsudats racinaires (diffusion passive de 

solutés à faible poids moléculaire) et iv) les débris cellulaires épidermiques (dérivés de 

cellules sénescentes) (Nguyen, 2003). L’ensemble de ces substances représente une source de 

carbone et d’énergie rapidement assimilable par les bactéries du sol. Les exsudats racinaires 

constituent toutefois l’apport de carbone majoritaire, pouvant représenter jusqu’à 40% des 

photosynthétats annuels de la plante (Jones et al., 2004; Nguyen, 2003). Ces subtances, 

libérées par diffusion passive, sont composées de molécules organiques à faible poids 

moléculaire comme des sucres, des acides aminés, des acides carboxyliques et phénoliques, 

réparties le long d’un gradient de concentration entre le cytoplasme intact des cellules 

racinaires (concentrations de l’ordre du millimolaire) et le compartiment extérieur, i.e. 

solution du sol (concentrations de l’ordre du micromolaire) (Neumann & Römheld, 2000; 

Nguyen, 2003). A titre d’exemple, la diffusion basale des acides aminés ou d’acides 

organiques comme le malate a été estimée par calculs à environ 0.3 nmol.h-1.cm-1 de racine ou 

à 120 nmol.h-1.g-1 de racine fraîche de manière générale (Jones, 1998). Ces estimations ont pu 

être confirmées avec des résultats expérimentaux en conditions hydroponiques variant de 0,5 

à 0,9 nmol.h-1.cm-1 de racine (100 à 380 nmol.h-1.g-1 de racine fraîche) dans les 5 mm de la 

zone racinaire apicale chez le blé, la tomate, le pois chiche et le lupin blanc (Neumann et al., 

1999). 

L’exsudation engendre généralement un développement important des communautés 

bactériennes à proximité des racines avec une densité de microorganismes qui diminue en 

s’éloignant du rhizoplan (Corgié et al., 2003). Les exsudats racinaires favorisent 

l’augmentation de densité des bactéries du sol mais aussi la sélection des populations 

bactériennes et leur activité. Celle-ci est, en effet, 5 à 100 fois plus importante au niveau du 

sol rhizosphérique que du sol non impacté par les racines (Anderson et al., 1993; Erickson et 

al., 1995; Günther et al., 1996). Ces phénomènes sont caractéristiques de l’ « effet 

rhizosphérique » et sont favorables à la biodégradation des polluants organiques 

(Cunningham et al., 1996; Erickson et al., 1995; Ma et al., 2010a).  
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I.2.3.4.3. Analyse de la diversité et de la densité bactérienne des sols 

Certains auteurs estiment que la diversité et la taille des populations microbiennes 

dans 2 m3 de sol excèdent la diversité et la taille des populations des océans (Otten, 2008). Il 

est ainsi admis qu’un gramme de terre arable (non polluée) peut contenir de 1000 à 3000 

espèces bactériennes différentes et jusqu’à 1012 cellules au niveau des sols rhizosphériques 

(Torsvik et al., 1990). Afin de quantifier et d’appréhender l’évolution des populations 

bactériennes concomitante aux phénomènes d’exsudation racinaire (Badri et al., 2009; Corgie 

et al., 2004; Karlovsky et al., 2008; Marschner et al., 2002), de nombreux outils d’analyse 

biologique ont été développés durant ces trois dernières décennies. Ils peuvent être classés en 

deux catégories : les méthodes basées sur la culture des microorganismes et celles liés à 

l’analyse moléculaire des séquences géniques bactériennes.  

Méthodes culturales 

Ces méthodes, parfois qualifiées de « conventionnelles », consistent en la culture en 

laboratoire des bactéries du sol en recourant à divers milieux de culture plus ou moins 

sélectifs. Les souches bactériennes ayant témoigné d’une croissance, peuvent, en outre être 

quantifiées. En effet, le nombre total de germes cultivables peut être déterminé, exprimé en 

CFU (« Colony Forming Unit »), i.e. unité formant colonie sur gélose solide, ou en NPP 

(nombre le plus probable), dont la technique a récemment été améliorée par la méthode des 

micro-gouttes (système MicroDrop®) (Bruns et al., 2003). Des dénombrements directs par 

comptage en microscopie photonique (éventuellement avec coloration) ou en cytométrie de 

flux (caractérisation d’une suspension cellulaire monodispersée entraînées par un flux liquide 

sous pression) sont aussi employés (Sakamoto et al., 2005). Les microorganismes cultivés 

peuvent être isolés, purifiés et identifiés via divers critères morphologiques, biochimiques et 

génétiques. De nombreux milieux de culture sélectifs ont été développés afin de différencier 

divers groupes bactériens aux capacités métaboliques variées. Par exemple, les géloses « S1 

de Gould » permettent l’isolement spécifique des bactéries rhizosphériques du genre 

Pseudomonas en leur fournissant les nutriments spécifiques nécessaires à leur croissance 

(Gould et al., 1985). Dans le cadre des études de biodégradation des xénobiotiques, des 

milieux sélectifs sont aussi utilisés pour isoler, énumérer, purifier et identifier les bactéries 

capables de dégrader les contaminants. Dans ces milieux sélectifs, les contaminants étudiés 

sont intégrés au milieu de culture en tant que source unique de carbone ou d’azote. Les 

microorganismes capables de croître sont considérés comme ayant le potentiel de dégrader les 

polluants dans l’environnement. Afin d’isoler et d’énumérer les bactéries dégradant les HAP, 
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le phénanthrène ou le pyrène par exemple, retrouvés de manière ubiquistes dans les sites 

contaminés, sont très souvent ajoutés aux milieux de culture comme unique source de carbone 

(Euliss et al., 2008; Heitkamp et al., 1988). L’avantage des méthodes culturales réside dans la 

connexion directe entre certaines fonctions métaboliques et l’isolement des espèces 

bactériennes d’intérêt.  

Cependant, la proportion des bactéries cultivables mises en évidence par ces 

techniques ne représenterait que 0,1 à 1% de la fraction totale des bactéries dans le sol, 

constituant un biais considérable dans l’interprétation de la diversité génétique réelle (Amann 

et al., 1995; Mayr et al., 1999; Otten, 2008; Torsvik et al., 1990). La toxicité des métabolites 

concentrés dans les milieux de culture, l’auxotrophie pour certains nutriments manquant, la 

dépendance stricte à des interactions mutualistes avec d’autres bactéries et la compétition 

entre bactéries opportunistes à taux de croissance élevé et celles à taux de croissance faible 

sont autant d’explications à l’incapacité de cultiver plus de 1% des espèces présentes 

(Manome et al., 2001). Afin de s’affranchir de ces limites, de nombreuses techniques 

moléculaires ont été développées durant les deux dernières décennies entraînant l’émergence 

de l’écologie microbienne moléculaire (Hirsch et al., 2010).  

Méthodes moléculaires  

Les méthodes moléculaires permettent une étude plus approfondie des communautés 

microbiennes complexes, sans contrainte de culture ni d’isolement des souches.  Elles 

fournissent des informations sur la diversité génétique globale des communautés bactériennes, 

ou métagénome, tout en permettant, théoriquement, la détection d’un gène ou d’une cellule 

cible parmi des milliers d’autres (Amann et al., 1995; Hirsch et al., 2010). Ces méthodes 

comprennent essentiellement celles liées (Hirsch et al., 2010) : 

- aux technologies de la PCR : réalisation d’« empreintes génétiques » rendant compte 

de la diversité structurelle ou fonctionnelle, quantification de gènes par PCR 

quantitatives ou qPCR,  

- au marquage moléculaire : « Stable Isotope Probing » (SIP, sonde à isotope stable) ou 

incorporation d’isotope radioactif (généralement C13) pour détection de populations ou 

communautés microbiennes actives par exemple, 

- à l’hybridation moléculaire : utilisation de biopuces à ADN/ARN, « microarray », 

permettant d’analyser à la fois la diversité mais aussi le niveau d’expression des gènes 

dans un échantillon complexe à l’échelle des communautés de microorganismes  
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- au séquençage à haut débit (« pyrosequencing ») : séquençage de génômes 

environnementaux sans isolement préalable. 

Les méthodes d’« empreintes génétiques », dites à résolutions « intermédiaires » 

permettent de mettre en évidence des variations génétiques à l’échelle des communautés voire 

des populations bactériennes dominantes. Les séquences d’ADN amplifiées peuvent être 

séparées sur la base de leur polymorphisme de séquence résultant en un polymorphisme de 

longueur des fragments de restriction avec la technique de la (T)-RFLP (« (Terminal) 

Restriction Fragment Lenght Polymorphism » ou polymorphisme de longueur des fragments 

de restriction terminaux), de l’ARDRA (« Amplified rDNA Restriction Analysis » ou analyse 

des fragments de restriction des ADNr), de l’(A)RISA (« (Automated) Ribosomal Intergenic 

Transcribed Spacer Analysis » ou automatisation de l’analyse des séquences intergéniques 

transcrites de l’ADNr) (Napoli et al., 2008). L’utilisation de ces méthodes, en particulier la T-

RFLP, peut être orientée vers le suivi d’une communauté voire d’une population en 

particulier. Des améliorations techniques peuvent être apportées pour augmenter leur 

sensibilité de détection avec, par exemple, le couplage de la T-RFLP à la dénaturation et 

séparation des fragments d’ADN par D-HPLC (« Denaturing-High Performance Liquid 

Chromatography »), suivi directement du séquençage (Barlaan et al., 2005; Penny et al., 

2009). Des séquences géniques de tailles identiques peuvent aussi être séparées en fonction 

des variations nucléotidiques dans leur séquence : il s’agit de la technique de la DGGE 

(« Denaturing Gradient Gel Electrophoresis » ou gel d’électrophorèse en gradient (chimique) 

dénaturant), de la TTGE (« Temporal Temperature Gel Electrophoresis » ou  gel 

d’électrophorèse en gradient de température), de la SSCP (« single-strand conformation 

polymorphism » ou polymorphisme de conformation des ADN simples brins) (Muyzer et al., 

1993; Napoli et al., 2008). Ces dernières méthodes, basées sur la séparation par dénaturation 

des fragments d’ADN double brins, sont susceptibles d’être moins résolutives que les 

précédentes (T-RFLP, ARDRA et ARISA) tout en permettant la comparaison rapide de 

plusieurs communautés. Les techniques de DGGE-TTGE sont ainsi couramment utilisées 

pour l’étude des interactions plantes-bactéries au niveau rhizosphérique (Nannipieri et al., 

2007; Singh et al., 2004). Leur capacité à mettre en évidence des variations structurales entre 

différentes communautés microbiennes est équivalente (Smalla et al., 2007). Elles ont 

l’avantage d’être parmi les moins coûteuses, tout en traitant un nombre important 

d’échantillons en peu de temps (Nannipieri et al., 2007; Napoli et al., 2008), motivant 

l’attention particulière portée à la TTGE dans le cadre du présent travail. 
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DGGE-TTGE 

Principe  

La DGGE et la TTGE permettent la séparation de petits fragments d’ADN 

(généralement inférieur à 400 pb) ayant la même taille mais des séquences nucléotidiques 

différentes. Ces deux techniques reposent sur les mêmes principes, seuls diffèrent les modes 

de séparation des fragments d’ADN, par application d’une dénaturation  chimique (gradient 

d’urée et de formamide en DGGE) ou physique (gradient de température en TTGE) (Muyzer 

et al., 1993). 

Dans le cadre de l’analyse de diversité des communautés bactériennes par TTGE, des 

amorces spécifiques peuvent être définies pour cibler l’amplification des régions variables des 

gènes codant pour la sous-unité des ADNr 16S ou 18S des ribosomes (Muyzer et al., 1993). 

La diversité fonctionnelle peut aussi être étudiée par cette technique en amplifiant d’autres 

gènes impliqués dans des fonctions métaboliques particulières, par exemple nirS lié aux 

processus de dénitrification (Hallin et al., 2006). La séparation des fragments amplifiés par 

PCR est basée sur la variabilité du contenu en bases azotées [G+C] des séquences géniques, 

conduisant à des propriétés de fusion différentes. Les ADN doubles brins amplifiés par PCR 

sont soumis à une migration électrophorétique avec un gradient de température (généralement 

compris entre 54 et 65°C pour la région V3 des ADNr bactériens de 16S). Les fragments 

d’ADN, aux températures de fusion différentes en fonction de leurs séquences, se dénaturent 

partiellement en diverses régions, ralentissant la migration des fragments à travers le gel. La 

diversité génétique peut finalement être calculée à partir du profil des bandes ayant été 

séparées (Muyzer et al., 1993). 

 

Limites des techniques 

Théoriquement, les techniques de DGGE-TTGE permettent l’analyse de communautés 

bactériennes entières dans les échantillons de sols. En pratique, seules sont détectées les 

genres ou espèces dominantes. De fortes homologies de séquences entre deux espèces 

bactériennes proches peuvent conduire à la visualisation d’une seule bande sur le gel après 

électrophorèse, ou au contraire plusieurs bandes peuvent être générée à partir d’une même 

souche (Sekiguchi et al., 2002). Ces techniques sont aussi limitées par les biais inhérents à la 

PCR, parmi lesquels l’amplification préférentielle de séquences riche en [A+T], de faux 

positifs ou la diminution de sensibilité de l’amplification ; les biais dépendent eux-mêmes de 

la quantité et de la qualité des ADN extraits du sol (taille des molécules, extraction d’ADN de 
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bactéries préférentiellement lysées (Gram (-)), présence d’inhibiteurs de la PCR) (Thakuria et 

al., 2008; Wintzingerode et al., 1997).  

De nombreuses méthodes d’extraction et de purification d’ADN de sol ont été publiées 

et commercialisées durant la dernière décennie, visant à améliorer la qualité des ADN extraits. 

Toutefois, aucune des procédures d’isolement d’ADN de sol n’est universellement applicable 

du fait de diverses limitations liées aux spécificités physico-chimiques de chaque type de sol 

(Rajendhran & Gunasekaran, 2008). Le but essentiel de ces méthodes consiste généralement à 

éviter toutes les substances interférentes comme les acides humiques et fulviques tout en 

permettant l’extraction d’ADN génomique peu fragmenté, i.e. de taille de plusieurs kilo-bases 

(kb), afin de garantir l’efficacité de l’amplification par PCR (Lakay et al., 2007; Young et al., 

1993). En effet, les substances humiques peuvent se lier de manières covalentes à l’ADN ou 

aux protéines et inhiber la PCR à des quantités de l’ordre de 10 ng (Tsai & Olson, 1992). De 

plus, dans les sols pollués, l’application des divers traitements de désagrégation des 

échantillons favorise à la fois la fragmentation des molécules d’ADN génomique et la 

libération d’autres contaminants de type polluants organiques (hydrocarbures et autres dérivés 

de matières organiques) et inorganiques (métaux, sels) (Desai & Madamwar, 2007; Fortin et 

al., 2004; Wintzingerode et al., 1997). Aussi, les protocoles d’isolement d’ADN développés 

pour les sols non pollués se révèlent souvent inefficaces pour les sols pollués, nécessitant une 

optimisation de chacune des étapes de purification (Desai & Madamwar, 2007).   

Différents paramètres susceptibles d’impacter la qualité des ADN extraits, doivent être 

considérés durant l’établissement d’un protocole d’extraction d’ADN de sol (mode de lyse 

physique du sol et des bactéries, composition du tampon de lyse, pH…) (Burgmann et al., 

2001; Miller et al., 1999; Nannipieri et al., 2006). Une combinaison de stratégies multiples est 

habituellement nécessaire pour assurer la purification finale des acides nucléiques extraits du 

sol. Parmi les dernières méthodes de purification innovantes, on peut citer l’adsorption des 

contaminants sur charbon actif (Desai & Madamwar, 2007), le pré-traitement du sol au 

sulphate d’aluminium (Persoh et al., 2008) ou l’élimination des acides humiques par 

flocculation au carbonate de calcium (CaCO3) ou chlorure de calcium (CaCl2) (Sagova-

Mareckova et al., 2008). Cependant, l’efficacité relative de ces différentes stratégies dépend 

étroitement du type de sol. Récemment, Dunbar et ses collaborateurs (2007) ont également 

montré que l’utilisation du pyridoxamine (vitamine B6) ou de la thiamine (vitamine B1) 

pouvait sélectivement précipiter des acides humiques en solution aqueuses (Dunbar et al., 

2007), la pyridoxamine étant, à cette fin, plus efficace que la thiamine. Toutefois, pour les 

extraits d’ADN purifiés grâce au pyridoxamine, l’intensité des bandes de produits PCR 
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visualisées sur gel d’agarose est souvent faible, suggérant des interactions entre des traces 

persistantes de pyridoxamine dans les extraits d’ADN purifiés et la Taq polymérase (Dunbar 

et al., 2007). Etant donné le mécanisme d’action et la réactivité de la pyridoxamine dans 

l’inhibition de la formation des produits avancés de la glycation (liaison covalente avec 

certains groupements carbonyles) (Khalifah et al., 1999), on pourrait supposer une fixation 

similaire avec certains groupements carbonyles de la Taq. En considérant les mécanismes de 

précipitation des acides humiques résultant de leurs interactions moléculaires avec le 

pyridoxamine, on pourrait supposer utiliser un analogue de cette vitamine qui puisse aussi 

favoriser l’élimination des contaminants de l’ADN sans toutefois inhiber les réactions de PCR 

ultérieures. Cette hypothèse a été vérifiée dans ce travail.  

 

Application des techniques moléculaires à l’étude des communautés bactériennes 

rhizosphériques 

L’utilisation des techniques d’empreintes génétiques a révélé le fait que différentes 

plantes sont liées à différentes communautés de bactéries (Marschner et al., 2002), de 

champignons (Gomes et al., 2003) et d’archées (Nicol et al., 2003). Les effets de 

l’architecture racinaire, de l’âge de la plante et d’autres perturbations sur les communautés 

microbiennes ont aussi pu être mis en évidence par les techniques de D/TTGE et TRFLP 

(Kuske et al., 2002; Marschner et al., 2002; Nicol et al., 2003). La rhizosphère présente, par 

exemple, une plus grande diversité de gènes impliqués dans des fonctions clés du cycle de 

l’azote (gènes amoA et nifH) (Briones et al., 2003). Ces résultats ont permis de vérifier qu’à 

travers les phénomènes de rhizodéposition, les plantes sélectionnent davantage des groupes 

fonctionnels que des groupes taxonomiques de microorganismes.   

Outre l’analyse de la diversité génétique, la mise au point de la PCR quantitative 

(« real time PCR ») dès le début des années 90 (Holland et al., 1991), a permis  le 

développement de la quantification des gènes, aussi bien structuraux, e.g. ADNr 16S (Bach et 

al., 2002; Cébron et al., 2008), que fonctionnels, codant pour diverses fonctions biochimiques, 

e.g. oxydation de l’ammonium (Leininger et al., 2006), des HAP (Cébron et al., 2008) et 

autres (Nannipieri et al., 2006). La quantification est rendue possible par l’analyse en temps 

réel de l’amplification génique en phase logarithmique via l’utilisation de sondes 

fluorescentes (SYBR® Green) (Santhosh et al., 2007) ou d’intercalant d’ADN (TaqMan) 

(Bond et al., 2002).   

Plusieurs techniques ont également été développées pour permettre la corrélation des 

fonctions ou activités métaboliques spécifiques à des identifications phylogénétiques de 
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microorganismes, parmi lesquelles l’hybridation in situ fluorescente (« Fluorescent In Situ 

Hybridisation », FISH), la technologie des microarrays et celle des SIP (Hirsch et al., 2010; 

Singh et al., 2004). La FISH permet notamment l’affiliation phylogénétique de bactéries non-

cultivables via l’utilisation de sondes moléculaires fluorescentes ciblant les biomolécules 

(ADN, ARN, protéines). La combinaison de la technique FISH à celle de la 

microautoradiographie, reliant l’absorption d’un radioisotope par des bactéries au niveau 

individuel, pourrait permettre l’association de la détection et de la quantification des 

populations bactériennes actives dans la rhizosphère utilisant des substrats d’origine végétale 

(Singh et al., 2004). Cependant, l’immense diversité des microorganismes dans le sol et la 

quantité de sondes d’hybridation que cela recouvrerait, constitue une limite majeure à 

l’application d’une telle technique. Cette difficulté peut être résolue par la combinaison des 

techniques de radiographie à celle des biopuces. Comparée aux hybridations classiques des 

acides nucléiques sur membranes poreuses, l’hybridation sur lame de verre des biopuces offre 

les avantages d’une plus grande densité de sondes, d’une plus grande sensibilité, rapidité dans 

la détection (temps-réel), à moindre coût à plus long terme avec l’automatisation et la 

généralisation des systèmes (Zhou & Thompson, 2002). Des biopuces ont été développées 

pour l’analyse phylogénétique des communautés bactériennes (Cho & Tiedje, 2001), le suivi 

du statut métabolique et fonctions physiologiques associées (gènes fonctionnels et niveau 

d’expression) (Wu et al., 2001) et l’identification de populations cibles au sein d’une 

communauté, basée sur l’analyse de l’ensemble du génome (Salama et al., 2000).  

Les méthodes les plus prometteuses dans l’identification des bactéries utilisant les 

exsudats racinaires, et dans l’estimation du niveau d’expression génique résultant, reposent 

probablement sur la combinaison des SIP à celle des biopuces et de séquençage à grande 

échelle (« pyrosequencing ») (Chen et al., 2008; Singh et al., 2004). Concernant la quantité 

extraite, lorsque l’échantillon de départ (microéchantillons racinaires, agrégats de sol) ou le 

nombre de copies d’ADN présentes est de taille très limitée, la quantité d’ADN peut être 

augmentée « post-extraction » par amplification de l’ensemble du génome (Gonzalez et al., 

2005). L’efficacité d’amplification par une méthode en particulier, « Multiple Displacement 

Amplification » (MDA),  en utilisant la polymérase à haute processivité φ29 (provient du 

bactériophage φ29 de Bacillus subtilis générant moins d’erreur et de plus grands fragments, 

i.e. 10 kb, au cours de la réplication d’ADN) a pu être démontrée à partir d’ADN extraits de 

sol, permettant des amplifications subséquentes par PCR, l’hybridation aux biopuces et le 

clonage du métagénome grâce aux dernières techniques de construction de banques 
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génomiques (« bacterial artificial chromosome » (BAC) ou chromosome bactérien artificiel 

pouvant aller jusqu’à 100 kb) (Chen et al., 2008; Gonzalez et al., 2005; Singh et al., 2004).  

 

Perspectives de l’utilisation conjointe des méthodes moléculaires et culturales 

Certaines limites conceptuelles persistent à l’utilisation des techniques moléculaires 

uniquement. Par exemple, ces approches ne rendent pas compte des innovations uniques dans 

le fonctionnement cellulaire qui ont pu gouverner l’évolution d’un groupe bactérien en 

particulier. De plus,  les techniques d’analyses du métagénome, seules ou en combinaison 

avec l’expression de vecteurs, ne peuvent fournir suffisamment d’information concernant les 

activités biochimiques cruciales de tels organismes dans l’environnement (Cottrell et al., 

2005; Rappé & Giovannoni, 2003). Le recours aux techniques d’amplification (PCR, 

polymérase φ29) peut également entraîner un certains nombre de biais (amplifications 

préférentielles, erreurs de réplication…) (Hirsch et al., 2010). 

Le développement de nouvelles méthodes culturales (amendements en nutriments 

spécifiques tels que des molécules de signalisation, i.e. AMP, acyl-homosérinelactone, 

facteurs de croissance cellulaires, métabolites de dégradation) est également crucial dans la 

compréhension du rôle joué par certaines bactéries dans l’environnement (Ben-Dov et al., 

2009; Giovannoni et al., 2007; Mukamolova et al., 1998).  

Admettant que les méthodes d’analyse culturales et moléculaires  ont toutes deux leurs 

biais et leurs limites conceptuelles, la combinaison des deux approches et la quantité 

considérable de données recueillies a permis une exploration plus exhaustive de la diversité 

bactérienne (Ben-Dov et al., 2009; Cheng & Foght, 2007; Giovannoni et al., 2007). 

Dans le cadre de cette étude, les relations exsudats-bactéries, directement impliquées 

dans les phénomènes de dégradation des HAP par co-métabolisme, seront d’abord 

appréhendées au niveau d’organisation le plus simple, par culture in vitro. L’analyse in situ de 

la biostimulation et de la diversité des communautés bactériennes, sélectionnées par 

l’environnement rhizosphérique de Miscanthus x giganteus et résultant d’interactions 

complexes plantes-bactéries-sol, nécessitera le couplage de méthodes culturales à celles de 

biologie moléculaire (PCR-TTGE).  
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I.2.3.5. Biostimulation de la dégradation des HAP  

I.2.3.5.1. Généralités 

Dans le cadre particulier de la rhizodégradation des polluants organiques, la 

caractérisation des relations mutualistes ou fortuites entre plantes et bactéries a orienté 

certains travaux vers la mise en place de systèmes de remédiation « métabolomiques3». De 

tels systèmes visent à favoriser la dégradation de polluants organiques (HAP, 

organochlorés…) en promouvant sélectivement certaines interactions métaboliques (co-

métabolisme) entre plantes et microorganismes (Karlovsky et al., 2008; Savka & Farrand, 

1997). Outre la compréhension des mécanismes moléculaires de biodégradation bactérienne, 

l’effort doit également être porté sur le choix de plantes adaptées à la croissance en sols 

pollués et établissant des conditions favorables à la dissipation des polluants.  

Le nombre d’études consacrées à la phytoremédiation des HAP ces dernières 

décennies représente une quantité importante de données qu’il est désormais possible 

d’intégrer dans des méta-analyses. Ces types d’analyses combinent un ensemble de méthodes 

statistiques permettant, au sens étymologique du terme, une « analyse des analyses » 

(Ainsworth et al., 2007). Un des intérêts majeurs des méta-analyses réside dans la capacité à 

quantifier objectivement l’amplitude globale des réponses du phénomène; cela grâce à des 

outils statistiques en dépit des variabilités inhérentes à la multiplicité des études prises en 

comptes (Ainsworth et al., 2007). Adaptée depuis peu au domaine de l’écologie, les seuls 

travaux relatifs à la phytoremédiation des HAP à notre connaissance, sont ceux de Ma et ses 

collaborateurs (Ma et al., 2010a, b). A partir de la méta-analyse d’un répertoire de données 

impliquant 51 espèces de plantes (et une étude portant sur des exsudats synthétiques), soit 

plus de 668 comparaisons différentes, trois résultats majeurs ont pu être démontrés de manière 

statistiquement significative, toutes variations confondues (espèces de plantes, type de sol, de 

contamination, etc) (Ma et al., 2010a) : 

- la présence des plantes favorise la dissipation des HAP dans les sols, même pour ceux 

à haut poids moléculaire (4 cycles et plus), 

                                                
3 Méthode d’exploration très générale des organismes vivants qui décrit de façon exhaustive les différents 

métabolites présents dans les fluides biologiques ou dans les tissus. Elle permet de comprendre l’impact des 

perturbations étudiées tant sur le plan génétique qu’environnemental. Dans le contexte de phytoremédiation, il 

s’agit ici d’identifier les métabolites de dégradation des polluants d’une part et les rhizodépôts d’autre part 

témoignant de similarités structurales avec les premiers, pouvant donner suite à des phénomènes de dégradation 

par co-métabolisme (Narasimhan et al., 2003; Savka & Farrand, 1997).  
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- la rhizosphère favorise la croissance des microorganismes à capacité de dégradation 

des HAP par rapport au sol non rhizosphérique, 

- la contamination en HAP a une influence négative sur la croissance des plantes, 

essentiellement au niveau des parties souterraines.  

La synthèse « méta-analytique » de ces données a par ailleurs révélé que les familles 

les plus efficaces quant à la dissipation des HAP étaient celles des Alliacées et des 

Chénopodiacées suivies des Poacées et Fabacées (Ma et al., 2010a). Selon les auteurs, la 

prédominance des plantes aromatiques dans les études de phytoremédiation pourrait expliquer 

l’augmentation des capacités des microorganismes à dégrader les HAP via l’exsudation dans 

la rhizosphère de composés aromatiques (Ma et al., 2010a). Certains de ces composés, de part 

leur analogie structurale avec les polluants organiques, seraient susceptibles de favoriser 

l’induction d’enzymes de dégradation par co-métabolisme exsudats-HAP. 

Dans le cas des graminées (Poacées) et des légumineuses (Fabacées), souvent citées 

pour leur potentiel à favoriser la dissipation des HAP (Aprill & Sims, 1990; Günther et al., 

1996; Olson et al., 2008; Qiu et al., 1997; Reilley et al., 1996), les raisons en sont multiples. 

Les graminées possèdent un système racinaire fasciculaire offrant les rapports surface/volume 

les plus élevés par volume de sol tout en assurant une pénétration en profondeur parfois 

supérieure à un mètre (Aprill & Sims, 1990). La phytoremédiation est favorisée par la 

production de biomasse racinaire et le « turn-over » élevé des racines et radicelles (Leigh et 

al., 2002; Miya et al., 2001). De plus, les graminées renferment une diversité génétique leur 

conférant un fort potentiel d’adaptation et de croissance dans les sols pollués aux 

hydrocarbures (Aprill & Sims, 1990). La biodégradation des contaminants organiques par les 

microorganismes s’accompagne notamment d’une consommation accrue en divers nutriments 

(azote, phosphore…) accentuant les phénomènes de compétition entre plantes et 

microorganismes (Sun et al., 2010). Les légumineuses, de par leur autonomie 

d’approvisionnement en azote, sont moins susceptibles d’être en compétition avec les 

microorganismes décomposeurs, ce qui expliquerait en partie leur « efficacité » à s’implanter 

dans des sols dégradés et à remédier les polluants (Dzantor et al., 2000; Gudin & Syratt, 1975; 

Ma et al., 2010a). Ces divers aspects écologiques ont orienté plusieurs travaux de 

rhizoremédiation vers l’utilisation conjointe de bactéries promouvant la croissance des plantes 

(PGPR  pour « Plant Growth Promoting Rhizobacteria ») (Gurska et al., 2009; Huang et al., 

2004), de champignons mycorhiziens (Khan, 2006) ou de microorganismes et plantes 

génétiquement modifiés afin de garantir la croissance végétale et l’augmentation des 
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phénomènes d’exsudation liés à la biomasse racinaire (Pilon-Smits, 2005; Pilon-Smits & 

Freeman, 2006). 

I.2.3.5.2. Rhizodégradation des HAP 

L’environnement rhizosphérique est propice aux transferts de gènes cataboliques au 

sein des communautés bactériennes (van Elsas & Bailey, 2002; Van Elsas et al., 2003). Il peut 

en résulter une augmentation du potentiel de dégradation des communautés (Jussila et al., 

2007; van Elsas & Bailey, 2002). Certaines espèces comme le pois (Pisum sativum) peuvent 

augmenter d’un facteur 10 les taux de transfert horizontaux de gènes au sein de leur 

rhizosphère en comparaison à d’autres espèces comme l’orge (Hordeum vulgare) (Mølbak et 

al., 2007). De même, certains acides organiques (citrate, succinate, lactate, acetate), acides 

aminés (alanine, glycine) et sucre (glucose) contenus dans les exsudats peuvent stimuler les 

phénomènes de transformations bactériennes (Nielsen & van Elsas, 2001). Lorsque la plante 

exsude un composé particulier en réponse à la présence d’un contaminant, on parle 

d’interactions « spécifiques », et dans le cas d’exsudation d’un composé structuralement 

similaire au xénobiotique sans réponse à un contaminant, d’interaction « non spécifique » 

(Germida et al., 2002).  

 Ces interactions plantes-microorganismes augmentent l’activité bactérienne et la 

prévalence des gènes et/ou souches impliquées dans la dégradation du contaminant. Si le 

composé exsudé est suffisamment similaire au xénobiotique (contaminant), il peut y avoir 

dégradation de ce dernier par co-métabolisme, grâce au manque de spécificité de l’enzyme de 

dégradation (Germida et al., 2002; Singer et al., 2003). La prolifération « fortuite » des 

populations de bactéries dégradantes du fait de l’exsudation de composés facilement 

assimilables est souvent reportée, favorisant in fine une meilleure dissipation des 

hydrocarbures (Da Silva et al., 2006; Kamath et al., 2004; Rentz et al., 2005). La fraction des 

exsudats racinaires comprenant les acides organiques et les acides aminés (environ 2% du 

carbone organique total (COT) des exsudats (Dakora & Phillips, 2002; Farrar & Jones, 2000), 

ainsi que les acides phénoliques (0,02% COT) (Grayston et al., 1997; Phillips, 2008), 

regroupe les composés identifiés à ce jour pour leurs effets stimulant ou inhibiteur de 

l’expression des gènes impliqués dans la dégradation des HAP (Tableau 7). Ces composés 

peuvent agir à tous les niveaux des voies métaboliques avec différents effets (induction ou 

inhibition de l’expression génique) en fonction des souches considérées. Leur action peut 

toutefois être modérée par l’état physiologique global de la bactérie (I.2.2.2.; Figure 10). 
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Par ailleurs, les effets contradictoires parfois observés entre des essais utilisant des 

mélanges d’exsudats reconstitués « in vitro » et des essais « in vivo », pourraient s’expliquer 

par l’absence de composés inducteurs ou inhibiteurs présents dans les exsudats et non encore 

identifiés. En effet, si de nombreuses études ont été menées pour mettre en évidence le rôle 

régulateur de molécules à interactions non spécifiques comme les acides organiques et acides 

aminés, très peu ont pu établir un lien direct avec la présence, dans les exsudats, de composés 

aromatiques naturels structuralement similaires aux HAP et leur rôle inducteur dans 

l’expression des gènes de dégradation. Les composés de type flavonoïdes et coumarines 

constituent un groupe de composés aromatiques majoritaire parmi les métabolites secondaires 

exsudés (Shaw et al., 2006; Singer et al., 2003). Ils interviennent, par exemple, dans la 

colonisation racinaire des bactéries et des mycorhizes, dans les processus de défenses de la 

plante face aux agents pathogènes, et dans certains phénomènes d’allélopathie (Bertin et al., 

2003; Shaw et al., 2006). L’évolution conjointe des plantes et herbivores serait l’un des 

moteurs de l’adaptation des microorganismes à la biodégradation de ces types de composés et, 

de manière fortuite, au métabolisme de beaucoup de molécules d’origine anthropique bien que 

l’émission de ces dernières dans l’environnement soit « récente » (Figure 12) (Crowley et al., 

2000; Pineda et al., 2010; Singer et al., 2004).  
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Figure 12  :  Xénobiotiques structurellement analogues aux métabolites secondaires des plantes, 
(adapté de Shaw et al., 2006; Singer et al., 2003).  

Cependant, depuis les premiers travaux faisant état des effets bénéfiques de la 

rhizoremédiation (Aprill & Sims, 1990), très peu de molécules dans les exsudats ont pu être 

clairement identifiées comme promotrices de la biodégradation (Yi & Crowley, 2007). Yi et 

Crowley (2007) ont montré l’effet promoteur du linnoléate contenu dans les tissus racinaires 

du céleri (Apium graveolens) sur la dégradation du pyrène par biostimulation de bactéries 

Gram (+) (Yi & Crowley, 2007). Des tests réalisés avec la morine comme flavonoïde ont 

montré, au contraire, l’inhibition de la dégradation des HAP (Qiu et al., 2004). Par ailleurs, 

aucun effet n’a pu être clairement démontré avec l’ajout de salicylate ou de terpènes à l’état 

pur dans les sols (Yi & Crowley, 2007). Ces résultats suggérent davantage que les effets 

potentiellement inducteurs de molécules cycliques comme l’acide salicylique, certains 

flavonoïdes et terpènes, dépendraient de la présence d’autres composés favorisant la 

biodisponibilité des HAP, comme l’acide linoléique, ou nécessaire d’un point de vue 

bioénergétique (Erickson et al., 1995; Yi & Crowley, 2007). 
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*intermédiaires du cycle de Krebs 

Tableau 7 : Effets des différentes classes de composés organiques des sécrétions racinaires sur l’expression génique et la biodégradation 
des HAP.

Classe Composés Effets Références 

Sucres glucose Répression de l’expression des gènes du catabolisme (régulation globale)  
(Stülke & Hillen, 

1999) 
succinate*, citrate*, 

fumarate* Répression de gènes du catabolisme des composés aromatiques (Díaz & Prieto, 2000) 

Succinate* Induction significative de la naphtalène dioxygénase chez P. putida PCL1444 (Kuiper et al., 2002) 
succinate*, citrate*, 

acétate* 
Induction significative de la p-hydroxybenzoate hydroxylase chez Acinetobacter ADP1 (voie du 

phtalate) 
(Brzostowicz et al., 

2003) 

Succinate* 
Diminution de l’expression de la protocatéchol 3,4 dioxygenase chez Pseudomonas spp.  

(métabolisation du protocatéchol en β-carboxy-cis,cis-muconate) 
(Diab et al., 2006) 

Fumarate* 
Inhibition dose-dépendante de ClcR (activateur de transcription dans la voie de métabolisation de 
composé chloro-aromatique) mais sans effet sur CatR (activateur de transcription dans la voie de 

dégradation du catechol) 
(McFall et al., 1998) 

Acétate Réduction de 40% de l’expression de nahG chez Pseudomonas putida ATCC 17484 (Kamath et al., 2004) 

glutamate 
Inhibition de la dégradation du phénanthrène (sans relation dose-dépendante) chez Pseudomonas 

putida ATCC 17484 
(Rentz et al., 2004) 

Malonate,  fumarate* 
Diminution de la prévalence des gènes de la catéchol 2,3 dioxygénase et de la naphthalène 

dioxygénase (hypothèse de diminution des transferts horizontaux de gènes);  Diminution de la 
minéralisation du  naphtalène et du phénanthrène 

(Phillips, 2008) 

Acides 
organiques 

 
 

Acide linoléique Biostimulation de populations bactériennes (Gram +) dégradantes du pyrène (Yi & Crowley, 2007) 
Mélange complexe Inhibition de la transcription d’un opéron catabolique du phénol chez Pseudomonas putida (Putrins et al., 2007) 

Alanine et acétate 
Stimulation des transfert horizontaux de gènes de la catéchol 2,3 dioxygénase et de la naphthalène 

dioxygénase 
(Phillips, 2008) Acides 

aminés 
Alanine et succinate Augmentation de la minéralisation du phénanthrène et du naphtalène (Phillips, 2008) 

Acide phtalique Augmentation de la minéralisation du phénanthrène (Phillips, 2008) 

Induction de l’expression du gène nahG (transcription de la naphthalène dioxygenase) 
(Chen & Aitken, 

1998) 
Salicylate 

Augmentation in vitro de la dégradation du phénanthrène, fluoranthène, pyrène, chrysène, 
benzo(a)pyrène, et benzo(a)anthracène mais inhibition in vivo (dans le sol) 

(Kamath et al., 2004) 
(Yi & Crowley, 2007) 

Dissipation rhizosphérique des HAP 
(Olson et al., 2001; 
Olson & Fletcher, 

1999) 

Acides 
phénoliques 

Racines et extraits 
racinaires de Morus 

spp. (mûrier) Minéralisation du phénanthrène (augmentation non spécifique des bactéries dégradant les 
HAP)/répression de la minéralisation des HAP 

(Da Silva et al., 2006; 
Kamath et al., 2004; 
Mueller & Shann, 

2006) 
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I.2.3.5.3. Influence des facteurs environnementaux sur la 

rhizodégradation 

La structure et la taille des communautés microbiennes dans la rhizosphère varie 

essentiellement en fonction des caractéristiques physico-chimiques du sol (dont la présence de 

xénobiotiques), de la plante (espèce, cultivar) et de son stade de développement (Belz & 

Hurle, 2004; Berg & Smalla, 2009; Fierer & Jackson, 2006; Hawkes et al., 2007; Karlovsky et 

al., 2008; Mukerji et al., 2006; Nannipieri et al., 2007). Les processus de biodégradation sont 

des phénomènes complexes résultant des interactions entre ces différentes composantes qui  

influencent directement la biodisponibilité des HAP, l’activité des microorganismes, et, dans 

le contexte particulier de la phytoremédiation, l’exsudation racinaire. L’impact de l’ensemble 

de ces facteurs environnementaux (résumé ci-après) entraîne finalement la dissipation 

progressive d’une fraction du mélange initial de poluants, la fraction restante regroupant les 

composés les plus récalcitrants à la dégradation (Alexander, 2000). 

Texture du sol et teneur en matières organiques  

La texture du sol peut affecter les processus de phytoremédiation en influençant la 

biodisponibilité des contaminants. Les sols argileux ont une surface d’adsorption aux HAP 

plus importante que les sols limoneux ou sableux, pouvant entraîner une biodisponibilité et 

une minéralisation moindre des contaminants (Carmichael & Pfaender, 1997). De plus, la 

plupart des HAP migrent progressivement à l’intérieur des microaggrégats de limons ou 

d’argiles dont la taille peut être inférieure à 20 µm (Owabor & Ogunbor, 2007). La taille des 

pores de ces particules fines de sol est souvent inférieure aux bactéries elles-mêmes qui ne 

peuvent directement accéder aux HAP (White et al., 1997). Par conséquent, la dégradation des 

polluants dépend alors de leur diffusion. Le nombre de bactéries dégradantes peut fluctuer 

avec la teneur hydrique du sol, influençant la biodisponibilité des HAP par solvatation 

(Alexander, 2000).  

 Les composés hydrophobes comme les HAP ont aussi tendance à s’adsorber à la 

matière organique contenue dans le sol, diminuant ainsi leur biodisponibilité (Alexander, 

2000; Cunningham et al., 1996). Une teneur élevée en carbone organique (>5%) conduit 

généralement à une forte adsorption et par conséquent, à une faible disponibilité, alors qu’une 

teneur modérée (1 à 5%) peut être associée à une disponibilité limitée (Strom, 1999). 
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La compaction du sol influe aussi sur la circulation des nutriments et du dioxygène et 

par conséquent sur l’approvisionnement en carbone et en énergie de la microflore dégradante 

(Erickson et al., 1995).  

Modifications de l’exsudation racinaire 

La composition et la quantité d’exsudats racinaires varient également en fonction de 

l’espèce de la plante et du cultivar (Belz & Hurle, 2004; Cieśliński et al., 1998), de l’âge et du 

stade de développement, des caractéristiques physico-chimiques du sol et autres facteurs de 

stress environnementaux (présence de xénobiotiques) (Bais et al., 2004; Jones et al., 2004; 

Dzantor, 2007; Nguyen, 2003; Phillips et al., 2009; Yang & Crowley, 2000), ce qui peut avoir 

un impact direct sur l’activité et la diversité des communautés bactériennes dégradantes 

(Germida et al., 2002). Hegde et Fletcher (1996) ont, par exemple, relevé des variations 

saisonnières dans l’exsudation de composés phénoliques totaux en fonction du stade de 

développement chez le mûrier rouge (Morus rubra L.). 

  
L’exsudation de carboxylates, e.g. citrate, malate, oxalate, est un mécanisme de 

mobilisation du phosphore répandu chez les dicotylédones, notamment les Chenopodiaceae 

(Jones, 1998). Kraffczyk et ses collaborateurs (1984) ont reporté une exsudation plus 

importante de sucres, d’acides organiques et d’acides aminés chez le maïs (Zea mays) en 

réponse à des carences en potassium. Les carboxy-anions sécrétés, en plus de diminuer 

localement le pH, entrent en compétition avec les phosphates inorganiques (Pi) au niveau des 

sites d’adsorption de la matrice, favorisant leur transfert dans la solution du sol (Jones, 1998).  

Chez beaucoup de plantes, les déficiences en phosphore entraînent également l’augmentation 

de la production et de l’exsudation de composés phénoliques, constituant un mécanisme 

supplémentaire de solubilisation du phosphore (Chishaki & Horiguchi, 1997; Dakora & 

Phillips, 2002). Cela a notamment été suggéré pour l’acide piscidique (acide tartrique p-

hydroxyphényle) sécrété par des racines de pois du pigeon (Cajanus cajan L.) (Ae et al., 

1990). 

Certains flavonoides racinaires, e.g. rutine, ont aussi été identifiés comme molécules 

signal capables d’initier la germination des spores et la croissance des hyphes mycéliens 

(mycorhizes à arbuscules) (Lagrange et al., 2001). Ces composés jouent probablement un rôle 

d’importance dans l’établissement des symbioses ectomycorrhiziennes, favorisant finalement 

l’acquisition des nutriments (Harrison, 1997; Steinkellner et al., 2007).  
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L’acidification de la rhizosphère, engendrée par l’absorption des ions ammonium, 

pourrait aussi entraîner la libération accrue de composés phénoliques (Römheld, 1987). Ces 

composés phénoliques sont également impliqués dans les interactions de pathogénicité et 

d’allélopathie, deux processus pouvant moduler à leur tour l’exsudation racinaire (Lattanzio et 

al., 2009).  

Chez les dicotylédones et les monocotylédones n’appartenant pas aux Graminées, une 

libération concomitante de carboxylates et de composés phénoliques peut aussi être observée 

lors d’une déficience en fer. Il s’en suit une complexation et dans certains cas une réduction 

des ions Fe3+ préalablement à leur absorption au niveau rhizosphérique. L’extrusion de 

protons semble toutefois demeurer le mécanisme essentiel dans la solubilisation du fer (Jones 

et al., 1996; Marschner et al., 1986). Certaines espèces témoignent également d’une sécrétion 

de flavines (Römheld, 1987). 

Les graminées en revanche sont capables de libérer des quantités considérables d’acides 

aminés ou « phytosidérophores ». Ce sont des chélateurs très efficaces des ions Fe3+ et stables 

même à des valeurs de pH supérieures à 7 (acide mugénique, acide avénique…) (Jones et al., 

1996).  

La mobilisation des micronutriments (Mn, Zn, Cu), voire de métaux lourds (Cd) et 

même d’uranium a également été reportée du fait de l’acidification du sol au niveau 

rhizosphérique et de la complexation avec des acides organiques contenus dans les exsudats, 

e.g. citrate (Dighton, 2001). Les métaux lourds tels que le cadmium, peuvent entrainer une 

augmentation de l’exsudation d’acides aminés du fait de leur toxicité et de l’altération de la 

membrane plasmique (Costa et al., 1997). 

 L’inocuité de l’aluminium en sols acides (pH < 5,0) est par ailleurs rendue possible via la 

complexation des ions avec des carboxylates tels que le citrate, l’oxalate, le tartarate ou 

encore le malate, empâchant alors l’absorption racinaire (Kochian, 1995). 

 

Certains paramètres physiques sont aussi susceptibles d’influer l’exsudation racinaire. 

Des variations de température peuvent entraîner des modifications des vitesses de diffusion et 

de la perméabilité membranaire (Neumann & Römheld, 2000). Une exsudation plus 

importante de sucres et d’acides aminés a, par exemple, été constatée chez le maïs, le 

concombre et la fraise exposés à des basses températures (5-10°C). Au contraire, la sécrétion 

active (associée à des dépenses énergétiques) de composés est généralement inhibée à ces 

mêmes conditions (Neumann & Römheld, 2000). Les hausses de température peuvent aussi 

augmenter l’exsudation racinaire, de manière plus significative qu’une hausse en CO2 
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(Uselman et al., 2000). Elles seraient cependant compensées par une minéralisation plus 

importante des composés exsudés (Uselman et al., 2000).  

Rovira et ses collaborateurs (Rovira, 1959) ont montré des variations dans la composition et 

la quantité des acides aminés exsudés chez la tomate et le trèfle, en fonction d’une intensité 

lumineuse décroissante. Une forte intensité pouvant stimuler en revanche, la libération de 

phytosidérophore en situation de carence en fer ou en zinc chez le blé et l’orge (Cakmak et al., 

1998). 

Un stress hydrique peut aussi favoriser la sécrétion d’exsudats et de mucilage du fait de 

l’impédance mécanique du sol sur les racines (Boeuf et al., 1995). Une situation d’hypoxie 

peut cependant causer une fermentation alcoolique des sucres contenus dans les tissus 

racinaires, conduisant à la production et à l’accumulation d’éthanol, d’acide lactique et 

d’alanine à des niveaux phytotoxiques (Xia & Roberts, 1994). La détoxification par libération 

de ces composés à l’extérieur des racines peut cependant favoriser le chimiotactisme de 

microorganismes pathogènes (en particulier avec l’éthanol) et supporter, du fait-même de 

l’exsudation accrue d’autres composés comme les acides aminés et certains sucres, le 

développement de ces populations pathogènes (Smucker et al., 1987).  

L’ensemble des réponses de la plante aux conditions environnementales peut donc 

entrainer des modifications de l’exsudation racinaire, induisant des variations dans la structure 

et l’activité des communautés bactériennes rhizosphériques (incluant les bactéries 

dégradantes) (Mukerji et al., 2006; Wenzel, 2009).  

Effets de la température, des teneurs en eau et en dioxygène sur la 

biodégradation bactérienne 

En général, les taux de dégradation ou de transformation microbienne doublent tous 

les 10 °C (Bossert & Bartha, 1984). La température optimale pour le métabolisme des 

bactéries se situe entre 20 et 30°C (Bossert & Bartha, 1984). De plus, la pénétration des tissus 

racinaires en profondeur dans le sol entraîne un dégagement de chaleur dû aux processus 

métaboliques cellulaires, favorisant indirectement l’activité biochimique à proximité des 

racines (Shimp et al., 1993). 

La teneur en eau du sol régit directement l’activité microbienne, la croissance des 

plantes et la quantité de dioxygène disponible pour les processus de respiration. Si le volume 

d’air représente moins de 10% du volume total d’un pore, la dégradation aérobie ne peut avoir 

lieu. En effet, une trop grande imbibition d’eau limite les échanges gazeux, favorisant la 
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création de zones anoxiques. Ces dernières peuvent aussi être localement engendrée par la 

consommation (et épuisement) en dioxygène liée à l’activité bactérienne. Il en résulte alors 

une dégradation des composés organiques par voie anaérobique, beaucoup plus lente 

(Germida et al., 2002; Wilson & Jones, 1993).  

Effets du pH et de la conductivité électrique 

La majorité des microorganismes du sol peut vivre à des valeurs de pH variant de 5,5 à 

8,5. Les processus de biodégradation ont généralement lieu pour des pH allant de 5 à 9; 

l’optimum étant considéré entre 6,5 à 8,5 unités de pH (Cookson, 1995; Weber & Gainey, 

1962). Plus particulièrement, pour la biodégradation des HAP, les valeurs optimales de pH 

ont été établies entre 7,0 et 7,8 (Cookson, 1995; Wilson & Jones, 1993).        

La connaissance du pH  des sols peut également fournir des indications 

supplémentaires quant à la biodisponibilité des nutriments inorganiques. Une baisse du pH 

dans la zone rhizosphérique, par la libération d’ions HCO3
- ou H+ par les racines, favorise 

l’absorption du phosphore. La solubilité de cet élément est maximale à un pH voisin de 6,5, 

une alcalinisation du milieu pouvant entraîner la précipitation de sels de phosphates de 

calcium (Krogstad et al., 2005). A l’inverse, l’acidification du sol entraîne la dissolution 

d’oxydes de fer et d’aluminium pouvant précipiter par la suite sous forme de sels de 

phosphate (Krogstad et al., 2005).  

La diminution de pH est aussi susceptible d’entraîner la dissolution des métaux 

immobilisés sous forme d’oxydes dans les sols (Chuan et al., 1996; Martínez & Motto, 2000). 

Une diminution de pH en sol calcaire (18,8 g/kg de carbone inorganique, pH 8,2) augmente, 

en particulier, de manière significative le relarguage des métaux ayant réagi avec les 

carbonates (Martínez & Motto, 2000). Leur mobilité, leur biodisponibilité et leur toxicité vis-

à-vis des plantes et microorganismes peuvent dans ces conditions être accrues (Chuan et al., 

1996; Martínez & Motto, 2000).  

Enfin, l’acidification du sol modifie les forces de sorption entre les composés 

hydrophobes comme les HAP et la matière organique du sol (Murphy et al., 1994). Lorsque le 

pH diminue, le matériel humique subit une protonation (H+), induisant une diminution de sa 

polarité (Ping et al., 2006). Il en résulte une plus grande affinité pour les molécules 

hydrophobes comme les HAP (Ping et al., 2006). L’adsorption constituant un mécanisme 

majeur de la diminution de la disponibilité des HAP dans les sols, elle tend par conséquent à 

augmenter (Murphy et al., 1994; Ping et al., 2006; Yang et al., 2001). Toutefois, cette 
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corrélation entre le pH du sol et la disponibilité des polluants organiques n’est pas toujours 

observée, nécessitant la localisation des HAP dans le sol (Amellal et al., 2001).  

La détermination de la conductivité électrique est une mesure indirecte de la salinité, 

elle-même relative à la force ionique. Il n’y a pas de relation directe entre la conductivité 

électrique et la teneur en sels totaux du fait des différences de conductivité ioniques des 

espèces en solution et de l’influence relative des particules de sol électriquement chargées. 

Toutefois, la force ionique est un paramètre affectant les interactions électrostatiques entre les 

molécules (interactions coulombiques) et, par conséquent, la plupart des réactions 

biochimiques. L’augmentation de la force ionique tend généralement à diminuer la solubilité 

des HAP et à augmenter leur coefficients de sorption (Eganhouse & Calder, 1976; Karickhoff 

et al., 1979) ce qui s’explique notamment par l’établissement de ponts salins entre 

groupements négatifs des acides humiques, favorisant l’adsorption des HAP aux particules 

organiques (Engebretson et al., 1994; von Wandruszka, 1998). Le maintien des processus 

biologiques nécessite généralement que la force ionique ne dépasse pas 0,032 soit une 

conductivité électrique de 2000 µS/cm de la solution du sol (Kastner et al., 1998).  

Disponibilité en nutriments  

La contamination en hydrocarbures, en particulier par les HAP, peut engendrer à 

moyen terme une réduction significative de la quantité de nutriments disponibles pour les 

plantes dans les sols (Xu et al., 1997). En effet, les hydrocarbures constituent une source 

importante de carbone, mais ne contiennent ni azote ni phosphore. Lorsque les 

microorganismes dégradent les HAP, ils puisent en même temps les nutriments disponibles 

dans le milieu, entraînant des déficiences et accentuant les phénomènes de compétition pré-

existants (Kaye & Hart, 1997). De plus, la contamination en hydrocarbure peut être toxique 

pour certaines populations bactériennes et fongiques impliquées dans les cycles 

biogéochimiques, amplifiant les carences des plantes en nutriments (Muratova et al., 2003). 

En général, un ratio C/N/P de 120/10/1 [mg] est considéré comme optimal pour la 

croissance des bactéries en présence de contaminants (Wilson & Jones, 1993). De manière 

plus spécifique à la bioremédiation des sols, la plupart des études font état d’un ratio C/N/P 

optimal de 120/14/3 [mg] soit 100/10/1 [mole] (Bouchez et al., 1995; Cookson, 1995). 
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Multi-contamination 

Les sols des sites industriels concernés par des pollutions organiques de type 

hydrocarbures sont généralement contaminés par d’autres composés tels que des métaux 

(chrome, plomb, zinc, nickel, cuivre, cadmium, mercure), des cyanures et autres substances 

chimiques susceptibles de réagir avec les différentes composantes cellulaires (Cunningham et 

al., 1996). De fortes concentrations en sels sodiques (Na+) peuvent aussi être relevées 

(Cunningham et al., 1996). La capacité des bactéries des sols de friches à dégrader les HAP 

durant la bioremediation in situ est conditionnée, en particulier, par leur niveau de résistance à 

de hautes concentrations en métaux et par les effets biologiques de ces derniers sur les 

processus de dégradation (Kozlova et al., 2004). Les effets toxiques des métaux peuvent se 

traduire par des phénomènes de déshydratation cellulaires, de dénaturation des protéines et 

l’inactivation des systèmes enzymatiques, conduisant finalement à l’inhibition de la 

biodégradation des HAP par les bactéries, mais aussi à l’inhibition de croissance des végétaux 

(Alexander, 1995; Cunningham et al., 1996; Gerhardt et al., 2009). Cependant, la tolérance et 

l’adaptation des microorganismes aux métaux lourds dans les sols pollués est un phénomène 

fréquent (Arnebrant et al., 1987; Ríha et al., 1993; Sokhn et al., 2001). La plupart des travaux 

relatifs à l’isolement de bactéries dégradantes sont réalisés à partir d’environnements pollués 

(sols de friches, effluents industriels, boues de station d’épuration, etc) à la fois par des 

contaminants organiques et métalliques. 

L’adaptation concomitante des populations bactériennes du sol à la présence de 

polluants inorganiques et à l’utilisation de sources de carbone exogène comme les HAP 

constituent un avantage compétitif au sein des communautés telluriques. Plusieurs études se 

sont particulièrement intéressées à la biodégradation des HAP en présence des métaux 

(Kozlova et al., 2004; Ríha et al., 1993; Sokhn et al., 2001; Yeom & Yoo, 1997). Les 

technologies de recombinaisons génétiques ont également permis la création de nouvelles 

souches multirésistantes, à capacité de dégradation d’hydrocardures aromatiques (Siunova et 

al., 2007).  

Microorganismes et plantes non-natifs  

Différentes stratégies ont été testées afin d’améliorer les processus de 

rhizodégradation, parmi lesquelles on retrouve la bioaugmentation, ou inoculation du sol en 

microorganismes dégradants (génétiquement modifiés ou non). Les résultats obtenus sont très 

contrastés, soulignant  l’importance de l’échelle expérimentale et de la biodisponibilité 
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des contaminants. En effet, certaines tentatives de bioaugmentation réalisées en 

microcosmes semblent prometteuses, indiquant une dissipation plus conséquente des 

polluants en présence d’un inoculum  bactérien (Grosser et al., 1991; Madsen et al., 1997) 

alors que d’autres essais peuvent se révéler sans effet (Kastner et al., 1998; van Dillewijn 

et al., 2007). Dans ces situations, il semblerait que les bactéries exogènes, bien 

qu’apportées à des densités de l’ordre de 106 cellules/g de sol, ne soient pas suffisamment 

compétitives par rapport à la microflore indigène pour s’établir de manière stable dans les sols 

(Cunningham et al., 1996; Kastner et al., 1998). Transposés au terrain, en situation de sols 

de friche à contamination ancienne, les tentatives de bioaugmentations se révèlent 

souvent non concluantes (Johnsen et al., 2005; van Dillewijn et al., 2007).  

Lorsqu’il s’agit d’introduire des souches bactériennes génétiquement modifiés, la 

possibilité de transfert du matériel génétique à des microorganismes indigènes entraîne un 

risque sanitaire supplémentaire lié aux transferts de gènes de résistance aux antibiotiques à 

des bactéries pathogènes non ciblées par exemple. Des souches recombinantes possédant un 

gène de résistance à un antibiotique (marqueur de sélection des souches recombinées) issu de 

la procédure de clonage ne peuvent ainsi être introduites dans l’environnement sans système 

de confinement adéquat, i.e. insert de gènes létaux ou inhibiteurs de croissance dont 

l’expression est induite en absence de contaminant (Ronchel & Ramos, 2001; Villacieros et 

al., 2005). Outre une grande méfiance de la part des instances règlementaires européennes et 

de la population, le recours à des microorganismes génétiquement modifiés en bioremédiation 

demeure un challenge scientifique (Gerhardt et al., 2009). La dégradation des HAP lourds 

requiert en effet l’action concertée de nombreuses enzymes codées par un ensemble de gènes 

localisés sur de larges plasmides (50 kb à 200 kb) qu’il est difficile à insérer dans le génome 

d’un seul organisme, qu’il s’agisse d’une bactérie ou d’une plante (Macek et al., 2000).  Il est 

par ailleurs difficile de maintenir la stabilité d’un seul gène dans un organisme génétiquement 

modifié, des traits phénotypiques comme la capacité accrue à dégrader, étant souvent perdus 

(Jussila et al., 2007).  

 

D’autres approches ont aussi été développées, reposant non plus sur l’intégration et la 

stabilité d’une souche bactérienne dégradante dans les communautés rhizosphériques mais sur 

celle de gènes codant pour des enzymes de dégradation. En effet, les transferts horizontaux de 

gènes jouent un rôle important dans l’adaptation des communautés bactériennes aux stress 

environnementaux (Dong et al., 1998). Certaines études ont ainsi montré le transfert de gènes 

insérés dans des bactéries génétiquement modifiées à celles de la microflore endophyte chez 
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le peuplier (Taghavi et al., 2005), le blé et le maïs (Wang et al., 2010), leur conférant une plus 

grande résistance au toluène. Les bactéries endophytes sont des microorganismes non-

pathogènes, originaires de la rhizosphère, des graines ou de la phyllosphère, présentes à 

l’intérieur des tissus de la plupart des végétaux supérieurs. Elles établissent différentes 

relations symbiotiques, mutualistes, commensalistes ou trophobiotiques avec la plante hôte 

(Ryan et al., 2008). Ces bactéries regroupent une large variété de phyla et arborent des 

propriétés de promotion de croissance des plantes ou de contrôle des agents pathogènes (Ryan 

et al., 2008). De récents travaux indiquent que leurs impacts, en situation de sols pollués, 

pourraient s’étendre à la dégradation des xénobiotiques présents dans le sol et autres 

métabolites toxiques absorbés par la plante (Phillips et al., 2008; Siciliano et al., 2001; 

Taghavi et al., 2005; van der Lelie et al., 2005; Wang et al., 2010). Siciliano et ses 

collaborateurs ont ainsi montré que la prévalence du gène de la naphtalène dioxygénase ndoB 

au sein de la microflore endophyte de Festuca arundinacea était corrélée à la concentration en 

créosote dans le sol (Siciliano et al., 2001). La manipulation des populations bactériennes 

endophytes et autres PGPR (« Plant Growth Promoting Rhizobacteria » ou bactéries 

promouvant la croissance végétale dont sont en partie originaires les bactéries endophytes) 

constituent un axe de recherche aux potentialités importantes dans le cadre de la 

phytoremédiation (van der Lelie et al., 2005).  

 

L’utilisation des PGPR constitue également une alternative à forte valeur ajoutée, 

permettant à la fois l’augmentation de biomasse de la plante (en particulier celle du tissu 

racinaire) et la rhizodégradation des HAP (Arshad et al., 2007; Gerhardt et al., 2009; Zhuang 

et al., 2007). En effet, le recours aux PGPR à activité 1-aminocyclopropane-1-acide 

carboxylique désaminase (ACC désaminase) permet de diminuer la biosynthèse végétale de 

l’éthylène, phytohormone de stress, via l’hydrolyse de son précurseur le 1-

aminocyclopropane-1-acide carboxylique (Arshad et al., 2007). Il en résulte la prolifération 

des racines dans le sol et l’extension de l’effet rhizosphérique dû aux phénomènes de 

rhizodéposition, aboutissant in fine à une rhizodégradation plus importante (Huang et al., 

2004). Par ailleurs, beaucoup de PGPR, retrouvés dans les genres Pseudomonas sp., 

Enterobacter sp., Azospirillum sp., peuvent agir à la fois en tant que promoteurs de la 

croissance des plantes (activité ACC désaminase, synthèse de phytohormone comme les 

auxines, les gibbérelines et cytokinines, agents de biocontrôle vis-à-vis des pathogènes…) et 

en tant que souches dégradant les contaminants (éventuellement après modifications 

génétiques) (Gerhardt et al., 2009; Zhuang et al., 2007). Ils peuvent également jouer le rôle de 
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biofertilisants  à travers la fixation d’azote atmosphérique, la solubilisation de phosphore, de 

fer, et l’augmentation de la biodisponibilité de ces nutriments pour la croissance végétale 

(Zhuang et al., 2007).  

Les associations mycorhyziennes (ectomycorhizes et endomycorhizes dont ceux à 

arbuscules) peuvent aussi constituer des adjuvants à la rhizodégradation des HAP (Joner & 

Leyval, 2003; Meharg & Cairney, 2000). Les mycorhizes peuvent revêtir un rôle de 

protection en conférant aux racines une barrière biologique contre l’exposition directe aux 

polluants, ou en absorbant certains métaux potentiellement toxiques pour les bactéries et la 

plante (Ashford et al., 1988; Leyval et al., 1998). Ils permettent également à la plante une 

meilleure acquisition des nutriments tout en favorisant la dégradation des contaminants dans 

la mycorhizosphère (Gao et al., 2010; Joner & Leyval, 2003; Meharg & Cairney, 2000). Ces 

effets sont toutefois à mitiger. Les effets potentiellement délétère à long terme de l’absorption 

significative du fluorène et du phénanthrène par les racines de Lolium multiflorum 

(mycorhizées par Glomus mosseae et Glomus etunicatum) (Gao et al., 2010), ou encore 

l’inhibition de biodégradation des HAP observée par Leyval et ses collaborateurs (Joner et al., 

2006) rappellent la nécessité d’appronfondir les études avant la généralisation d’essais in situ. 

Plantes  

Le recours aux microorganismes non natifs (bactéries et champignons) a 

essentiellement pour but de favoriser la croissance végétale. L’augmentation de biomasse 

souterraine qui en découle, permet d’établir des conditions plus favorables aux processus de 

rhizodégradation ex planta. Les plantes choisies pour les programmes de phytoremédiation 

doivent par conséquent être adaptées au sol (caractéristiques physico-chimiques, tolérance aux 

polluants…), au climat de la région (températures moyennes, pluviométrie, durée de la phase 

de croissance végétative…), et aux stress biotiques (herbivorie insectes/animaux, attaques 

pathogènes) en témoignant en particulier de résistance face aux compétitions avec les autres 

espèces végétales du site, tout en garantissant de leur caractère non-invasif (Collins, 2007; 

Cunningham et al., 1996; Newman et al., 1998). Une récente campagne d’essais de 

phytoremédiation au niveau d’un site pollué par des hydrocarbures au centre spatial Kennedy 

a, par exemple, échoué en raison de la sècheresse et de la compétition avec les herbes du site 

(Collins, 2007). Ainsi, outre la minimisation des risques écologiques associés à l’introduction 

de plantes non-natives, l’intérêt majeur porté à l’utilisation de plantes (et de microorganismes) 
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natifs réside dans leur adaptation aux contraintes abiotiques et biotiques du site à remédier 

(Gerhardt et al., 2009).  

L’utilisation d’espèces transgéniques dans la biodégradation des HAP est plus difficile 

à mettre en œuvre en raison du nombre de gènes impliqués (Macek et al., 2000) et des 

mécanismes épigénétiques de méthylation des groupements cytosine des ADN exogènes, 

rendant cette technologie particulièrement imprévisible (Matzke & Matzke, 1998). Toutefois, 

certains essais portant notamment sur les gènes impliqués dans la synthèse du glutathion, 

molécule utilisée dans les mécanismes de détoxication de phase II (conjuguaison des 

xénobiotiques à des groupements hydrophiles), ouvrent de nouvelles pistes de recherche. Des 

individus de Brassica juncea, surexprimant les gènes ECS (y-glutamylcystéine-synthase) et 

GS (glutathion-synthase) ont ainsi témoigné une tolérance non seulement à des concentrations 

élevées en métaux, mais aussi en phénanthrène (100 et 200 mg.L-1) et d’autres composés 

organiques (atrazine, métachlore) (Flocco et al., 2004).  

I.2.4. Revégétalisation des sols dégradés à faible potentiel 

agronomique : cas des cendres volantes 

Les études menées sur les possibilités de revégétalisation des cendres à grande échelle 

in situ témoignent de certaines difficultés relatives à l’implantation de cultivars dans ce 

matériau aux caractéristiques physiques, chimiques et microbiologiques très particulières. Les 

propriétés pouzzolaniques de certaines cendres peuvent, par exemple, restreindre la croissance 

et la pénétration des racines, suite à la compaction des particules fines et à la formation de 

couches cimentées (Carlson et al., 1993; Haynes, 2009).  

Un pH trop élevé (supérieur à 8,5), une forte concentration en sels hydrosolubles, 

parfois associés à une teneur importante en bore et autres éléments (traces métalliques) 

peuvent aussi freiner le développement des plantules (Carlson et al., 1993). De même, des 

déficiences en macronutriments, essentiellement l’azote et le phosphore, peuvent constituer 

des contraintes majeures à l’établissement d’un couvert végétal permanent (Adriano et al., 

1980; Carlson et al., 1993).  

Enfin, la diversité, la taille et l’activité des communautés microbiennes habituellement 

présentes dans les sols (en particulier les organismes symbiotiques de type bactéries 

azotofixatrices et champignons mycorhiziens), sont très limitées dans les cendres du fait de la 

pauvreté en azote et en carbone biologiquement actifs (Klubek et al., 1992).  



 87 

En raison de ces divers aspects, le choix des espèces végétales à implanter apparaît 

comme déterminant dans le succès des programmes de réhabilitation des parcs à cendres 

(Dinger & Falcy, 2002). Les espèces végétales appartenant à la famille des légumineuses ont 

la propriété de favoriser la fixation d’azote atmosphérique via les associations symbiotiques 

avec des bactéries fixatrices du genre Rhizogium sp. au niveau de nodules racinaires et de là 

d’améliorer la teneur en éléments nutritifs des sols. Leur utilisation pour la revégétalisation 

des cendres pourrait s’avérer bénéfique en vue de l’installation d’un couvert végétal pérenne 

(Dinger & Falcy, 2002). 

 

L’implantation et le développement rapide d’un couvert végétal peuvent aussi être 

favorisés par une « voie méliorative » se traduisant par l’emploi d’amendements divers 

comme « barrière biologique » temporaire (Choi, 2004). Cette voie peut correspondre à un 

apport direct de fertilisants (et de co-substrats pour les microorganismes telluriques) de type 

engrais chimique, ou d’une couche de surface constituée d’un matériau terrigène ou de 

compost. La voie méliorative présente plusieurs avantages en végétalisation (Choi, 2004; 

García-Gil et al., 2000; Wali, 1999) tels que l’amélioration immédiate de la qualité du substrat 

(apports en nutriments, meilleures capacité d’échange cationique et pouvoir tampon du sol, 

immobilisation de micropolluants par phénomènes de complexation aux matrices 

organominérales…),  l’amélioration de l’aération du sol, l’augmentation de la biodiversité et 

de l’activité des microorganismes. Dans la mesure où il peut être préférable de conserver la 

valeur basique initiale du pH des cendres pour favoriser l’immobilisation de métaux lourds en 

concentrations potentiellement phytotoxiques, l’amendement est parfois préconisé en couche 

de surface, sans incorporation directe avec le substrat « cendres » (Dinger & Falcy, 2002). Le 

programme de revégétalisation mené au niveau de l’ancienne centrale thermique de Pont-sur-

Sambre dans le nord de la France entre les années 2000 et 2001 a ainsi permis de vérifier que 

(Dinger & Falcy, 2002) : 

- l’introduction de légumineuses (Lolium perenne) dans le mélange de cultivars assure 

un processus d’auto-fertilisation du sol en azote. L’apport d’engrais n’a d’ailleurs révélé 

aucun effet bénéfique particulier sur le développement et la croissance des plantes in situ.  

- la formation rapide d’un couvert végétal dense sur le terril ne peut être envisagée 

sans un apport en matières organiques, afin de compenser les contraintes biologiques et 

physiques propres au substrat étudié (faible capacité de rétention en eau, absence de complexe 

argilo-humique, phénomène de cimentation etc). 
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A l’inverse, les cendres peuvent être utilisées comme amendements dans des terres 

agricoles ou des sols dégradés afin d’en améliorer les propriétés physico-chimiques et 

biologiques. L’épandage de cendres dans les sols sableux et sablo-argileux permet 

généralement d’obtenir une texture limoneuse, résultant en l’augmentation de la 

microporosité et de la capacité de rétention d’eau du substrat (jusqu’à deux fois plus 

importante pour un apport en cendres de 30% P/P) (Fail & Wochok, 1977; Ghodrati et al., 

1995). En outre, l’alcalinité des cendres permet de les substituer à la chaux pour réduire 

l’acidité de sols agricoles ou de friche telles que les anciennes mines à charbon (Mishra & 

Shukla, 1986; Ram et al., 2006). La fertilité des sols s’en retrouve améliorée, accentuée par 

l’apport direct de macro- et micro-nutriments (P, K, Ca, Mg, Mn, Zn, bicarbonates, sulfates) 

(Khan & Singh, 2001). Le mélange de cendres calciques aux boues d’épandage peut 

également limiter la lixiviation des éléments nutritifs pour les plantes tout en diminuant la 

disponibilité en métaux lourds (Ram et al., 2007). Des études ont aussi porté sur l’utilisation 

des cendres volantes mélangées à d’autres types de déchets issus d’élevage de volailles (Lau 

et al., 2001; Punshon et al., 2002; Wong & Su, 1997). De par l’amélioration de la qualité 

globale des sols, les amendements en cendres sont également susceptible de favoriser la 

croissance et l’activité des microorganismes (Schutter & Fuhrmann, 2001). Wong et Wongz 

(1987) ont ainsi montré que l’addition de cendres à un sol sableux pouvait augmenter la 

respiration microbienne alors qu’elle la diminuait dans un sol sablo-limoneux. Toutefois, 

d’après Kalra et ses collaborateurs (1997), l’activité microbienne dans les sols serait favorisée 

pour des mélanges sol-cendres à de faibles quantités, ne dépassant pas 5% (P/P) de la teneur 

en matériau ajouté.  

I.3. Choix de Miscanthus x giganteus (MxG) dans la 

phytoremédiation 

I.3.1. Présentation du matériel biologique 

Miscanthus est une herbe vivace à rhizomes, originaire des régions tropicales et 

subtropicales d’Asie du Sud-Est (Greef & Deuter, 1993). Elle fait partie des quelques 

végétaux à photosynthèse en C4 naturellement retrouvés aux climats tempérés (Long, 1983). 

Miscanthus a d’abord été introduit du Japon en Europe (Danemark) dans les années 1930 en 
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tant que plante ornementale (Lewandowski et al., 2000). Miscanthus sinensis cv. Giganteus, 

plus communément appelé Miscanthus x giganteus (MxG), est particulièrement remarquable 

de part ses caractéristiques culturales et sa forte production de biomasse. Son utilisation en 

tant que culture bioénergétique a été évaluée au cours de ces trente dernières années. 

Différents programmes ont ainsi vu le jour au Danemark dès 1983, s’étendant peu à peu à 

travers l’Europe (Allemagne, Irlande et Royaume-Uni, Grèce, Italie, Autriche, Espagne, 

Portugal, Pays-Bas, Suisse, France) et plus récemment aux Etats-Unis (Clifton-Brown et al., 

2004; Lewandowski et al., 2000; Lewandowski et al., 2003; Pyter et al., 2009).  Son intérêt en 

tant que biomasse à vocation non-alimentaire réside à la fois dans sa période de 

renouvellement rapide, i.e. chaque année contre 20 ans pour le bois, et la possibilité de culture 

sur des terres non agricoles, en l’occurrence les sols de friches potentiellement pollués 

(Fernando et al., 2004). Ces sols dégradés (sols de friches industrielles, terrils/parcs à cendres 

volantes à faible potentiel agronomique) constituent une opportunité d’exploitation de la 

complémentarité entre la production de biomasse et la phytoremédiation avec MxG pour leur 

réhabilitation. En effet, MxG est une plante possédant des capacités d’adaptation à une large 

gamme de sols, sans recommandation particulière en terme de fertilisation ou de pesticides 

(Lewandowski et al., 2000). C’est pourquoi cette plante a été choisie dans le cadre de cette 

étude sur la revégétalisation et la phytoremédiation de sols de friches industrielles, 

potentiellement pollués en HAP.  

Taxonomie et cycle de vie 

Le genre Miscanthus fait parti de la tribu des Andropogoneae (Figure 13), qui 

comprend également les  Sorghinae (incluant Sorghum bicolor L.) et les Tripsacinae (incluant 

Zea mays L.), tous deux étudiés dans la phytoremédiation des HAP (Muratova et al., 2009; 

Xu et al., 2006; Yoshitomi & Shann, 2001).  

Clade                  Ordre          Famille        Sous famille      Tribu                     Genre            Espèce                Variété

Angiospermes          Poales            Poaceae             Panicoideae           Andropogoneae

Monocotylédones

Commelinidées                        

Z. mays L. 

S. bicolor

S. officinarum 

M. sinensis

M. sacchariflorus

Zea

Sorghum

Saccharum

Miscanthus
M. x giganteus

 
Figure 13 : Taxonomie de Miscanthus x giganteus (MxG) 

Miscanthus x giganteus (MxG) est l’hybride triploïde stérile de Miscanthus 

sacchariflorus x Miscanthus sinensis (Greef & Deuter, 1993; Hodkinson et al., 2002). Ses  
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appellations peuvent différer selon les auteurs  : M. sinensis var ‘Giganteus’ (Schwarz et al., 

1994), M. x ogiformis Honda ‘Giganteus’ (Hansen et al., 1997), Miscanthus ‘Giganteus’ 

(Linde-Laursen, 1993) ou bien encore Miscanthus floridulus par certains pépiniéristes. Il 

s’agit d’une graminée pérenne, permettant par conséquent une récolte reconductible chaque 

année. C’est une plante non invasive, ne se développant que par bourgeonnement des 

rhizomes au printemps, sans nécessité de les replanter (Clifton-brown et al., 2004; Pyter et al., 

2009) (Figure 14).  

 

Figure 14 : Cycle de développement de Miscanthus x giganteus (d’après une conception de MCB 
communication MSI 2009) 

Miscanthus est le plus souvent moissonnée lorsque la culture est sénescente, 

généralement à la fin de l’automne (Clifton-brown et al., 2004; Lewandowski et al., 2000) 

(Figure 14). A cette période, les plantes ont déjà perdu une grande partie de leurs feuilles. La 

machinerie existante pour les moissons de cultures traditionnelles doit subir quelques 

modifications pour être utilisée à grande échelle (Lewandowski et al., 2000). L’essentiel de la 

biomasse récoltée est contenue dans les tiges ou chaumes dont le diamètre avoisine le 

centimètre (Kaack & Schwarz, 2001). Les tiges peuvent dépasser 3 m à l’issue d’une saison 

de culture pour un rendement global de 10 à 40 t.ha-1 (Heaton et al., 2004) (Figure 15). Les 

feuilles sont raides, longues de 50 à 80 cm et larges de 10 à 15 mm en moyenne. Les épis sont 

nombreux, étroits et groupés en inflorescences ombelliformes (Kaack & Schwarz, 2001).   
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Figure 15 : Plantation de Miscanthus x giganteus 

Des pratiques agricoles contrôlées permettent de maitriser la propagation végétative 

par rhizome. Les pollens produits sont exclusivement stériles, empêchant tous échanges 

génétiques interspécifiques. Les conclusions relatives aux risques biologiques, évalués 

d’après la méthode de classification des risques germano-suisso-irlandaise (« the Dutch-

Swiss-Irish method of classification of risks »), indiquent que tout risque invasif est 

entièrement écarté tant que la stérilité des grains de pollen et le caractère apomictique de la 

plante (mode de multiplication asexué avec graine non fécondée) sont conservés (Heaton et 

al., 2010; Möller et al., 2007).  

I.3.2. Valorisation de la biomasse  

Les chaumes sont composés de différents types cellulaires à paroi lignocellulosique 

dont le pouvoir calorifique moyen s’élève à 16400 kJ.kg-1 (contre 31000 kJ.kg-1 pour la 

houille) (Lewandowski et al., 2000). Durant de nombreuses années, l’essentiel de la 

revalorisation de la biomasse de MxG a consisté en la production de chaleur par combustion 

de granulés dans des chaudières (Lewandowski et al., 2000). D’autres voies d’utilisation sont 

désormais envisageables : gazéification/biocarburants de 2ième génération (Michel et al., 2007; 

Smolinski et al., 2010; Uihlein et al., 2008), couverture des toits de chaume (plus longue 

résistance à la putréfaction que les pailles traditionnelles) et matériau composite pour la 

construction (isolant phonique et thermique, béton léger (Uihlein et al., 2008), supports 

biodégradables (« bio-pots », litières animales), industrie papetière (augmentation de la 
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résistance de papiers journaux recyclés, (Oggiano et al., 1997), polymères (Johnson et al., 

2005; Uihlein et al., 2008), phytoremédiation de sols contaminés en métaux (Fernando et al., 

2004). 

  
Si la finalité d’utilisation de la biomasse n’est autre que la combustion ou la 

gazéification, seuls les paramètres de densité des tiges, de teneur en eau, en cendres et en 

sulfures sont à prendre en compte  (Clifton-brown et al., 2004; Heaton et al., 2004). La 

biomasse sèche et sa qualité est meilleure lors des moissons automnales, avec un contenu en 

cendres de 25 g.kg-1 de matière sèche. Le contenu minéral de MxG est faible 

comparativement à celui du blé mais élevé par rapport au bois de peuplier ou de saule (teneur 

en potassium : de 9 à 4 g, en azote : de 5 à 4 g et en chlore : de 4 à 1 g par kg de matière 

sèche) (Lewandowski et al., 2000). La température de fusion des cendres de MxG est aussi 

relativement basse (600°C), pouvant toutefois entraîner l’encrassement des brûleurs 

(Lewandowski et al., 2000). L’établissement d’un procédé de conversion chimique et/ou 

biologique efficace des polyosides constitutifs des parois cellulaires constitue un nouvel axe 

de recherche d’utilisation bioénergétique prometteur (production de biocarburant, de syngaz 

(gaz synthétique) avec mise en place de filière de gestion des déchets) (Michel et al., 2007; 

Uihlein et al., 2008). 

I.3.3. Résistances aux stress abiotiques et biotiques 

MxG est particulièrement sensible au gel durant la première année de son 

implantation, lorsque la température descend au-dessous de -3,5°C pour les rhizomes et -8°C 

pour les jeunes pousses (Lewandowski et al., 2000; Zub & Brancourt-Hulmel, 2010).  

MxG est comparativement plus résistante aux  pestes et maladies végétales que les 

autres cultures agricoles, nécessitant très peu  voire aucun pesticide (Lewandowski et al., 

2000; Walsh & McCarthy, 1998). Quelques maladies ont cependant été reportées au Japon 

région native de la plante (virus de strie de Miscanthus) et aux Etats-Unis (rouille de 

Miscanthus). Ces pathologies n’ont jusqu’à présent pas été répertoriées en Europe, 

probablement du fait de conditions climatiques défavorables. Quelques cas de fusarioses ont 

toutefois été relevés en Irlande,  ainsi que d’infections par le virus de nain jaune d’orge (virus 

à ARN) au Royaume-Uni (Heaton et al., 2010). Le suivi des plantations à grande échelle et la 

mise en quarantaine stricte des plantes issues des pays où Miscanthus et Saccharum (genre 

apparenté, Figure 13) sont indigènes devraient permettre de contrôler tous risques d’infections 
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tout en permettant l’expansion de la culture en Europe (Heaton et al., 2010). Des mesures de 

protection contre le broutage par les gros et petits gibiers (sangliers, biches, livres) peuvent 

toutefois s’avérer nécessaire durant la phase de germination des rhizomes (observations 

personnelles). 

Un désherbage (manuel ou mécanique) des parcelles peut être nécessaire durant la 

première année de croissance des rhizomes. Au fil des années, la croissance des adventices est 

réduite du fait de la litière se formant suite à la chute des feuilles au sol et de la canopée 

fermée (offrant un refuge pour plusieurs espèces animales) (Lewandowski et al., 2000). 

I.3.4. Méthodes de culture  

Actuellement, la plantation de MxG se fait par mise en terre de rhizomes ou de jeunes 

plants (Lewandowski et al., 2000). La plupart des cultures en Europe a été établie à partir de 

plantes mulipliées in vitro. Les individus issus de micro-propagation sont plus sensibles au gel 

que les rhizomes (Lewandowski et al., 2000). La multiplication par culture cellulaire n’est, 

par contre, pas encore au point mais a déjà permis l’obtention de cals (Heaton et al., 2010). 

Afin d’assurer une implantation en champ réussie des rhizomes, ces derniers doivent avoir 

une taille comprise entre 10 et 20 cm, de nombreux bourgeons, et être plantés à une 

profondeur d’au moins 20 cm (Pyter et al., 2010; Walsh & McCarthy, 1998). Il est également 

préférable de disposer de rhizomes directement issus de la plante mère et mis en terre peu de 

temps après la récolte (Walsh & McCarthy, 1998). La plantation s’effectuent généralement 

entre mars et mai. La durée nécessaire à une plantation de MxG pour donner son rendement 

maximum peut prendre de 2 à 5 ans en fonction des conditions climatiques (Lewandowski et 

al., 2000; Walsh & McCarthy, 1998).  

I.3.5. Caractéristiques agronomiques et aspects environnementaux 

Miscanthus se développe sur une grande variété de sols, incluant aussi bien les sols à 

texture sableuse que ceux à forte teneur en matière organique. Le pH optimal de croissance se 

situe entre 5,5 et 7,5 mais les plantes peuvent tolérer des conditions plus acides ou alcalines 

(Lewandowski et al., 2003).  

De par son métabolisme en C4, Miscanthus a une meilleure utilisation des  radiations 

solaires, de l’eau et des nutriments que beaucoup d’autres plantes (Lewandowski et al., 2000). 
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Elle demeure, par exemple, photosynthétiquement active jusqu’à 5°C alors que le seuil 

d’activité photosynthétique du maïs n’est évalué qu’à 14°C (Naidu et al., 2003). 

Sa tolérance à la sècheresse est plus élevée que celle du peuplier ou du saule bien que  

les rendements augmentent fortement en fonction des précipitations, comme l’a montré la 

méta-analyse de Haeton et collaborateurs, avec une production passant de 19 t.ha-1 à 300 mm 

de pluie à 30 t.ha-1 avec 650 mm de précipitation durant la période de croissance (Heaton et 

al., 2004). La biomasse souterraine produite par litre d’eau consommée est de 9,5 g.L-1, ce qui 

est dans la gamme habituellement produite par les plantes en C4 mais plus élevée que celle des 

plantes en C3 (Beale et al., 1999). 

Les besoins en fertilisants sont faibles du fait de la translocation d’une partie des 

nutriments, en particulier l’azote, des parties aériennes au rhizome en automne, et sa 

réutilisation à la saison suivante lors de l’émergence de nouvelles tiges (Beale & Long, 1997). 

Heaton et ses collaborateurs (2004) ont ainsi montré que les rendements de MxG pouvaient 

atteindre 24 t.ha-1 sans aucun apport azoté. Lewandowski et Schmidt ont ainsi établi une 

fertilisation optimale en azote à 114 kg. ha-1, des quantités plus élevées diminuant les 

rendements (Lewandowski et al., 2006). La lixiviation en nitrates, alors négligeable, est sans 

risque de contamination des nappes phréatiques (Christian et al., 1998).  

 

Les coûts potentiellement élevés pour la mise en place de la culture les deux premières 

années sont finalement compensés par l’ « auto-entretien » de la plantation dont la durée de 

vie moyenne est d’environ 20 ans (non remplacement des rhizomes, fertilisation et utilisation 

de pesticides très faible à inexistante) (Lewandowski et al., 2003). De plus, comparée à celle 

des cultures à rotation courte, MxG produit une biomasse plus élevée une fois la culture 

installée. Un rendement moyen de 22,4 t de matière sèche par ha et par an, peut être espéré en 

Europe Centrale pour MxG, contre 10 t.ha-1 pour Panicum virgatum L., autre plante pérenne 

de référence en production de biomasse (Heaton et al., 2004; Lewandowski et al., 2003). 

Enfin, les parcelles plantées peuvent être reconverties aprèsarrachage des rhizomes et racines 

de MxG, plus facilement extractibles que les racines des peupliers ou des saules par exemple. 

Il est par ailleurs possible de réutiliser ces mêmes rhizomes en les réimplantent directement 

sur d’autres parcelles (Pyter et al., 2010; Walsh & McCarthy, 1998). 

Gaz à effet de serre et séquestration du carbone 

Pour les sols non fertilisés, une diminution significative des émissions de gaz à effet 

de serre tel que le protoxyde d’azote (N2O) a été enregistrée (Jørgensen et al., 1997). Les 
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émissions en CO2 peuvent aussi être réduites si la biomasse de MxG est utilisée en tant que 

biocarburant solide au lieu de carburants fossiles solides (charbon). Les économies en 

émissions de CO2 sont par contre moindres lorsqu’il s’agit de biocarburants liquides 

(bioéthanol) du fait de la demande énergétique plus importante lors de la production de ce 

type de carburant (Lewandowski & Heinz, 2003).  

La culture de plantes pérennes peut aussi séquestrer une partie du carbone 

atmosphérique directement dans le sol. Les feuilles de MxG perdues à l’approche de l’hiver 

contribuent à ce stockage du carbone. La modélisation de ce phénomène par Clifton-Brown et 

ses collaborateurs (2004) au niveau européen a permis d’estimer le taux de carbone ainsi 

immobilisé à 0,93 t par ha et par an, un taux plus important que pour les cultures à courte 

rotation (Clifton-Brown et al., 2004).  

I.3.6. Revégétalisation et phytoremédiation des sols  

L’apport en matière organique conséquent à la culture d’une autre espèce du genre 

Miscanthus, (Miscanthus nepalensis, plante pionnière au sud-est de la Chine), dans une 

ancienne mine de plomb et de zinc s’est révélé notable dans la fertilité générale du sol (Lei & 

Duan, 2008). De plus, l’étude à long terme de l’impact d’une culture établie de MxG (4 à 8 

ans) a montré un apport en matière organique au sol similaire à celui d’un épandage en fumier 

de ferme (Kahle et al., 2001), suggérant des capacités de restauration de sols non 

négligeables.  

Miscanthus sinensis (espèce dont est apparentée MxG) est souvent retrouvée parmi les 

espèces pionnières dans la recolonisation des régions dévastées par les éruptions volcaniques 

au Japon. Dans ces zones aux caractéristiques physico-chimiques similaires aux cendres de 

charbon (Zikeli et al., 2005), la teneur des sols en azote est généralement très faible. Inspirés 

notamment par cette observation, Miyamoto et ses collaborateurs (Miyamoto et al., 2004) 

isolèrent une nouvelle souche bactérienne endophyte fixatrice d’azote présente dans les 

feuilles, tiges et racines de Miscanthus sinensis. Avant eux, Kirschhof et ses collaborateurs 

(1997), isolèrent et caractérisèrent 19 souches apparentées aux genres Azospirillum et 

Herbaspirillum chez Miscanthus sinensis cv. giganteus (MxG) et Miscanthus sacchariflorus 

(Kirchhof et al., 1997). Eckert et ses collaborateurs réitérèrent l’expérience en isolant un 

nouveau groupe de Azospirillum doebereinerae sp. nov., fixateur d’azote, en 2001 (Eckert et 

al., 2001). Plus récemment, des capacités de résistance accrues à de fortes concentrations en 

sels dans les sols chez Miscanthus sinensis ont pu être montrées suite à l’inoculation par des 
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souches endophytes également impliquées dans la fixation d’azote, Clostridium sp. Kas201-1 

et Enterobacter sp. B901-2 (Ye et al., 2005). La mycorhization potentiellement importante de 

MxG pourrait par ailleurs être un facteur expliquant la résistance de la plante à certains 

éléments métalliques présents dans les sols, tout en jouant un rôle prépondérant dans 

l’assimilation de macronutriments comme le phosphore (Leung et al., 2007).  

Par ailleurs, un des groupes de composés les plus importants dans la colonisation 

racinaire par les microorganismes (symbioses ou coopération) sont les molécules de type 

flavonoïdes et coumarines, potentiellement impliquées dans les phénomènes de 

biodégradation des HAP par co-métabolisme (Gerhardt et al., 2009; Shaw et al., 2006; Singer 

et al., 2003). Ces divers éléments attestent de la complexité des interactions plante-

microorganismes au niveau rhizosphérique et pourraient constituer des éléments d’explication 

au pouvoir adaptatif de MxG à une grande variété de sols (Lewandowski & Schmidt, 2006).  

 

Plusieurs études réalisées en culture hydroponique ont montré une tolérance de MxG à 

divers éléments traces métalliques ainsi qu’un transfert limité de ces éléments vers les parties 

aériennes. Il s’agit notamment du cadmium (croissance arrétée entre 2,25 - 3 mg Cd/L) 

(Arduini et al., 2006; Arduini et al., 2004) et du chrome (croissance stoppée à partir de 150 

mg/L) (Arduini et al., 2006)). Ceci a également été observé dans quelques expérimentations in 

situ d’un à deux cycles végétatifs. La culture de Miscanthus sur des déchets miniers et des 

sols pollués par du cuivre, du zinc et de l’arsenic a été étudiée pendant deux ans (Bullard et 

al., 1996; Visser et al., 2001). Les résultats ont montré que le cuivre, l’arsenic et le zinc, 

contenus dans la biomasse aérienne, étaient présents à des teneurs légèrement supérieures 

dans les plantes cultivées sur des sols pollués. Cependant, il n’y avait pas de corrélation avec 

les teneurs en métaux dans les sols, confirmant un phénomène de tolérance aux métaux 

davantage que de phytoextraction et de bioaccumulation dans les parties aériennes (Bullard et 

al., 1996; Visser et al., 2001).  

Des résultats similaires obtenus à partir de croissance sur sols avec épandages de 

boues industrielles ont indiqué l’accumulation de métaux lourds dans les racines et les 

rhizomes de la plante mais pas de translocation qui soit corrélée aux teneurs du substrat vers 

les parties aériennes (Fernando et al., 2004). Ezaki et ses collaborateurs ont quant à eux mis 

en évidence la tolérance de Miscanthus sinensis Anders à l’aluminium (jusqu’à 900 µM), ainsi 

qu’au chrome, au zinc, au diamide et au péroxyde d’hydrogène, suggérant notamment des 

systèmes de transport de l’aluminium des racines vers les tiges associés à l’induction 

d’enzymes antioxydantes (superoxyde dismutase, catalase) (Ezaki et al., 2008). Cette 
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tolérance importante à l’aluminium est d’un intérêt particulier dans la mesure où un trait 

similaire chez MxG confèrerait des capacités d’adaptation indéniables pour la croissance dans 

les cendres volantes, d’origine silico-alumineuses. Les sols de friche étant généralement 

caractérisés par une pollution à la fois minérale et organique, la tolérance de MxG aux métaux 

lourds ainsi que les associations symbiotiques de nature mycorhizienne constituent autant 

d’atouts pour l’installation de la plante et le développement des interactions conduisant aux 

processus de bioremédiation.   

 
La pérennisation du processus de phytoremédiation, se déroulant sur plusieurs saisons 

de culture, nécessite la mise en place de micro-filières garantissant la rentabilité économique 

du programme à long terme (Vangronsveld et al., 2009). L’utilisation d’une plante à 

production de biomasse vise à répondre à cette exigence socio-économique. Quelques 

programmes de phytoremédiation de sols contaminés par des métaux ont commencé à voir le 

jour mais à notre connaissance, aucun ne s’est encore focalisé sur la rhizoremédiation des sols 

pollués par les HAP, ni à la revégétalisation de substrat à faible capacité agronomique comme 

les cendres volantes grâce à MxG. Les intérêts sont pourtant multiples : l’exploitation durable 

de la restitution d’un usage à ces terres délaissées (production et valorisation de biomasse) 

associée à leur réhabilitation (revégétalisation, phytoremédiation et intérêt paysager) et à 

l’économie subséquente de terres agricoles.  

I.4. Conclusion et objectifs de recherche 

Le déclin des activités industrielles liées à l’épuisement des ressources minières 

(charbon essentiellement) a entraîné l’apparition de milliers d’hectares de friches en région 

Lorraine. La reconversion « immédiate » des surfaces concernées en terres agricoles, par 

exemple, est impossible en raison du faible potentiel agronomique des sols et de la présence 

de micropolluants (hydrocarbures, métaux, cyanures etc); ces derniers constituant un risque 

sanitaire pour l’homme et l’environnement. 

Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) sont des contaminants retrouvés 

de manière ubiquistes dans les écosystèmes. La contamination de l’environnement résultant 

des activités humaines est la cause majeure de leur émission. Les niveaux de contamination 

les plus importants sont localisés et spécifiques aux sites industriels. Ces molécules 

organiques témoignent d’une grande stabilité électrochimique, ce qui leur confère une 



 98 

résistance aux attaques nucléophiles et un caractère hydrophobe croissant avec le nombre de 

cycles. Ils sont généralement retrouvés à l’état adsorbé à la matière organique dans les sols ou 

séquestrés à l’intérieur des microagrégats suite aux phénomènes de « vieillissement » des 

matrices. Les HAP sont classés parmi les « Polluants Organiques Persistants » (POP) du fait 

de leurs caractères rémanent et récalcitrant à la dégradation. 16 d’entre eux ont ainsi été 

établis comme prioritaires à éliminer des sols. Certains sont potentiellement bioaccumulables, 

mutagènes, cancérigènes et toxiques pour la reproduction. 

La biodégradation des HAP par la microflore indigène des sols apparaît comme le 

phénomène majeur affectant le devenir de ces molécules. Elle est essentiellement fonction de 

la présence de bactéries compétentes; c’est-à-dire adaptées à la dégradation grâce à des 

mécanismes facilitant l’absorption des micropolluants (surfactants, formation de biofilms, etc) 

et possédant le « cortège enzymatique » nécessaire au catabolisme. Les actions successives 

des enzymes agissant dans la biodégradation des HAP (dioxygénases, déshydrogénases) 

permettent l’ouverture progressive des cycles aromatiques, conduisant à la production de 

métabolites intermédiaires de dégradation. Ces molécules sont plus solubles et réactives que 

les molécules mères, pouvant alors être dégradées ou assimilées par d’autres microorganismes 

(bactéries, champignons, algues). Ces intermédiaires ainsi que toutes autres molécules 

présentant des analogies structurales, aussi bien des composés d’origine pétrogénique que 

biologique, sont également susceptibles d’induire l’expression génique des enzymes 

impliquées dans la dégradation des HAP. C’est sur ce principe et sur l’existence de substances 

d’origine végétale capables de soutenir de manière globale le métabolisme et le 

développement des communautés bactériennes, que se base la phytoremédiation des HAP et 

en particulier leur rhizoremédiation. En effet, la sécrétion et la diffusion passive de molécules 

carbonées facilement assimilables au niveau racinaire (sucres, acide aminés, acides 

organiques…) participent à l’induction de « l’effet rhizosphérique ». Ce phénomène se traduit 

notamment par une stimulation des communautés bactériennes autochtones, aussi bien celles 

capables de dégrader les HAP que celles promouvant la croissance de la plante (lutte contre 

les agents pathogènes, augmentation de la disponibilité en nutriments indispensables aux 

végétaux).  

 

Outre les sols de friches polluées par les HAP, d’autres sites posent également la 

question de gestion des risques environnementaux liés aux anciennes activités industrielles. 

Les parcs à cendres constituent des bassins de stockage de cendres volantes issues de la 

combustion du charbon dans les centrales thermiques. Les stocks entreposés représentent des 
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volumes considérables de matériau à traiter, avec, par exemple, plus de 4 800 000 tonnes 

uniquement en région Lorraine. Bien que les teneurs en contaminants des cendres ne 

constituent pas de risque direct pour l’environnement (d’après les évaluations 

écotoxicologiques au niveau national), la finesse des grains et la surface spécifique importante 

associées à leur caractère pulvérulent nécessitent la mise en place de mesures de stabilisation 

du matériau. L’établissement d’un couvert végétal réduisant l’envol des cendres constituerait 

une stratégie de réhabilitation durable et à moindre coût. La revégétalisation et la 

phytostabilisation subséquente du matériau requiert toutefois la sélection d’espèces végétales 

adaptées aux spécificités du substrat (carences en nutriments, phénomènes de compaction).  

 

Dans le cadre de la phytoremédiation de sols dégradés tels que les sols de friches 

contaminés en HAP ou les parcs à cendres, le choix du végétal s’est arrêté sur Miscanthus x 

giganteus (MxG). Cette plante en C4 originaire d’Asie et peu exigeante quant à la qualité de 

sols, a en effet été mise en culture avec succès sur divers substrats contaminés en éléments 

traces métalliques (cadmium, chrome, etc) ainsi qu’au niveau d’une ancienne station de 

lavage de charbon (région Lorraine, Moselle-Est) à faible valeur agronomique (remblais de 

démolition). Il s’agit d’une graminée pérenne offrant une récolte annuelle reconductible et des 

possibilités de revalorisation de la biomasse. Son efficacité photosynthétique ainsi que son 

réseau racinaire très développé suggèrent une exsudation importante ainsi qu’une surface 

d’échange plante-bactéries-sol et un turn-over racinaire favorables au développement des 

communautés microbiennes et des interactions plante-sol-(polluants)-bactéries.  

C’est pourquoi l’objectif principal de ce travail de thèse est d’avoir une vue globale de 

la bioremédiation des sols dégradés, sous l’effet de la culture de Miscanthus x giganteus. Pour 

cela, deux catégories de sols aux caractéristiques physico-chimiques et biologiques 

contrastées ont été choisies : des sols de friche industrielle pollués (essentiellement en HAP et 

en métaux) et des cendres volantes non polluées mais à faible potentiel agronomique (en tant 

que substrat unique de croissance pour le végétal). Le présent travail se décline en quatre 

parties visant à : 

- identifier dans les exsudats racinaires de MxG, les molécules susceptibles d’influencer 

la biodégradation des HAP par co-métabolisme, et étudier l’influence du processus 

(co-métabolisme exsudats-HAP) dans la biostimulation de cultures mixtes 

bactériennes dégradantes,   
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- caractériser « l’effet rhizosphérique » de MxG sur les communautés bactériennes 

(densité et diversité), l’accent étant mis sur celles à capacité de dégradation des HAP, 

au niveau rhizosphérique,   

- évaluer la dissipation des HAP sous l’effet de la culture de MxG, 

- étudier les possibilités de réhabilitation de sols à travers la production de biomasse 

végétale et l’impact sur la qualité des sols.  

 

Ce travail repose ainsi sur deux aspects complémentaires : un aspect fondamental 

relatif à l’étude des interactions « exsudats racinaires – bactéries » dans le cadre de la 

rhizoremédiation des HAP et un aspect appliqué portant sur la réhabilitation de sols dégradés, 

comprenant l’instauration d’une phase exploratoire in situ (suivi de l’installation des cultures). 
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II. MATERIELS ET METHODES 

Les travaux réalisés reposent à la fois sur l’étude des processus de rhizodégradation 

des HAP associés à la phytoremédiation des sols de friche pollués et de la revégétalisation des 

cendres volantes permettant également, à long-terme, la phytostabilisation du matériau et la 

réhabilitation du site (Figure 16).  
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Figure 16 : Plan d’expérience général. 

Ces deux axes de recherche s’articulent autour : 

- d’une phase d’étude in vitro (Figure 16) portant sur la collecte et l’identification au 

sein des exsudats racinaires des classes majeures de molécules (acides aminés, sucres et 

acides organiques) ainsi que celle des métabolites secondaires, potentiellement inductibles de 

voies de biodégradation des HAP par co-métabolisme. La caractérisation de cultures 

bactériennes mixtes à capacité de dégradation des HAP, suivi du développement de tests en 

microplaques portant sur leur « biostimulation » en présence des exsudats racinaires de MxG 

Cultures mixtes 

dégradantes  
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(et de certains métabolites secondaires identifiés), ont été menés par la suite (Técher et al., 

2011).  

- d’une phase d’essais en microcosmes (Figure 16) centrée sur l’étude de la 

croissance de la plante en conditions contrôlées (taille, biomasse, teneurs en pigments 

chlorophylliens). L’impact global sur les différents substrats a été analysé (devenir des 

polluants HAP/apports en matière organique/effets sur les nutriments du sol tels que l’azote, 

le phosphore et le potassium). Enfin, la caractérisation et le suivi de la diversité des 

communautés bactériennes rhizosphériques ont été réalisés conjointement. Préalablement à 

l’analyse de la diversité bactérienne par méthode PCR-TTGE (ADNr 16S) (Muyzer et al., 

1993), une méthode d’extraction-purification d’ADN de sols applicable aux sols de friche 

étudiés, a été mise au point (Técher et al., 2010; Técher et al., 2012a et b).  

- d’une phase d’essais en champs (Figure 16) consistant en la mise en place de 

micro-parcelles de culture et le suivi de la croissance de MxG (Técher et al., 2010; Técher et 

al., 2012b). 

 

Le matériel et les méthodes utilisées sont décrits en fonction des trois composantes 

essentielles : la plante Miscanthus x giganteus, les sols de friche à réhabiliter et les bactéries 

du sol toutes ces composantes étant en interaction les unes avec les autres. 

II.1. La plante : Miscanthus x giganteus 

II.1.1. Sécrétions racinaires 

L’identification des molécules impliquées dans les phénomènes de bioaugmentation 

bactérienne et d’interactions non spécifiques (sucres, acides aminés, acides organiques et 

polyphénoliques) s’inscrit dans un programme de recherche mené en collaboration avec le 

« Department of Chemistry and Biochemistry and Department of Geology and Pedology, 

Mendel University of Agriculture and Forestry (MUAF), Brno, Czech Republic » et le 

Laboratoire de Chimie et de Méthodologies pour l’Environnement (LCME- Metz, France). 
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II.1.1.1. Etude préliminaire des produits rhizosphériques 

II.1.1.1.1. Méthode de collecte 

Des essais préliminaires de collecte des produits rhizosphériques et de tests en 

microplaques ont été menés pour vérifier la présence de composés capables de promouvoir de 

manière non spécifique le développement des populations microbiennes dans la rhizosphère 

de MxG (sucres, acides aminés, acides organiques).  

La méthode de collecte utilisée consiste en l’excavation d’une portion rhizosphérique 

de sol agricole cultivé avec MxG (collaboration avec le lycée public agricole de Metz - 

Courcelles Chaussy 57). Les racines sont récupérées, secouées énergiquement afin d’enlever 

les macro-agrégats de terre et rincées à l’eau avant immersion durant 2 heures dans de l’eau 

distillée. La solution est mise à décanter pendant 30 min, filtrée (0,45 µm) et congelée pour 

lyophilisation.  

II.1.1.1.2. Identification des acides aminés  

L’identification des acides aminés, potentiellement impliqués dans le chimiotactisme 

et les phénomènes de répression catabolique des composés aromatiques (Karlovsky et al., 

2008; Rojo, 2010), a été réalisée à partir des produits rhizosphériques. Les extraits lyophilisés 

sont dissous (protonation) dans une solution d’acide chlorhydrique à 0,1M (500 mL) et filtrés 

(membrane en nylon 0,45 mm, Chromatography Research Supplies, Adison, USA). Les 

concentrations en acides aminés sont déterminées par chromatographie liquide haute 

performance (HPLC modèle HP 1100 liquid chromatograph Hewlett Packard, Wilmington, 

DE, USA) couplée à un détecteur fluorimétrique (FLD HP 1100). Une dérivation préalable de 

la colonne de chromatographie est réalisée avec du o-phthalaldehyde (OPA) (Formánek et al., 

2005). Les lectures se font à 450 nm (excitation à 340 nm) après passage dans une colonne de 

type Zorbax Exlipse AAA Rapid Resolution (Agilent Technologies, USA). Un gradient 

linéaire de 40 mM Na2HPO4, pH 7,8 (solvant A) et acétonitrile=méthanol=eau 45 :45 :10 

(v/v) (solvant B) est appliqué, à un débit de 2 mL/min. La procédure est la suivante : 0% B 

(1,9 min), 0–57% B (16,2 min), 57–100% B (0,7 min), 100% B (3,5 min), 100–0% B (0,9 

min) et 0% B (2,8 min). La colonne de chromatographie est équilibrée pendant 5 min aux 

conditions initiales avant toute injection et maintenue à une température de 40°C. 

Dans le cadre de la collaboration avec l’Université Mendel de Berno (MUAF), la 

composition en acides aminés obtenue sera comparée à celle issue d’exsudats racinaires de 

MxG extraits dans 0,01 M CaSO4. Cette dernière méthode de collecte permet une estimation 



 104 

supplémentaire de la quantité effectivement exsudée par les racines en un temps donné (2 h). 

En effet, l’emploi de d’une solution de CaSO4 permet de simuler les conditions de pression 

osmotique régnant dans les sols (Cakmak et al., 1988).   

II.1.1.1.3. Identification des sucres 

Les sucres ont également été identifiés à partir de la fraction d’exsudats extraite dans 

0,01 M CaSO4 par méthode de chromatographie gazeuse couplée à un spectromètre de masse 

(GC-MS) (Katona et al., 1999) et serviront de support supplémentaire à l’interprétation des 

résultats. Brièvement, les exsudats sont homogénéisés dans 500 µL de pyridine (contenant 2,5 

g hydroxylamine hydrochloride/100 mL) et chauffé à 70°C durant 30 min. On procède ensuite 

à la transformation des sucres en leurs oximes (C=NOH) et dérivés sylilés (C-O-Si-) avec 

ajout de 1 mL de d’hexamethyldisiloxane (HDMS) et 100 µL d’acide trifluoroacetic (TFA), 

l’ensemble porté à 100°C durant 1h. Les solutions sont alors prêtes pour injection (1µL) en 

GC-MS (Saturn II GC-MS system Varian) d’après les spécifications techniques décrites par 

Katona et ses collaborateurs (1999). 

II.1.1.1.4. Identification des acides organiques  

Dans le cadre de ce travail portant sur la rhizodégradation des HAP, nous nous 

sommes plus particulièrement intéressés à la fraction aromatique des produits rhizosphériques 

de MxG, pouvant jouer le rôle de co-métabolites de dégradation bactérienne du fait de leurs 

similitudes structurales avec les HAP (Shaw et al., 2006; Singer et al., 2003). La composition 

en acides organiques de type phénols dérivés de la lignine a ainsi été déterminée par HPLC 

(Formánek et al., 2005).  

II.1.1.2. Etude des exsudats racinaires : identification des métabolites 

secondaires  

Afin de disposer d’un support mieux maîtrisé dans la compréhension des mécanismes 

pouvant favoriser la biostimulation de la dégradation des HAP, la méthode de culture des 

plants de MxG a été modifiée (ci-après), favorisant la production de métabolites secondaires 

au niveau racinaire. 

 

 

 



 105 

II.1.1.2.1. Production et collecte des exsudats 

Les rhizomes de MxG (préalablement nettoyés, stérilisés à l’eau de javel et 

abondamment rincés) ont été mis en culture dans du sable de quartz durant trois mois afin de 

stimuler la production de métabolites secondaires (D'Arcy, 1982; Lattanzio et al., 2009). Les 

racines ont ensuite été récupérées et extraites à l’eau distillée durant 2 h, puis le filtrat a été 

lyophilisé pour analyse.   

II.1.1.2.2. Identification des métabolites secondaires 

60 mg d’exsudats racinaires lyophilisés sont repris dans 2 mL de solvant (80% 

méthanol/ 20% eau), agités durant 30 min, centrifugés à 700 g et filtrés (PTFE 0,45 µm) avant 

injection. L’analyse par HPLC est réalisée avec un appareil équipé d’un détecteur UV visible 

Waters et d’une colonne RP-C18 Alltech Intertsil ODS – 5 µm x 4,6 mm 150 mm. Le débit 

utilisé est de 1 mL / min à température ambiante. Un gradient de 3 phases mobiles est utilisé : 

A : 50 mM phosphate d’ammonium (pH 2,6); B : acétonitrile / solvant A (80/20 (V/V)) et C : 

acide phosphorique 200 mM (pH 1,5). Les solvants sont préalablement filtrés (Whatman 

Maidstone England n° 3) et soniqués durant 25 min. Le profil de gradient utilisé est le suivant 

: 100% A à t0, 92% A / 8% B pendant 4 min, 14% B / 86% Cà 10 min, 16% B / 84% C à 22,5 

min, 25% B / 75% C à 27,5 min, 80% B / 20% C à 50 min, 100% A à 55 min. Le système est 

reconditionné pendant 10 min (100% A) entre chaque injection. 20 µL d’échantillon sont 

injectés. Des solutions standards de composés phénoliques (1 mg/mL) sont utilisées comme 

référence : catéchine, épicatéchine, acide gallique, acide caféique, acide chlorogénique, 

orientine, homoorientine, isovitexine, vitexine, malvidine, colchicine, acide cinnamique, 

rutine, quercétine, acide p-coumarique (Across organics France). Les molécules contenues 

dans les exsudats racinaires sont identifiées en comparant leur spectre UV-visible et leur 

temps de rétention à ceux des étalons injectés. Leur quantification est réalisée par mesures 

d’absorbance à 280 et à 320 nm  (Nsemi Muanda et al., 2010).  

II.1.2. Cultures en microcosmes 

II.1.2.1. Préparation des rhizomes  

Des rhizomes issus de plantes « mères » de MxG prélevées en champ (collaboration 

avec le lycée public agricole de Metz Courcelles-Chaussy (57)) sont nettoyés et rincés à l’eau 

courante, avant d’être immergés 10 minutes dans une solution d’hypochlorite de sodium à 1% 

(Ebrahim & Mohsen, 2004). Ils sont rincés par 7 lavages successifs avec de l’eau 
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préalablement stérilisée par autoclavage puis recouverts par une couche de sable de quartz de 

1 cm afin de maintenir un niveau d’humidité favorable à la germination en étuve 

phytotronique (photopériode 16h/8h, 24 °C, 95 % humidité relative; CONVIRON CMP4030). 

L’apport en eau régulièrement contrôlé durant cette période, permet de s’assurer de la 

viabilité des rhizomes avant la mise en culture. Par ailleurs, une partie des nutriments mis en 

réserve dans les rhizomes, sont utilisés lors des premiers stades de germination précédant la 

mise en terre. La sélection de lots d’individus considérés comme « homogènes » dans les 

différents sols (au bout de 3 semaines de germination) se fait ensuite par le choix de plantes 

de tailles similaires (de l’ordre du décimètre).  

II.1.2.2. Conditions de culture 

L’éclairage est assuré par des néons de culture végétale émettant particulièrement dans 

le spectre d’absorption des pigments chlorophylliens (lumière bleue 400-520 nm et rouge 

600-720 nm; OSRAM Fluora L36W/77). Des « vases de cultures » ont été fabriqués à partir 

de portions de tuyau en PVC d’une hauteur de 20 cm fermé dans le fond par un double 

grillage assurant drainage et aération. Cela afin de favoriser une croissance des racines dans 

toute la hauteur de la colonne de sol plutôt que dans un plan horizontal, et vérifier par là-

même la pénétration des racines en profondeur dans les sols malgré d’éventuels effets de 

compaction des susbtrats (en particulier pour les cendres volantes). L’apport en eau est 

maintenu à 70% de la capacité de rétention d’eau des différents sols.  

II.1.2.3. Paramètres physiologiques mesurés 

II.1.2.3.1. Croissance et biomasse 

La hauteur des plantes au dernier entrenœud est mesurée au millimètre près chaque 

semaine dès la mise en terre des rhizomes ayant germé. Les plantes sont sacrifiées et 

analysées en séparant les tiges et les feuilles au niveau des parties aériennes ainsi que les 

rhizomes et les racines au niveau des parties souterraines. Pour chaque individu, la masse de 

matière végétale fraîche (g) puis sèche (séchage 48h à 105°C; MEMMERT Modèle 800) est 

relevée (Lewandowski, 1998). 

II.1.2.3.2. Teneur en pigments chlorophylliens  

La feuille néoformée de chaque plante est prélevée, afin d’éviter d’éventuels 

« artefacts » liés aux phénomènes naturels de sénescence des feuilles. Elle est grossièrement 



 107 

découpée et immédiatement congelée dans l’azote liquide puis stockée jusqu’à analyse. 80 mg 

de feuilles sont alors pesés et finement découpés (ciseaux désinfectés à l’alcool 70%), ajoutés 

à 500 mg de microbilles en verre (BioSpec; diamètre 0,1 mm, autoclavées) et 750 µL de 

diméthylformamide (DMF) sont ajoutés dans un tube Eppendorf de 2 mL (autoclavé). Un 

premier broyage manuel est effectué à l’aide d’une tige en verre, durant 5 min. 1 mL de DMF 

est rajouté, puis l’ensemble est vortexé et centrifugé à 12000 g pendant 90 s. Le surnageant 

est transféré dans un tube Falcon de 15 mL. Les tissus culottés sont à nouveau broyés durant 

3 min (sans ajout de solvant). Puis 1 mL DMF est ajouté et le tube vortexé et  centrifugé à 

12000 g durant 90 s; le surnageant obtenu complète le surnageant précédent. L’opération est 

répétée une fois supplémentaire. Le maximum de pigments chlorophylliens est récupéré grâce 

à 2 lavages additionnels par ajout de 1 mL de DMF à chaque fois. Les tubes Falcon contenant 

les extraits chlorophylliens sont centrifugés 5 min à 3000 g. Les extraits sont directement 

prélevés pour les dosages spectrophotométriques de fractions de 200 µL en microplaques (n = 

4 / échantillon de feuille broyé)  (A 647nm et A 664nm). La prise en compte de la longueur 

moyenne du trajet optique dans un puits de la microplaque a été incluse dans les calculs à 

l’issue des mesures d’absorbance. Les teneurs en chlorophylles (mg/L) sont calculées d’après 

les formules suivantes (Inskeep et al., 1985) : 

- chlorophylle a : 12,7* A664 - 2,79* A647 

- chlorophylle b : 20,7* A647 - 4,62* A664 

- chlorophylles totales : 17,9* A647 + 8,08* A664. 

II.1.3. Cultures en champs 

Des plantations in situ sont  réalisées au sein de micro-parcelles à partir desquelles sont 

effectuées les prélèvements de sols (pollués/cendres) servant aux essais en microcosmes. Ces 

essais de culture en champs, replacés dans le contexte du « cycle de vie » d’une plantation de 

MxG (allant jusqu’à 20 ans), correspondent à la phase initiale d’installation des rhizomes 

(Lewandowski et al., 2000).  

II.1.3.1. Plantation en sols de friche contaminés 

La préparation des parcelles et la mise en terre de rhizomes ont été effectuées en sols de 

friche (dans la semaine du 23 novembre 2008) afin d’avoir la 1ère saison de germination au 

printemps 2009 (Figure 17).  
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Figure 17 : Désherbage manuel et délimitation des micro-parcelles en sols de friche contaminés. 

Deux zones caractérisées par une pollution majoritaire en HAP d’une part 

(phénanthrène, anthracène, fluoranthène, pyrène, benzo(a)anthracène, chrysène, 

benzo(k)fluoranthène, benzo(a)pyrène) et quelques métaux (cuivre, zinc, plomb) et par une 

pollution multiple d’autre part (pyrène essentiellement pour les HAP; chrome, cuivre, nickel, 

zinc, plomb pour les métaux; cyanures) ont été retenues (d’après une évaluation simplifiée des 

risques communiquée par le gestionnaire du site). L’historique de ces deux zones, 

respectivement dénommées H2 et M2, est décrit en § III.2.1.1.  

                   

                                             a)                                                             b) 

Figure 18 : Agencement des parcelles sur site contaminé : a) à l’échelle du site : 4 parcelles de 
16m2 réparties en 2 lots avec une modalité plantée (P) et une modalité non-plantée (NP) à chaque 
fois); b) à l’échelle d’une parcelle : 4 rangées espacées de 80 cm, chaque rangée comprenant 4 
rhizomes espacés de 80 cm. 

Au final, 16 rhizomes sont plantés par parcelle de 16 m2 (4 X 4 m), soit une densité de 

1 rhizome/m2 (Figure 18). 
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II.1.3.2. Plantation dans le parc à cendres 

La plantation dans le parc à cendres a débuté le 21 mai 2008, en collaboration avec le 

lycée agricole de Courcelles–Chaussy. Trois modalités de culture ont été retenues, ainsi 

qu’une modalité témoin  (Figure 19) : 

- planté, laissé sur pied 

- planté, fauché 

- planté, fauché et récolté 

- non planté (témoin). 

Les essais sont conduits en triplicats pour chaque modalité, répartis en neuf parcelles 

plantées et trois parcelles témoins (laissées en l’état) (Figure 19).  

                                      

                                             a)                                                                     b) 

Figure 19 : Agencement des parcelles dans le parc à cendres : a) à l’échelle du site : NP : non 
planté; PF : planté fauché (non récolté); PR : planté récolté; PL : planté laissé sur pied; b) à l’échelle 
d’une parcelle plantée : 4 rangées espacées de 80 cm, chaque rangée comprenant 5 rhizomes espacés 
de 80 cm, soit 20 rhizomes par parcelle de 16m2 pour une densité finale de 1,25 rhizome/m2). 

Un total de 185 rhizomes de MxG a initialement été mis en terre, répartis dans 

chacune des parcelles plantées selon une densité de 1,25 rhizome/m2 (Figure 19). Suite au 

broutage des pousses par des lapins et chevreuils, l’ensemble des rhizomes a été replanté sans 

distinction de parcelle. L’influence d’amendement de surface (en terre de remblais) sur la 

croissance des plantes a été étudiée sur deux parcelles de 16 m2.  

Les mesures réalisées, à la fois en sols de friche contaminés et au niveau du parc à 

cendres, portent pour cette phase de lancement des cultures, sur la viabilité des rhizomes 

(nombre d’unité ayant germé), le nombre de pousse par rhizome, la taille des tiges au dernier 

entre-nœud et l’aspect des plantes. 
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II.2. Les sols de friche et sols de « référence » 

Afin de mieux appréhender le devenir des HAP dans les sols contaminés et l’impact de la 

culture de MxG à la fois sur les nutriments du sol, les polluants et les communautés 

bactériennes, trois plans d’expériences ont été réalisées en microcosmes selon différentes 

modalités (Tableau 8) : 

- PE1 : 1ère série de culture réalisée selon un plan d’expérience factoriel complet portant 

sur un sol standard commercial A3. Un sol de friche « fraichement » pollué a été 

reconstitué à partir du sol A3, selon 3 modalités : présence/absence HAP 

(phénanthrène et pyrène à 100 mg/kg sol sec chacun), présence/absence bactéries 

dégradantes, présence/absence MxG. 

- PE2 : 2ième série d’essais portant sur la culture de MxG en sol de friche prélevée dans 

une zone à contamination élevée en HAP (d’après une ESR du site (évaluation 

simplifiée des risques) réalisée en 2005 (Annexe 6), dénommé H1. 

- PE3 : 3ième série d’essais reposant sur la culture de MxG, lancée en sols de friche 

témoignant de degrés de contamination en HAP et métaux variés, dénommés 

respectivement H2 (contamination majoritaire en HAP, présence de métaux) et M2 

(contamination diffuse en HAP et présence majoritaire de métaux et cyanures), 

d’après l’ESR de 2005 du site (Annexe 6, Tableau 27). Parallèlement à ces essais, des 

cultures ont également été réalisée dans les cendres volantes, substrat non pollué mais 

de faible qualité agronomique, récalcitrant au développement des végétaux. La 

croissance de MxG dans ces différents sols a donc été comparée à celle obtenue en sol 

de « référence » reconstitué d’après la norme ISO 11269-2. 

Les sols des pots non plantés et plantés sont récupérés dans chacun des microcosmes à 

la fin des essais en prenant soin d’homogénéiser la fraction totale de sol avant prélèvement 

d’échantillons. Ces derniers sont analysés dans les deux jours qui suivent au maximum pour 

les dénombrements bactériens (sol rhizosphérique ou non), ou stockés directement à -20°C  

pour les analyses moléculaires (extraction d’ADN – PCR-TTGE), ainsi que pour les analyses 

de sols (fractions de nutriments hydrosolubles). 

L’historique, la caractérisation physico-chimique et écotoxicologique de l’ensemble 

des sols sont exposés dans la suite de ce chapitre.  
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a : test de toxicité chronique, inhibition de croissance algale (Pseudokirchneriella subcapitata) réalisé sur les lixiviats de sols avant et après culture. 
b : test toxicité aigue,  mortalité des vers de terre (Eisenia fetida) réalisé dans le cadre d’une évaluation initiale de la toxicité des sols. 
c : bactéries cultivables fixatrices d’azote moléculaire (N2) ou azotofixatrices (d’après Rennie & Kemp, 1981) 
d : bactéries cultivables oxydant l’ammonium (AOB) (d’après Lipponen et al., 2004) 
e : bactéries cultivables oxydant les nitrites (NOB) (d’après Muratova et al., 2003) 

Tableau 8 : Récapitulatif des cultures réalisées en microcosmes et des paramètres mesurés.

Paramètres mesurés 

Sols Populations bactériennes MxG 
Plans 

d’expérience 
(durée) 

Sols 

Modalités 
(nombre de 

réplicats 
par facteur) Analyse 

des 
lixiviats 

Dosage des 
HAP 

Tests de 
toxicité 

Dénombrements 
bactériens 

Analyse de 
diversité 

(ADNr 16S) 

Croissance 
et biomasse 

Teneur 
en 

chlorophylle 

PE1 (3 mois) 
A3 

(sol standard 
commercial) 

3 modalités : 
présence/absence de 

: HAP; bactéries 
dégradantes; MxG 

(n = 4) 

- X - - cultivables totales 
- HAP-Dégradantes 

Sols 
rhizosphériques et 

non plantés 
- - 

PE2 (3 mois) H1 (friche) 
1  modalité : 

planté vs non planté 
(n = 4) 

X X 
croissance 

algale a 
- cultivables totales 
- HAP-dégradantes 

Sols 
rhizosphériques et 

non plantés 
- - 

PE3 (4,5 mois) H2 (friche) 
1  modalité : 

planté vs non planté 
(n = 5) 

X X 

mortalité 
vers de 
terre b 

croissance 
algale a 

- cultivables totales 
- HAP-dégradantes 

- N2 fixatrices c, AOB d 

Sols 
rhizosphériques, 
rhizoplans et non 

plantés 

X X 

PE3 (4,5 mois) M2 (friche) 
1  modalité : 

planté vs non planté 
(n = 5) 

X X 

mortalité 
vers de 
terre b 

croissance 
algale a 

- cultivables totales 
- HAP-dégradantes 

- N2 fixatrices c,  AOB d 

Sols 
rhizosphériques, 
rhizoplans et non 

plantés 

X X 

PE3 (4,5 mois) 
Cendres 
volantes 

1  modalité : 
planté vs non planté 

(n = 4) 
X 

vérification 
d’absence de 

contamination 

croissance 
algale a   

- cultivables totales 
- HAP-dégradantes 

- N2 fixatrices c, AOB d, 
NOB e 

Sols 
rhizosphériques, 
rhizoplans et non 

plantés 

X X 

PE3 (4,5 mois) 

« référence » 
(A3 modifié 
selon norme 

ISO 11269-2) 

Témoin positif de 
croissance de MxG 

en sol de 
« référence »,  non 

pollué 
(n = 4) 

X 
vérification 

d’absence de 
contamination 

mortalité 
vers de 
terre b 

croissance 
algale a 

- cultivables totales 
- HAP-dégradantes 

- N2 fixatrices c, AOB d, 
NOB e 

Sols 
rhizosphériques, 
rhizoplans et non 

plantés 

X X 
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II.2.1. Historique  

II.2.1.1. Sols de friche contaminés en HAP et en métaux 

Les échantillons de sol ont été prélevés au niveau d’une ancienne cokerie située dans 

le nord-est de la France. Le fonctionnement de l’installation jusqu’en 1974 (cokéfaction, 

usines à gaz) a entraîné des contaminations du sol en HAP, en métaux, en phénols et en 

cyanures. L'ensemble de la surface (environ 11 ha) est recouverte de débris de matériaux, de 

laitiers4 et de terres partiellement végétalisées (colonisation naturelle). Un diagnostic 

approfondi des sols de surface et une ESR conduits en février 2005 ont mis en évidence des 

zones contaminées présentant des teneurs en HAP et métaux supérieures aux VDSS (Valeur 

de Définition de Source Sol) (BASOL, 2008). Les parcelles délimitées pour les essais en 

champs et le prélèvement des échantillons de sol se situent sur deux zones au profil de 

contamination multiple. La première zone, impactée par le traitement des goudrons, est 

contaminée essentiellement par les HAP (phénanthrène, anthracène, fluoranthène, pyrène, 

benzo(a)anthracène, chrysène, benzo(k)fluoranthène, benzo(a)pyrène) et quelques métaux 

(cuivre, zinc, plomb) (Tableaux 15 et  27). Deux séries de prélèvements ont été effectuées dans 

cette zone, en juin 2007 et en novembre 2008, respectivement identifiés par la suite en « H1 » 

et « H2 » pour les essais en microcosmes. La deuxième zone, de traitement des gaz et de 

déchargement du coke, présente une contamination par les HAP (pyrène essentiellement), 

métaux (chrome total, cuivre, nickel, zinc, plomb) et cyanures (Tableau 27Annexe 6). Une 

série de prélèvements a été effectuée dans cette zone, en même temps que « H2 » en 

novembre 2008 et qui sera identifiée comme « M2 ».  

II.2.1.2. Parc à cendres 

La centrale thermique d’EDF basée à Richemont (57270) a été créée au début des 

années 1950 en vue de valoriser les excédents de gaz de hauts fourneaux et d’aciérie produits 

par les usines de Patural, de Rombas et de Serémange. Depuis leur création et ce jusqu’en 

1995, du charbon pulvérisé, essentiellement lorrain, a été utilisé comme combustible 

                                                
4 dans la métallurgie, résidu issu de la fabrication de la fonte au haut fourneau contenant des oxydes métalliques, 

essentiellement des silicates, des aluminates et de la chaux, qui sont formés en cours de fusion ou d'élaboration 

de métaux par voie liquide. Le laitier correspond à la gangue du minerai de fer, isolée de la fonte liquide où il 

flotte alors par différence de densité (Afechkar & Nahhass, 2005).  
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complémentaire, entraînant la production d’une quantité importante de cendres. Dès les 

années 1960, ces cendres furent stockées par voie hydraulique dans 3 bassins de décantation 

situés au nord-ouest de l’usine. A partir des années 1970, une partie des chaudières a 

également été alimentée par du fioul lourd. Le stock de cendres entreposé sur le site de 

Richemont était estimé en 2003 à plus de 250 000 t (Haber et al., 2003). Le site est 

actuellement en démantèlement (BASOL, 2008).  

II.2.2. Echantillonnage, collecte et préparation des sols  

II.2.2.1. Sols de friche 

L’échantillonnage et la collecte de fractions représentatives des sols de friche ont été 

réalisés, selon la norme française (NF X 31-100, 1992). Les différentes parcelles constituant 

les essais en champ ont été délimitées en tenant compte de l’homogénéité du lieu (couleur, 

aspect végétatif, « relief »). 8 à 16 prélèvements élémentaires par type de sol ont été réalisés, à 

une profondeur de 15 cm environ (profondeur de plantation des rhizomes). Aucune 

stratification des horizons n’a été observée lors de la collecte des échantillons : les 

prélèvements sont composés d’un horizon unique. Ces prélèvements élémentaires ont été 

immédiatement entreposés dans un sac en plastique sombre fermé. Un échantillon global a été 

préparé au laboratoire à partir de ces échantillons élémentaires selon la norme avant d’être 

séché, tamisé à 2 mm puis utilisé pour les analyses de sol et les essais en microcosmes.  

II.2.2.2. Sols de « référence »   

II.2.2.2.1. Sol standard A3  

Caractéristiques physico-chimiques  

Le sol standard A3, utilisé dans le plan d’expérience 1 (PE1) est un sol commercial 

reconstitué (A3 LUFA, Landwirtschaftliche Untersuchungs- und Forsschungsanstalt Speyer, 

Allemagne, 2006) dont les caractéristiques sont données dans le Tableau 9. 
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Tableau 9 : Caractéristiques physico-chimiques du sol  standard A3 (LUFA, Landwirtschaftliche 
Untersuchungs- und Forsschungsanstalt Speyer, Allemagne, 2006). 

 

 Préparation aux essais en microcosmes : contamination en HAP  

Une fraction du sol A3, soit 500 g de sol (5 %), est contaminée par du pyrène et du 

phénanthrène. Pour cela, 1,6 g de chaque molécule sont dissous dans 15 mL de 

diméthylformamide (DMF, permettant la solubilisation d’une quantité de HAP plus 

importante que l’hexane). Le sol est homogénéisé à l’aide d’une baguette en verre et le 

solvant évaporé à l’obscurité durant 12 h sous hotte aspirante. Cette fraction contaminée est 

ensuite mélangée à 8,5 kg de sol A3 pour une concentration finale théorique de 100 mg/kg de 

sol sec et répartie dans les pots.  

II.2.2.2.2. Sol de « référence » (d’après la norme ISO 11269-2) 

Ce sol est issu du sol A3, modifié préalablement aux essais en microcosmes pour le 

plan d’expérience PE3 (annexe 5). Brièvement, 500 g de sphaigne sont séchés puis broyés et 

tamisés à 2 mm (broyeur RETSCH RM100). On procède ensuite au mélange avec 8,5 kg de 

sable de quartz (préalablement lavé à l’acide chlorhydrique 1M) et 11 kg de sol standard A3. 

Ce sol permettant un développement optimal de MxG, sera utilisé comme substrat de 

référence afin de comparer les croissances obtenues dans les sols de friche pollués H2 et M2 

d’une part et dans les cendres volantes non polluées mais récalcitrantes au développement 

végétal d’autre part, à celle obtenue dans ce sol de « référence ». Les caractéristiques physico-

chimiques (texture et carbone organique total), se rapprochent dans sa composition du sol de 

norme ISO 11269-2, spécifié dans les tests de toxicité : 70 % sable, 10 % sphaigne, 20 % 

kaolinite.  
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II.2.3. Caractérisation physico-chimique 

La détermination des caractéristiques physico-chimiques d’un sol permet d’estimer le 

niveau de fertilité minérale pour une culture donnée (Schindelbeck et al., 2008). Dans le cadre 

des sols de friches industrielles, l’évaluation du degré de pollution (micropolluants organiques 

et minéraux) permet de mieux appréhender l’impact des contaminants sur la qualité générale 

de ce sol (Margesin et al., 2000; Schindelbeck et al., 2008). Par ailleurs, les processus de 

phytoremédiation sont des phénomènes complexes résultant des interactions entre sol, plantes, 

polluants et microorganismes (Gerhardt et al., 2009; Kamath et al., 2004). Des  phénomènes 

de compétition entre plantes et microorganismes vis-à-vis de l’utilisation de nutriments 

(azote, phosphore, potassium) sont accentués durant les processus de bioremédiation et de 

croissance de la plante, (Joner et al., 2002; Lewis et al., 1986; Manilal & Alexander, 1991; 

Margesin et al., 2000; Sabaté et al., 2004). La connaissance des déterminants principaux du 

sol (texture, pH, teneurs en nutriments) apparaît d’autant plus fondamentale que le sol est le 

support direct de ces interactions, influençant à la fois le développement des populations 

bactériennes, des plantes, la biodisponibilité et le devenir in fine des contaminants (Andreoni 

et al., 2004; Kamath et al., 2004; Sabaté et al., 2004).  

La caractérisation initiale de l’ensemble des sols utilisés pour les essais en 

microcosmes, i.e. sol standard A3, sol de « référence » (A3 modifié), cendres volantes, sols de 

friche contaminés H1, H2 et M2 a d’abord été effectuée. Les fractions hydrosolubles 

(lixiviation à l’eau ultrapure) ont également été analysés pour leurs teneurs en composés 

organiques dissous (composés réducteurs) et en nutriments (nitrites, nitrates, phosphates, 

oxydes de potassium) avant et après culture. 

II.2.3.1. Etat initial : fraction totale des sols 

II.2.3.1.1. Paramètres mesurés dans les sols 

 Les protocoles retenus pour les analyses des sols d’après les différentes normes 

(Tableau 10) sont détaillés en annexe 5. 
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Tableau 10 : Paramètres physico-chimiques et biologiques mesurés pour la caractérisation 
initiale des sols utilisés en microcosmes. 

 Paramètres mesurés 
Processus associés dans 

le sol Références 

Texture et capacité de 
rétention d’eau 

Biodisponibilité de l’eau, 
des nutriments et 
micropolluants 

Analyse granulométrique 
par sédimentation, méthode 
de la pipette (NF X 31-107, 

AFNOR 1983) 

P
hy

si
qu

es
 

pH 
Toxicité, biodisponibilité 
de certains nutriments / 

micropolluants 

Détermination du pH (NF 
ISO 10390, AFNOR, 1994) 

 

Teneur en cations 
extractibles Ca2+, Mg2+, 

K+, Na+ 

Biodisponibilité en 
micro et 

macronutriments, 
capacité d’échange 
cationique (CEC) – 

pouvoir tampon du sol 

Détermination des cations 
extractibles à l’acétate 

d’ammonium NF (X31-130, 
1999) 

Teneur en éléments traces 
métalliques : cuivre, zinc, 
cobalt, plomb, cadmium, 

nickel, chrome 

Contenu en éléments 
traces, toxicité 

Extraction des éléments en 
traces solubles dans l’eau 

régale (mélange acides 
nitrique et chlorhydrique 

concentrés) et  dosage des 
métaux par 

absorption/émission 
atomique de flamme 

(NF ISO 11466, 1995) 

Teneur en matière 
organique et carbone 

organique total 

Stockage de l’énergie / 
carbone, rétention d’eau 
et nutriments pouvant 
supporter les fonctions 

biologiques 

Dosage du carbone 
organique total selon 

méthode ANNE (NF X 31-
109, 1993) 

C
hi

m
iq

ue
s 

Teneur en azote total 

Azote potentiellement 
minéralisable, 

macronutriment (plantes 
et microorganismes) 

Dosage de l’azote organique 
totale par méthode Kjeldahl  

(NF ISO 11261, 1995) 
 

II.2.3.1.2. Extraction et dosage des HAP dans les sols 

Le protocole d’extraction au Soxhlet se base sur la méthode 8310 de l’USEPA. La 

cartouche d’extraction contient l’échantillon de sol à analyser (tamisé à 2 mm) et du sulfate de 

sodium, à 5 g chacun. Le sulfate de sodium est utilisé pour réaliser un séchage chimique du 

sol préalablement à l’extraction. Cette méthode minimise la dégradation de l’échantillon 

(conservé à -20°C après les essais en microcosmes) et la perte de composés volatiles comme 

le naphtalène. Le solvant d’extraction est l’hexane (90 mL par échantillon). Le volume 

d’hexane récupéré après extraction (16 h) est mesuré à l’aide d’une burette graduée. Les 
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échantillons n’ayant pas nécessité de concentration préalable, 20 µL sont directement injectés 

en HPLC (WATERS system, colonne uptisphere 5 µm 250*4,6 mm, INTERCHIM). Les 

conditions opératoires d’analyses sont les suivantes : phase mobile en gradient d’acétonitrile 

de 60% à 100% de 2 min à 20 min, puis 100% d’acétonitrile jusqu’à 45 min, à un débit de 

1 mL/min à 20°C. 

Les teneurs en HAP des différents sols pollués (sol A3 selon les modalités, sols de 

friche H1, H2, M2) et sols non pollués (sol A3 selon les modalités, cendres volantes et sol de 

« référence ») sont quantifiées à t0. Suite aux essais de culture de MxG en microcosmes, les 

sols des différents pots sont à nouveau analysés pour leurs concentrations en HAP, d’après le 

même protocole.  

Concernant les essais en microcosmes avec sol A3 artificiellement contaminé en 

pyrène et phénanthrène (III.3.2.4.), la disparition de ces deux HAP par volatilisation ou 

lixiviation est très improbable étant donné leur faible pression de vapeur d’une part 

(respectivement 6,8.10-4 et 4,25.10-6 mm Hg (Bojes & Pope, 2007) et l’apport en eau de 

l’ordre de 70% de la capacité de rétention du sol d’autre part. L’immobilisation de la majeure 

partie des contaminants due à la formation de résidus non extractibles au cours des essais est 

également peu probable étant donné les échelles de temps considérées (3 mois pour le PE1 et 

PE2, 4,5 mois pour les PE2 et PE3, Tableau 7) (MacLeod & Semple, 2000; Nam et al., 1998). 

La dissipation de ces composés sera donc considérée comme liée à la dégradation dans les 

conditions expérimentales définies. 

II.2.3.2. Analyse des  fractions hydrosolubles de sol 

La réhabilitation des sols de friche industrielle repose à la fois sur la pérennité 

économique des programmes instaurés (par exemple production d’une biomasse 

revalorisable) et sur les possibilités de restauration des sols traités. Outre les aspects relatifs à 

la croissance des végétaux et à la dissipation des polluants, l’impact du développement de la 

rhizosphère sur la qualité des sols sera appréhendé après culture de MxG. Pour cela, le dosage 

des nutriments directement disponibles dans la fraction hydrosoluble des sols sera effectué 

après lixiviation des divers substrats. Les paramètres physico-chimiques évalués portent sur le 

pH, la conductivité et les teneurs en nutriments, limitants à la fois pour la croissance 

bactérienne et végétale : teneurs en carbone organique, en azote (nitrites, nitrates), phosphate 

et potassium. 
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II.2.3.2.1. Préparation des lixiviats  

Les conditions de lixiviation sont les suivantes : agitation continue (2 h), avec un ratio 

solide:liquide de 1:10 dans de l’eau ultra-pure, à température ambiante (25°C). Après la 

période de lixiviation de 2 heures, les échantillons sont laissés à décanter pendant 5 min. Les 

surnageants sont récupérés et centrifugés à 2500 g durant 20 min. Une fraction est 

directement utilisée pour les tests de croissance algale et une autre fraction est filtrée à 

0,45 µm pour l’analyse des composés organiques réducteurs, des ions ammonium, nitrite, et 

phosphate.  

Les conditions de lixiviation diffèrent pour les cendres volantes sujettes aux analyses 

physico-chimiques. Un ratio solide:liquide de 1:10 dans de l’eau ultra-pure est maintenu mais 

l’ensemble est chauffé avec agitation régulière à 85°C durant 1 h pour favoriser la 

récupération des composés organiques solubles.  

II.2.3.2.2. Dosage des composés organiques réducteurs 

Le dosage des composés organiques réducteurs est réalisé à l’aide de la méthode mise 

au point par Kenealy & Jeffries (2003). Les ions Cu2+ forment des complexes avec les 

protéines en milieu alcalin avec lesquels l’acide bicinchoninique (SIGMA, B9643) va réagir 

en prenant une couleur pourpre. Le dosage est réalisé en microplaque, à 35 µL d’échantillon 

sont ajoutés 150 µL de mélange réactionnel (98 % de solution d’acide bicinchoninique avec 

2 % d’une solution de sulfate de cuivre II pentahydraté à 4 % (m/v)). Ce mélange est ensuite 

incubé 45 min à 80°C avant de mesurer l’absorbance à 562 nm. Afin de déterminer les 

concentrations en composés organiques réducteurs, une gamme d’étalonnage est réalisée à 

l’aide de solutions de glucose de 0 à 5 mg/mL. 

II.2.3.2.3. Dosage des ions nitrite 

L’acide sulfanilique forme un composé diazo avec un ion nitrite. L’ajout concomitant 

de naphtyléthylènediamine produit un complexe rose présentant un maximum d’absorbance à 

540 nm. Le dosage est réalisé en microplaque. 40 µL d’une solution de réactif de Griess-

Ilosvay (0,8% acide sulphonilique dans 5N acide acétique, 0,5% solution d’acide alpha-

naphtylamine dans 5N acide acétique) sont ajoutés dans chaque puits contenant 200 µL de 

lixiviat. Les mesures d’absorbance sont réalisées à 540 nm après 15 min d’incubation à 

température ambiante. Afin de déterminer les concentrations en nitrite, une gamme 

d’étalonnage est réalisée à l’aide de solutions de nitrite de sodium (NaNO2) de 0 à 10 mg/L. 



 119 

II.2.3.2.4. Dosage des ions nitrate 

Le dosage est réalisé en microplaque. A 100 µL de lixiviat sont  ajoutés 10 µL de 

salicylate de sodium à 0,5 % P/V. L’ensemble est mis à évaporer à sec durant 2 heures à 

80°C. 20 µL d’acide sulfurique concentré sont ajoutés dans chaque puits, suivi d’une 

incubation 10 min à température ambiante. 150 µL d’eau distillée et 150 µL d’un mélange de 

soude (40 % P/V) et de bi-tartrate de potassium (6 % P/V) sont successivement ajoutés. Les 

lectures d’absorbance se font après 15 min d’incubation à température ambiante, à 415 nm. 

Afin de déterminer les concentrations en ammonium, une gamme d’étalonnage est réalisée à 

l’aide de solutions de chlorure d’ammonium (NaNO3) de 0 à 10 mg/L. 

II.2.3.2.5. Dosage des ions phosphate 

Les ions phosphate réagissent en milieu acide avec le molybdate d’ammonium pour 

former un complexe phosphomolybdique de couleur bleue, après réduction par l’acide 

ascorbique. Le dosage est réalisé en microplaque. Le réactif molybdique est d’abord préparé 

en mélangeant, sur une base d’1 L, 74 mL d’acide sulfurique concentré, 6 g de molybdate 

d’ammonium dans 125 mL d’eau ultrapure, 0,1455 g de tartrate double d’antimoine et de 

potassium dans 50 mL d’acide sulfurique 4 N.  1 g d’acide ascorbique est ensuite dissout dans 

50 mL de la solution de molybdate ainsi préparée. Une coloration jaune se forme. 40 µL de ce 

mélange de réactifs est ajouté à 200 µL de lixiviat. L’ensemble est laissé au repos 15 min à 

température ambiante pour que la coloration bleue, synonyme de la présence d’ions 

phosphate, se stabilise. Les absorbances sont lues à 720 nm. Afin de déterminer les 

concentrations en phosphate, une gamme d’étalonnage est réalisée à l’aide de solutions de 

phosphate de potassium (K2HPO4) de 0 à 10 mg/L. 

II.2.3.3. Evaluation écotoxicologique 

La caractérisation écotoxicologique des sols pollués, qui intègre l’impact de 

l’ensemble des contaminants, constitue un complément nécessaire aux dosages physico-

chimiques, en particulier dans le cadre d'une démarche de réhabilitation des sols (Bispo et al., 

1999; Le Corfec, 2011; Vasseur & Cossu-Leguille, 2003). La mise en contact directe d’un 

organisme vivant avec un sol pollué permet en effet de révéler, dans les conditions 

d’exposition développées, le caractère toxique de ce dernier (Le Corfec, 2011; Vasseur & 

Cossu-Leguille, 2003). Etant donné la diversité d'espèces et de critères d’effets  

potentiellement associés à un sol pollué, l’évaluation de la toxicité d’un échantillon de sol 

suggère de recourir à une batterie d’essais combinant à la fois différentes espèces et critères 
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d’effets (Bispo et al., 1999; Eom et al., 2007; Le Corfec, 2011). Dans un premier temps, la 

toxicité des sols de friche à t0 (caractérisation initiale des sols) a été évaluée vis-à-vis 

d’individus de vers de fumier Eisenia fetida (annélide olygochète). Ce test permet d’intégrer 

l’ensemble des effets toxiques potentiels dans la mesure où l’activité fouisseuse des vers et 

l’ingestion des particules de sols sont susceptibles de remobiliser une partie des contaminants. 

Un deuxième test d’inhibition de croissance algale avec Pseudokirchneriella subcapitata 

(algues d’eau douce), a été effectué sur les fractions lixiviables des sols (à l’eau ultrapure), à 

la fois à t0 et après culture de MxG en microcosmes. Ce dernier test permet directement 

d’intégrer à moyen terme (à l’échelle de croissance de la plante) la mobilité, la 

biodisponibilité et la toxicité des contaminants et métabolites de dégradation extractibles à 

l’eau (Eom et al., 2007; Pagnout et al., 2006). 

Tests de mortalité des vers de fumier Eisenia fetida, d’après ISO 11268-1:1993 

10 individus adultes d’Eisenia fetida sont mis en contact permanent avec 200 g du sol 

à tester maintenu à environ 80% de sa capacité de rétention d’eau. 5 réplicats (5 X 10 vers) 

sont réalisés par type de sol. La mortalité ainsi que la biomasse globale de chaque lot de 10 

individus sont évaluées au bout de 7 et 14 jours d’exposition. Un indice de condition générale 

à l’appréciation de l’observateur est aussi évalué au bout de 14 jours classant les vers en 

catégorie « sensibles » (ou réactifs à des stimuli tactiles), moribonds (se déplaçant peu, ne 

répondant pas ou faiblement aux stimuli), ou morts (van Herwijnen et al., 2007). 

Tests d’inhibition de croissance algale, d’après AFNOR NF  T 90-375 de 

décembre 1998  

Ce test de toxicité chronique porte sur l’inhibition de la croissance algale de 

Pseudokirchneriella subcapitata. Il s’agit de déterminer, dans les conditions définies par la 

norme, la concentration initiale de lixiviat de sol qui réduit en 72h de 50 % la croissance d'une 

algue d'eau douce, Pseudokirchneriella subcapitata (ex Raphidocelis subcapitata). La norme 

préconise la réalisation du test en erlenmeyers dans un volume final de 50 mL. Le test a été 

adapté pour être réalisé en microplaques 96 puits transparentes et statiques, avec un volume 

final de 250 µL/puits. Les algues utilisées sont issues d’une solution mère de 3 jours, c’est à 

dire en phase exponentielle de croissance. Les essais sont réalisés à la lumière blanche 

continue (5000-6000 lux) et à une température de 23°C ± 2°C. Les puits placés sur les bords 

ne sont pas utilisés mais simplement remplis d’eau distillée stérile afin d’éviter les effets de 

bords dus à l’évaporation. La concentration initiale en cellules dans chaque puits est de 



 121 

l’ordre de 104 cellules/mL. Pour éviter des carences en nutriments, l’inoculum algal est 

réalisé dans un concentré de milieu de culture (milieu ISO 10X; NF  T 90-375, 1998) et ajouté 

à raison de 25 µL par puits. Le suivi de la croissance algale en 72h est réalisé par lecture au 

spectrophotomètre à 665 nm. Les densités cellulaires (nb cellules/mL) sont estimées grâce à 

une courbe d’étalonnage. Le pourcentage d'inhibition (I) de la croissance à 72 heures pour les 

différentes concentrations en lixiviats de sols est donné par la formule : 

I = [(NT - Nx)/NT] x 100 

où NT : nombre moyen de cellules/mL chez le témoin (milieu ISO sans lixiviat) à 72 heures 

     Nx : nombre moyen de cellules/mL pour la concentration x de lixiviat à 72 heures. 

Les concentrations en lixiviats testées sont 4, 12, 36, 44, 56, 68, 80 et 90 %, réalisées 

en triplicats pour chaque dilution. 

II.3. Etudes microbiologiques 

II.3.1. Impact du co-métabolisme sur la sélection de souches 

dégradantes  

II.3.1.1. Spécifications générales 

Un ensemble de souches bactériennes du laboratoire pré-sélectionnées pour leur 

capacités à dégrader le pyrène (Gruber, 2005) ainsi que des souches issues de la zone du sol 

de friche industrielle H1 témoignant des teneurs les plus importantes en HAP (BASOL, 2008) 

ont été mises en culture en milieu minimum “Basal Salt Medium Yeast extracts” (BSMY, 

composition en annexe 3) avec une pression de sélection au pyrène et selon 4 modalités 

d’enrichissement. Ces modalités correspondent à différentes stratégies de dégradation 

impliquant le co-métabolisme du pyrène avec d’autres composés plus facilement dégradables 

(Gaskin & Bentham, 2005). Les modalités de sélection des souches sont les suivantes :  

- pyrène uniquement : à 200 mg/L; sélection de souches capables de croître en présence 

de pyrène comme seule source de carbone et d’énergie (Juhasz et al., 1997);  

- pyrène + phénanthrène : à 200 mg/L chacun; sélection de souches capable de croître 

en présence de pyrène par co-métabolisme avec le phénanthrène (Hwang & Cutright, 

2002; Juhasz et al., 1997); 
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- pyrène + salicylate de sodium : pyrène à 200 mg/L et salicylate de sodium  à 100 

mg/L; le salicylate est un intermédiaire de dégradation dans certaines voies 

cataboliques et joue un rôle d’induction dans la transcription de gènes codant pour des 

enzymes impliquées dans la dégradation (cf. I.2.2. Biodégradation oxydative des 

HAP : aspects métaboliques); 

- pyrène + gasoil : pyrène à 200 mg/L et gasoil 0,2% (P/V) (filtré à 0,22 µm); permet 

l’augmentation de la biodisponibilité du pyrène et la stimulation de la production de 

tensioactifs biologiques, présence de composés pouvant être utilisés comme co-

métabolites (Kanaly et al., 2000). 

II.3.1.2. Préparation des cultures mixtes bactériennes 

Chaque souche préalablement isolée au laboratoire (pré-sélectionnées après culture à 

partir de leur milieu de prélèvement supplémenté en pyrène et conservées à -80°C) est mise 

en culture une nuit dans 10 mL de milieu riche Mueller-Hinton (Difco) puis centrifugée 

(20 min, 1070 g à température ambiante). Les culots sont repris dans 4 mL de milieux 

minimum « Basal Salt Medium » (BSM; annexe 3) et à nouveaux centrifugés. Deux lavages 

successifs des cultures bactériennes sont ainsi réalisés. 7,5 mL des suspensions bactériennes 

(dont les DO620nm ont été ajustées pour une densité finale de l’ordre de 106 bactéries/mL) sont 

finalement introduits dans chacun des erlens d’enrichissement contenant du milieu minimum 

BSM supplémenté en pyrène et divers co-métabolites (phénanthrène, salycilate ou gazoil). 

 Les bactéries issues de la zone du sol de friche industrielle H1 (présentant les 

concentrations les plus élevées en HAP) sont extraites avant leur utilisation dans les différents 

enrichissements sélectifs. Pour ce faire, les fractions grossières du sol sont éliminées et 

l'échantillon est tamisé à 2 mm puis homogénéisé. 3 sous-échantillons de 15 g (poids frais) 

sont réalisés et mis à agiter une nuit (25°C, 175 rpm) dans 75 mL de solution de tampon 

phosphate (NaCl 0,8g/L, K2HPO4 1,21g/L, KH2PO4 0,34g/L) (Gaskin & Bentham, 2005). Les 

3 suspensions sont décantées 5 min puis 10 mL sont prélevés dans chacune et mélangés. 3mL 

de ces suspensions sont introduits dans chacun des 4 autres erlens d’enrichissement en 

pression de sélection [pyrène + co-métabolites], reprenant les modalités précédemment 

énoncées (ajout supplémentaire de phénanthrène, salycilate ou gazoil) (Gaskin & Bentham, 

2005). Les cultures bactériennes ainsi préparées sont maintenues sous agitation à 25°C à 

175 rpm durant 40 jours.  
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II.3.1.3. Identification génétique des souches isolées (ADNr 16S) 

Les souches restantes sont isolées sur milieu riche (isolement non sélectif de souches 

capables de dégrader le pyrène ou uniquement des métabolites et production de biomasse), 

leur ADN génomique est extrait, amplifié par PCR (région v3 ADNr 16S) (Muyzer et al., 

1993), puis séquencé (GENOSCREEN). L’identification est réalisée après comparaison des 

séquences à une base de données (Ribosomal Database Project, RDP) (Cole et al., 2006). Les 

souches isolées sont également repiquées sur gélose minimum [BSMY + pyrène] afin 

d’identifier celles qui sont initiatrices de la dégradation du pyrène.  

II.3.2. Influence des exsudats racinaires sur la biostimulation des 

cultures mixtes dégradantes : tests en microplaques 

Aspects généraux  

Le format de la microplaque a été choisi pour les tests de biostimulation pour ses 

multiples avantages : miniaturisation des tests (moins d’encombrement), nombre 

d’échantillons testés plus important (meilleure recouvrement statistique des résultats), 

réduction de la quantité de matériel nécessaire (Binet et al., 2000; Wrenn & Venosa, 1996). 

La démarche suivie pour l’ensemble des tests en microplaques est décrite ci-dessous.  

Des cultures bactériennes ont été réalisées en microplaques (à 25°C) à partir des 

différents enrichissements sélectifs avec bactéries du laboratoire (pré-sélectionnées) et celles 

extraites du sol de friche. Pour l’ensemble des tests en microplaques et quel que soit la 

modalité expériementale considérée, les cultures mixtes inoculées à t0 sont reconstituées à 

partir des souches bactériennes isolées à la suite des enrichissements sélectifs. Ces bactéries 

sont préalablement mises en culture une nuit puis les suspensions sont culottées, lavées et 

leurs D.O. 620nm ajustées en fonction des différents tests menés par la suite. Les tests en 

microplaques menés dans le cadre de ce travail portent uniquement sur la croissance et 

l’activité de dégradation des cultures bactériennes mixtes « globales » (pas sur la stabilité (ou 

viabilité) des souches composant chacune des cultures mixtes).   

Les milieux riche « Yeast Extract Peptone Glucose » (YEPG, annexe 3) et milieux 

minimum de Bushnell-Hass (BH, annexe 3) (Bushnell & Haas, 1941) sont ensemencés et  

supplémentés ou non en exsudats totaux de MxG et en un mélange de phénanthrène, fluorène,  

pyrène et fluoranthène (10 µL d’une solution respectivement à 90/9/9/9 mg dans 8 mL 

d’hexane). Ces 4 HAP ont été choisis comme étant représentatifs des HAP légers et lourds 
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majoritairement présents sur site, le fluoranthène constituant, de surcroit, un isomère 

structurel du pyrène. 

Les HAP sont apportés, dans les microplaques, sous forme dissoute dans de l’hexane qui est 

évaporé au moins 2 h sous hotte chimique. Le solvant ne constitue donc en aucun cas un 

apport en carbone organique supplémentaire pour les bactéries inoculées. Les HAP se 

retrouvent ainsi sous forme de cristaux lors de l’inoculation des milieux de cultures (Binet et 

al., 2000). Leur dissolution est progressive et limitée par les phénomènes de transfert de 

masse (Johnsen et al., 2005), la quantité de HAP initialement apportée sera exprimée en 

µg/cupule. 

La croissance bactérienne est évaluée par mesure spectrophotométrique d’absorbance 

à 620 nm (en tenant compte de l’absorbance des différents milieux initiaux). La dégradation 

des substrats présents (exsudats, HAP), est estimée par différence d’absorbance 

(D.O. 405620 nm). Ces absorbances sont mesurées à t0 pour les différentes modalités 

expérimentales et leur moyenne majorée d’un écart-type est retranchée aux mesures réalisées 

à la fin des divers temps d’incubation considérés par la suite (21 heures, 6 jours, 45 jours, 80 

jours). Des essais préliminaires des différents milieux de culture incubés sans bactéries ont 

permis de vérifier en outre l’absence de variation significative de D.O. aux absorbances 

mesurées. Afin de limiter l’évaporation des milieux de culture sur les périodes considérées, 

les microplaques sont placées dans des étuves non ventilées sous atmosphère humide.   

Les deux types de milieux (YEPG et BH) ont été choisis afin de simuler les conditions 

trophiques rencontrées respectivement au niveau de la rhizosphère, milieu très favorable au 

développement des populations microbienne, ou au niveau du sol non rhizosphérique qui 

s’apparente, en revanche, à un milieu oligotrophe limitant pour la croissance bactérienne 

(Marschner et al., 1986). L’utilisation des différents milieux vise également à mettre en 

évidence les effets de répression catabolique en présence de sources de carbones rapidement 

assimilables (constituants du milieu riche et des exsudats racinaires).  

De plus, la conduite des tests en milieu minimum de Bushnell-Hass (BH) permet de 

déterminer l’impact de chacun des composés carbonés ajoutés successivement (HAP, 

exsudats), à la fois sur la croissance et sur l’activité de dégradation bactérienne. 

Les inocula bactériens à t0 représentent une densité optique de l’ordre de 0,02 unité 

d’absorbance relative correspondant à une concentration de l’inoculat de 107 cellules/mL. Au 

bout de 45 jours de culture dans du milieu minimum BH sans ajout de carbone, cette valeur 

décline pour atteindre une valeur résiduelle de 0,015 unité de D.O. confirmant que ce milieu 

uniquement minéral ne permet pas la croissance bactérienne (Bushnell & Haas, 1941). Par 
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conséquent, en milieu minimum, seules seront illustrés dans les différentes figures, les 

mesures d’absorbances relatives à la croissance et l’activité de dégradation bactérienne en 

présence de HAP, d’exsudats ou des deux composés. 

Enfin, l’ensemble des résultats relevant des tests en microplaques s’étale sur une 

période de plusieurs mois. Chacune des séries d’expériences (avec exsudats totaux ou avec 

métabolites secondaires) a été réalisée avec la préparation de novo des différentes cultures 

bactériennes mixtes, entraînant notamment une variabilité intrinsèque aux conditions 

expérimentales et expliquant les variations observées lors des mesures d’absorbances des 

différentes modalités témoins. Chaque série d’expériences doit ainsi être considérée de 

manière complètement indépendante les unes des autres. 

II.3.2.1. Effet de produits rhizosphériques sur la biostimulation à court 

terme (21h) d’une culture bactérienne mixte dégradante 

Dans un premier temps, la biostimulation de la croissance et de l’activité de 

dégradation bactérienne par ajout de produits rhizosphériques de MxG a été testée sur les 

souches dégradantes de la culture mixte réalisée en présence de pyrène uniquement. Les 

cultures ont été effectuées durant 21 heures en milieu riche YEPG (dilué au 1/5ème pour 

limiter l’apport en nutriments et orienter les bactéries vers l’utilisation conjointe des HAP) et 

en milieu minimum, en présence donc de HAP.   

Protocole de préparation des plaques : 

Témoin négatif : milieu de culture (riche ou minimum) avec bactéries, sans ajout 

supplémentaire d’exsudats ou autre source de carbone 

Témoins positifs : milieu de culture (riche ou minimum) avec bactéries et ajout d’une source 

de carbone supplémentaire (3 µL d’une solution de glucose ou « Yeast Extracts Peptone 

Glucose » (extraits de levure, peptone, glucose ou YEPG) à 12,5 mg/mL). 

Essais : 

• 200 µL / cupule de milieu riche YEPG ou de milieu minimum « Buschnell-Hass » 

HAP, 10 µL / cupule de solution de mélange de 4 HAP (phénanthrène + pyrène + 

fluorène + fluoranthène respectivement à 90/9/9/9 mg dans 8 mL d’hexane) 

• 20 µL / cupule d’inoculum bactérien (de densité de 106 cellules/mL) : le protocole de 

préparation de la suspension bactérienne à inoculer dans les puits est le même que cité 

au § II.3.1.2.  
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• 3 µL / cupule de produits rhizosphériques : 100 mg sont dissous dans 1 mL d’eau 

distillée stérile; des dilutions successives sont réalisées pour obtenir des concentrations 

équivalentes à 12,5; 25; 50; 100; 200 mg/mL de produits rhizosphériques (tableau 11) 

qui seront utilisées pour tester les effets résultants sur la biostimulation de la culture 

mixte (augmentation potentielle de croissance et/ou d’activité de dégradation). 

Tableau 11 : Concentrations en produits rhizosphériques testées sur la croissance de souches 

dégradantes à court terme (21 h). 

Concentration de la solution mère de produits rhizosphériques 
(mg/mL) 

12,5 25 50 100 200 

Quantité ajoutée en équivalent carbone (µg/microcupule) 37,5 75 150 300 600 

% de carbone supplémentaire/milieu de culture YEPG 0,75 1,5 3 6 12 

II.3.2.2. Effets des exsudats sur la biostimulation de cultures mixtes 

dégradantes : effets chroniques 

Des essais en microplaques ont été réalisés en milieu riche YEPG (dilué au 1/10ème) et 

en milieu  minimum de Bushnell-Hass, en présence ou non de HAP (fluorène, phénanthrène, 

pyrène, fluoranthène), d’exsudats racinaires de MxG (collectés après croissance racinaire dans 

du sable de quartz, II.1.1.2.1) et de la combinaison [HAP + exsudats]. Les tests ont été menés 

à partir des cultures mixtes dégradantes isolées selon les diverses modalités d’enrichissement 

décrites au § II.3.1 (L/S : cultures mixtes issues respectivement des souches pré-sélectionnées 

du laboratoire/extraites du sol de friche H1, avec : LP/SP : cultures mixtes pyrène; LPP/SPP : 

cultures mixtes pyrène + phénanthrène; LPS/SPS : cultures mixtes pyrène + salicylate; 

LPD/SPD : cultures mixtes pyrène + gasoil) ainsi qu’avec des dilutions-suspensions de 

microorganismes directement issus des sols de friche. Les tests ont été conduits en 

quadruplicats pour chacune des modalités expérimentales, avec ajout selon les cupules 

concernées de : 

- HAP, 10 µL / cupule de solution de mélange de 4 HAP (phénanthrène + pyrène + 

fluorène + fluoranthène respectivement à 90/9/9/9 mg dans 8 mL d’hexane), soit 146,25 

µg/cupule (0,65 mg/mL concentration théorique si dissolution totale) 

- 200 µL / cupule de milieu riche YEPG ou de milieu minimum Buschnell-Hass (BH, 

annexe 3) 
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- 1,4 µL / cupule de solution d’exsudats racinaires à 10 mg/mL (dissout dans de l’eau 

distillée stérile), soit 0,7% (v/v), l’équivalent de 14 µg/cupule (0,061 mg/mL concentration 

finale) 

- 25 µL / cupule d’inoculum bactérien à 107 bactéries/mL. 

Le suivi de la croissance bactérienne est réalisé par mesure d’absorbance à 620 nm et 

la biodégradation des exsudats/HAP par différence d’absorbance [D.O. 405-620 nm]. 

II.3.2.3. Identification des métabolites secondaires potentiellement 

impliqués dans la biostimulation bactérienne 

II.3.2.3.1. Essais  en plans factoriels complets 

Suite à l’identification des métabolites secondaires aromatiques contenus dans les 

exsudats racinaires de MxG, des tests en microplaques selon un plan factoriel complet sont 

conduits à la fois en milieu riche (YEPG dilué au 1/10ème)  et en milieu minimum Buschnell-

Hass (BH), en présence ou non d’un mélange de HAP (fluorène, phénanthrène, pyrène, 

fluoranthène), avec deux cultures mixtes isolées à partir des souches de travaux antérieurs au 

laboratoire (culture mixte LP) et du sol de friche (culture mixte SPP) (Tableau 12) : 

Tableau 12 : Modalités de culture de LP et SPP testées en plan factoriel complet. 

Milieu de culture YEPG ou BH 

+ HAP - HAP 

culture mixte 

LP 

culture mixte 

SPP 

culture mixte 

LP 

culture mixte 

SPP 

Pour chaque culture correspondant aux 4 modalités, un plan d’expérience factoriel 

complet à 4 facteurs est établi, basé sur la présence ou non d’une des 4 molécules mises en 

évidence dans les exsudats racinaires : la quercétine, l’apigénine, l’acide gallique et la 

catéchine. Ces molécules sont représentatives des métabolites secondaires à structure 

aromatique polycyclique (quercétine, apigénine) et monocyclique (acide gallique, catéchine) 

identifiés majoritairement dans les exsudats racinaires. Chacun des composés a été ajouté seul 

ou en combinaison avec un ou plusieurs des trois autres métabolites secondaires (soit 4X4 = 

16 combinaisons de molécules testées). Il s’agissait ainsi de vérifier d’une part les 

phénomènes de compétition entre chacune des molécules ajoutées (effets de synergie ou pas 

lors de l’ajout de plusieurs types de molécules) ou de répression catabolique (voire de toxicité 
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potentielle) d’autre part. L’étude des interactions proprement dites entre molécules, requérant 

théoriquement la présence de tous les composés mais à des doses variées, seront quant à elles 

appréhendées durant les tests de type « Uniform design » (décrits au paragraphe suivant). 

Chaque puits est inoculé par : 10 µL HAP (mélange des 4 molécules précédemment 

décrit) pour les modalités « + HAP », 200 µL de milieu YEPG ou BH, 25 µL d’inoculum 

bactérien à 107 bactéries/mL et 1,4 µL solution de métabolite secondaire (seul ou en mélange 

équimolaire avec un ou plusieurs des 3 autres) à 17,2 mM dissout dans du méthanol et filtré à 

0,22 µm. 

La concentration de 17,2 mM a été choisie comme dose élevée pour ce « screening » (ou 

« balayage ») des effets des métabolites racinaires, cette dose correspondant à une solution 

mère de catéchine à 5 mg/mL, revenant à considérer que la moitié des exsudats ajoutés est 

composée de métabolites secondaires. 

Il s’agit uniquement dans cette partie du travail d’obtenir des informations sur les capacités 

« potentialisatrices » de dégradation de chacun des métabolites. Deux modalités témoins 

« milieu YEPG » et « milieu BH » constituent les modalités de contrôle de la croissance 

bactérienne avec et sans HAP, en l’absence de métabolite secondaire. Par conséquent, seul un 

volume de méthanol de 1,4 µL leur est ajouté. 

Le suivi de la croissance bactérienne est réalisé par mesure d’absorbance à 620 nm et la 

biodégradation des HAP (en présence éventuelle des 4 molécules testées) par différence 

d’absorbance [D.O. 405-620 nm], au bout de 6 jours pour les deux types de milieux (YEPG et 

BH) et au bout de 45 jours pour le milieu BH.  

II.3.2.3.2. Tests en plan factoriel par la méthode du « Uniform Design » 

(UD) 

Des essais sont conduits afin de déterminer le mélange de métabolites susceptible de 

promouvoir davantage la croissance bactérienne et l’activité de biodégradation bactérienne, en 

milieu minimum BH, en présence de pyrène, de phénanthrène, ou du mélange des 4 HAP 

utilisés dans le plan complet. 

Les quatre facteurs sont les métabolites secondaires à structure aromatique polycyclique 

utilisés dans le plan d’expérience factoriel complet : quercétine, apigénine, acide gallique et 

catéchine. 10 niveaux représentés par 10 doses différentes de ces métabolites dissous dans du 

méthanol sont établis (Tableau 12), et agencés d’après la table UD (annexe 4). La dose la plus 

élevée (17,2 mM) correspond à la quantité utilisée lors des précédents tests en plan complet, 
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les doses suivantes correspondant aux termes d’une suite géométrique de raison 1/3 

(un+1= 1/3 X un), jusqu’à atteindre des doses infinitésimales (8,7.10-7 mM, Tableau 13).  

Tableau 13 : Concentrations en métabolites secondaires testées sur la croissance et la 

dégradation par les cultures mixtes LP et SPP en plans de type « Uniform Design ». 

Niveaux 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 

Doses 

(mM) 
17,2 5,7 1,9 0,6 0,2 7,1.10-5 

 
2,4.10-5 

 
7,9.10-6 

 
2,6.10-6 8,7.10-7 

Le suivi de la croissance bactérienne est réalisé par mesure d’absorbance à 620 nm et 

la biodégradation des exsudats/HAP par différence d’absorbance [D.O. 405-620 nm], au bout de 6 

jours pour les deux types de milieux (YEPG et BH) et au bout de 45 jours pour le milieu BH. 

Les résultats sont illustrés par régression linéaire multiple lorsque les conditions requises pour 

la réalisation des analyses paramétriques sont remplies (normalité et homogénéité des 

variances). Dans le cas contraire, des comparaisons de moyenne (ANOVA et tests posts hocs) 

sont effectuées entre les différents groupes.  

II.3.2.4. Essais en microcosmes   

II.3.2.4.1. Essais en microcosmes « reconstitués » en sol A3 standard  

Une série d’essais en microcosmes intérieurs a été réalisée selon un plan factoriel 

complet à deux niveaux (présence/absence) et 3 facteurs (bactéries dégradantes, HAP 

(phénanthrène et pyrène), Miscanthus x giganteus (MxG). Il s’agissait d’appréhender dans un 

premier temps en conditions « contrôlées », l’impact de la phytoremédiation avec MxG sur 

les communautés bactériennes (microflore totale et dégradante) et sur le devenir des HAP 

(fraction extractible à l’hexane). Bien que la maîtrise des facteurs mentionnés ne soit pas 

totale, i.e. interactions directes des trois composantes avec le sol, ce plan a été établi afin de 

s’affranchir d’un certain nombre d’effets « confondants » en situation de sols de friches. En 

effet, ces derniers sont généralement caractérisés par des mélanges de contaminants d’origine 

à la fois organique (hydrocarbures aromatiques, aliphatiques, autres polluants organiques…) 

et minérale (sels, métaux…), rendant difficile l’interprétation des effets biologiques (Amellal 

et al., 2001; Binet et al., 2000; Hinoue et al., 2004). De plus, considérant que 99% des 

bactéries du sol sont « non cultivables » par les techniques classiques d’ensemencements en 

milieux liquides (Nichols, 2007; Torsvik et al., 1990), les dénombrements bactériens d’après 
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la méthode du NPP sous-estiment la taille réelle des populations bactériennes. Cela est 

d’autant plus remarquable pour les bactéries impliquées dans des processus spécifiques 

comme la dégradation des HAP, ces dernières constituant souvent moins de 1% des 

communautés bactériennes totales (Binet et al., 2000; Cébron et al., 2008).  

Le sol standardisé A3 est un sol initialement stérile (« Biologische Bundesanstalt für 

Land- und Forstwirtschaft », http://www.lufa-speyer.de/soil_eng.htmL) et stocké en 

conditions septiques au laboratoire. Les phénomènes d’adsorption-désorption des HAP de 3 et 

4 cycles vis-à-vis de ce sol ont par ailleurs été décrits (He et al., 1995). Les bactéries issues 

des cultures mixtes sélectionnés par pression pyrène et divers co-métabolites (phénanthrène, 

salicylate, gasoil), ont été choisi comme inoculum de bioaugmentation de ce sol (§ III.3.1). 

L’ensemble des modalités expérimentales est résumé dans le Tableau 14.  

Tableau 14 : Plan des essais en microcosmes sur sol standard A3 (PE1), 0 : présence, 1 : absence; 
MxG : Miscanthus x giganteus, HAP : contamination en pyrène (PYR) et phénanthrène (PHE) chacun 
à 100mg/kg de sol sec A3, bactéries : souches dégradantes conservées au laboratoire et issues du sol 
de friche H1; nb indiv : nombre de réplicats, avec 1 rhizome par pot planté. 

HAP Bact MxG Nom Commentaires  
Nombre 

d’individus 

0 0 0 témoin 0 témoin négatif 4 

0 1 0 témoin bactéries viabilité des bactéries dans le sol standard utilisé (A3) 4 

1 0 0 témoin HAP devenir des HAP dans le sol  4 

0 0 1 témoin plante viabilité de MxG dans le sol standard utilisé  (A3) 4 

1 1 0 
essai HAP-

bactéries 

étude dégradation des HAP en présence de souches 

dégradantes 
4 

0 1 1 
essai bactéries-

plante 

mise en évidence de l’effet rhizosphérique sur 

la sélection de certaines souches bactériennes 
4 

1 0 1 essai HAP-plante étude de la croissance de la plante en présence des HAP 4 

1 1 1 
essai HAP-

bactéries-plante 

Etude du couplage bactéries-plante sur la 

biodégradation des HAP 
4 

Les bactéries ensemencées ont préalablement été mises à croître une nuit en milieu 

riche et préparées comme en § II.3.1.2. La suspension bactérienne finale est ajoutée dans 

chacun des microcosmes par pulvérisation et retournements successifs du sol à l’aide d’une 

baguette en verre. La quantité finale de bactéries ajoutées est de l’ordre de 106 cellules/g sol 

sec (estimée par titration de la suspension bactérienne par rapport à une droite étalon). La 

technique du NPP développée en microplaques (Haines et al., 1996; Wrenn & Venosa, 1996) 
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a été adaptée pour les deux types de dénombrements bactériens (microflore totale et 

dégradante), permettant la comparaison des résultats. 

Les rhizomes de MxG, excavés à partir d’une plantation agricole (Lycée agricole de 

Metz-Courcelles Chaussy, 57), sont préalablement nettoyés et lavés à l’eau distillée stérile. 

Des portions de rhizomes de 4-5 cm présentant un bourgeon de l’ordre du centimètre sont 

découpées et mis en terre dans chacun des microcosmes concernés, enfouis à 3 cm de la 

surface. 

II.3.2.4.2. Dénombrements bactériens par méthodes culturales  

Les dénombrements réalisés en microplaques sont adaptés de la méthode du nombre le 

plus probable (NPP) en microplaques stériles 96 puits de (Wrenn & Venosa, 1996). 

Dénombrement de la microflore totale et dégradante  

L’effet rhizosphérique peut se manifester en premier lieu par une augmentation non 

spécifique des populations bactériennes cultivables. Ces dénombrements ont été réalisés à la 

suite des expériences en microcosmes dans l’ensemble des sols étudiés. Le dénombrement des 

populations dégradantes a également été inclu pour les sols contaminés (modalités « +HAP » 

du sol A3 contaminé et ceux prélevés au niveau de l’ancienne cokerie, i.e. H1, H2, M2) afin 

d’étudier l’apport des exsudats de MxG vis-à-vis de ces communautés.  

Une solution-suspension de sol est tout d’abord réalisée afin d’extraire les populations 

bactériennes. 5 g de sol est prélevé par microcosme et mis en suspension dans un volume de 

45 mL de NaCl à 0,85% (P/V) stérile contenant des billes de verre de 3 mm. L’ensemble est 

mis à agiter durant une heure (Corgié et al., 2006). Cette suspension est appelée dilution 100. 

Des dilutions en cascades d’un facteur 10 à chaque fois sont réalisées jusqu’à la dilution 10-7. 

Les dilutions 10-2 à 10-7 sont ensemencées sous hotte à flux laminaire dans des microplaques 

stériles : 

• 200 µL / cupule de milieu riche YEPG (dilué à 0.1X pour croissance notamment des 

souches oligotrophes) ou milieu minéral Bushnell – Hass supplémenté en NaCl 

0.85 % 

• 25 µL / cupule de dilution-suspension de sol 

• 10 µL / cupule de pyrène + phénanthrène à 11,25 g/L (90 mg dans 8 mL d’hexane) 

pour le dénombrement des HAP-dégradantes, laissé à évaporer avant ajout du milieu 

B-H 
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 Chaque dilution comprend une série de 24 puits ensemencés, avec une colonne de 8 

puits non ensemencés entre chaque série de dilution (puits contrôles). Les microplaques sont 

incubées une semaine à 28°C à l’obscurité, dans un sac en plastique fermé afin de limiter 

l’évaporation des milieux. Pour le dénombrement de la microflore totale, la mesure de densité 

optique (DO) après croissance est effectuée avec un lecteur de microplaque à 620 nm. 

L’ensemble des DO mesurées est convertie en séries binaires (puits positif si DO supérieure à 

moyenne DO contôle majorée d’une valeur d’écartype, mesurée sur l’ensemble des puits 

contôles) pour l’estimation du nombre le plus probable à 24 puits par dilution (Hugues & 

Plantat, 1982).  

Pour le dénombrement de la microflore dégradante, les puits dont les valeurs obtenues 

par différence d’absorbance [D.O. 405-620 nm] sont supérieures à celles de la moyenne des puits 

témoins (milieu minimum + HAP, sans bactéries) sont comptabilisés comme positifs et 

utilisés pour l’estimation du nombre le plus probable à 24 puits par dilution (Hugues & 

Plantat, 1982) à l’aide d’un logiciel (Most Probable Number Calculator, USEPA, v.4.04). 

Pour les dénombrements relatifs aux essais en microcosmes reconstitués avec sol A3, 

1 g de sol a été prélevé par microcosme et mis en suspension dans un volume de 9 mL d’eau 

physiologique stérile. De plus, le choix du nombre de puits par dilution s’est porté à 5, afin de 

traiter à la fois l’ensemble des échantillons concernés (34 au total) tout en minimisant la 

lourdeur de l’expérience du plan factoriel complet et en gardant une puissance statistique 

suffisante (équivalent NPP à 5 tubes par dilution) (Thompson et al., 2008). 

Dénombrement de bactéries impliquées dans le cycle de l’azote 

Peu d’études ont reporté l’impact de la contamination en HAP sur des groupes 

fonctionnels de microorganismes rhizosphériques comme ceux impliqués dans le cycle de 

l’azote alors que certaines souches oxydatrices de l’ammonium (AOB) telles que 

Nitrosomonas europaea, sont aussi capables d’oxyder une grande variété d’hydrocarbures via 

l’action enzymatique de l’ammonium monooxygenase (Muratova et al., 2003). En outre, la 

contamination en hydrocarbures peut entraîner une compétition inhibitrice de l’ammonium-

monooxygénase, voire plus généralement une toxicité vis-à-vis des populations nitrifiantes, 

aggravant les déficits azotés des sols souvent constatés dans les sols pollués ou à faible 

potentiel agronomique (Muratova et al., 2003; Haynes, 2009). C’est à la fois dans l’optique de 

bioremédiation et de réhabilitation des sols dégradés que les dénombrements bactériens 
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associés aux processus de fixation de l’azote et de la nitrification ont été réalisés dans les sols 

H2 et M2, les cendres et le sol de « référence ».   

Dénombrement des azotofixatrices libres 

100 µL des dilutions suspensions de sol préparées précédemment de 10-1 à 10-4 sont 

ensemencées en duplicats sur gélose de Rennie modifiée (Barraquio et al., 1988; Muratova et 

al., 2003; Rennie & Kemp, 1981), de composition suivante (en g/L) : 0,8 g K2HPO4, 0,2 g 

KH2PO4,  0,5g NaCl, 0,5g MgSO4, 5 g CaCO3, 0,01 g FeCl3; 5 g sucrose, 3 g mannitol, 2,5 g 

acide malique, 1,5 g lactate de sodium, 1,5 g succinate de sodium, 2 g glucose et 1 mL d’une 

solution d’éléments traces contenant (en g/L) : 5 g H3Bo3, 0,3 g Al2(SO4)3, 5 g Na2MoO4, 0,5 

g KI, 0,5 g NaBr, 2 g ZnSO4, 3 g MnSO4; solidifié par 1,5% d’agar noble (SIGMA). Les 

colonies ayant poussé sont dénombrées au bout de 5 jours d’incubation à 25°C. Le nombre N 

de microorganismes présents dans l’échantillon pour essai est calculé, en tant que moyenne 

pondérée à partir de deux dilutions successives, d’après la formule de la méthode AFNOR 

Version NF ISO 7218/A1 : 

N =
C

V 1n + 0,1 2n( )d[ ]
∑  

Où ΣC est la somme des colonies comptées sur toutes les boites retenues de deux dilutions successives 

et dont au moins une contient 15 colonies 

V : volume de l’inoculum appliqué à chaque boite (mL) 

n1 : nombre de boites retenues à la 1ère dilution 

n2 : nombre de boites retenues à la 2nde dilution 

d : facteur de dilution correspondant a la 1ère dilution retenue. 

N : UFC (Unité Formant Colonie) par g de sol sec. 

Dénombrement des bactéries oxydant l’ammonium (AOB) en microplaques (d'après 

Lipponen et al., 2004) 

Pour les cendres et le sol de « référence » (PE3, Tableau 7 p119), 7 dilutions sont 

ensemencées (100 à 10-6), 12 puits par dilutions, soit une microplaque par échantillon de sol; 

la 1ère ligne de puits servant de blanc. 25 µL de dilution suspension de sol sont inoculés par 

puits remplis au préalable par 300 µL de milieu de culture. La composition du milieu de 

culture utilisé a été adaptée de (De Boer et al., 1995) et contient (en g/L) : 330 mg (NH4)2SO4, 

100 mg KH2PO4, 40 mg MgSO4, 15 mg CaCl2 et 1 mL d’une solution d’éléments traces. 

Cette solution d’éléments traces est composée en g/L de : 4292 mg Na2EDTA (Titriplex III), 

1988 mg FeCl2, 99 mg MnCl2, 24 mg NiCl2, 24 mg CoCl2, 17 mg CuCl2, 68 mg ZnCl2, 24 mg 
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Na2MoO4 et 62 mg H3BO3. Du bleu de bromothymol (5 mL/L d’une solution à 0,04 % P/V 

dans de l’eau distillée) est rajouté comme indicateur de pH. Le pH est ajusté à 8 avec du 

NaOH à 1M avant autoclavage. Les plaques sont mises à incuber durant 3 mois à l’obscurité. 

40 µL d’une solution de diphénylamine à 0,2% (P/V dissous dans H2SO4) est ensuite ajouté à 

chaque puits, suivi par la mesure d’absorbance à 630 nm (coloration bleue attendue, indiquant 

la présence de nitrates ou nitrites). L’estimation du nombre le plus probable de bactéries à 

10 puits par dilution est établi via un logiciel (Most Probable Number Calculator, USEPA, 

v.4.04.) réalisant les calculs d’après les tables de Mac Grady (Hugues & Plantat, 1982). 

Dénombrement des bactéries nitratantes 

Le dénombrement de la microflore cultivable « bactéries oxydant les nitrites» (NOB) en 

microplaques a été adapté de la méthode décrite par Muratova et ses collaborateurs (2003). 

Pour les cendres et le sol de « référence » (PE3, Tableau 7), 7 dilutions sont ensemencées (100 

à 10-6), 12 puits par dilutions, soit une microplaque par échantillon de sol; la 1ère ligne de puits 

servant de blanc. 25 µL de dilution suspension de sol sont inoculés par puits remplis au 

préalable par 300 µL de milieu de culture.  Le même milieu de culture que celui décrit pour le 

dénombrement des AOB est utilisé, à la différence qu’il ne contient ni (NH4)2SO4 ni bleu de 

bromothymol, et qu’il est supplémenté par 34,5 mg/L de NaNO2. Le pH est ajusté à 6,5 avec 

du NaOH à 1M avant autoclavage. Après 3 mois d’incubation, 40 µL d’une solution de réactif 

de Griess-Ilosvay sont ajoutés à chaque puits (0,8 % acide sulphonilique dans 5N acide 

acétique, 0,5 % solution d’acide alfa-naphtylamine dans 5N acide acétique) suivi de la mesure 

d’absorbance après 5 min à 540 nm. La coloration rouge d’un puits correspond à la présence 

de nitrite et le puits est alors comptabilisé comme négatif. L’estimation du nombre le plus 

probable de bactéries à 10 puits par dilution est établi à l’aide du même logiciel que pour les 

précédents dénombrements (Hugues & Plantat, 1982). 

II.3.2.4.3. Etude de la diversité des communautés bactériennes par 

méthode PCR-TTGE (ADNr 16S) (Técher et al., 2010) 

Cette phase a consisté en la mise en place d’une procédure d’étude de la diversité 

bactérienne des sols basée sur le polymorphisme des ADN ribosomiques de 16 Svedberg 

(ADNr 16S). La démarche globale de la présente étude se situe en amont de l’analyse par 

PCR-TTGE. Elle comprend l’optimisation d’un protocole d’extraction et de purification 

d’acides nucléiques du sol, répondant à plusieurs critères : rapide, peu coûteux, reproductible 

et applicable aux différents sols étudiés (sols de friche pollués et sols de « référence » et 
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cendres non pollués). L’accent a été mis sur la purification des acides nucléiques. Trois types 

de sols pollués (H2, M2 et E sol pollué essentiellement en métaux) prélevés au niveau de la 

friche industrielle retenue pour les essais de phytoremédiation par Miscanthus x giganteus, 

ainsi qu’un sol non contaminé reconstitué (sol de « référence » de croissance pour MxG) ont 

été utilisés comme échantillons modèles. Ces sols pollués ont permis de tester l’applicabilité 

de la méthode de purification d’acides nucléiques développée en présence de contaminants 

chimiques variés (hydrocarbures, métaux).  

Mise au point de la méthode d’extraction-purification d’ADN de sol 

Tampon de lyse  

Un tampon TENNS (100 mM Tris-HCl, 40 mM Na2EDTA, 300 mM NaCl, 0.017% 

P/V Napp, 1% (P/V) SDS; pH 9.5) a été élaboré durant une phase d’essais préliminaires afin 

de favoriser la désagrégation des particules de sol ainsi que la désorption des bactéries et des 

macromolécules d’ADN (Berg & Smalla, 2009; Burgmann et al., 2001; Cai et al., 2006; 

Frostegard et al., 1999; Miller et al., 1999; Nannipieri et al., 2006; Van Elsas et al., 1997; 

Zaporozhenko et al., 2006; Zhou et al., 1996). Afin de contrebalancer la contamination accrue 

en matière organique tout en évitant une précipitation du SDS à une concentration en NaCl 

trop élevée, cette dernière a été ajustée à 300 mM dans le tampon d’extraction (Roose-

Amsaleg et al., 2001). Durant les expérimentations concernant les effets du pH, la base Tris a 

été remplacée par les sels de phosphate (Na2HPO4-NaH2PO4) pour tamponner la solution 

d’extraction, en particulier aux valeurs de pH acides. 

Protocole d’isolement et de purification d’acides nucléiques de sol 

Afin d’obtenir de l’ADN de haut poids moléculaire, la lyse des agrégats de sol et des 

cellules bactériennes par « agitation aux billes » (i.e. « bead beating ») (Burgmann et al., 

2001; Miller et al., 1999) a été choisie. Idéalement, une procédure d’extraction d’acides 

nucléiques requérant très peu d’étapes de purification assurerait une perte minimale en ADN. 

Pour atteindre cet objectif, deux stratégies de purification impliquant l’utilisation d’un 

mélange innovant de vitamines composé de pyridoxal et de thiamine (permettant une 

précipitation des acides humiques sans inhibition ultérieure de la PCR), précédé par l’addition 

de chlorure de potassium (KCl 4M) ou de bromure de cétyltriméthylammonium (CTAB 10% 

P/V) durant la phase d’agitation, a été évaluée (Tableau 15). La forme aldéhydique de la 

vitamine B6, i.e. pyridoxal hydrochloré, a été testée au lieu de la pyridoxamine qui induit une 

moins bonne amplification par PCR des ADN extraits (Dunbar et al., 2007).  
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Tableau 15 : Conditions expérimentales testées durant la première série d’optimisation de 
l’étape d’extraction-purification d’acides nucléiques de sol; « S » : sol de référence obtenu après 

modification du sol A3, non pollué. 

Conditions  
testées 

 

Sols « H2», « M2 », « E », « S »  
tampon TENNS * (Tris, NaCl, Napp, 

SDS) 

Sols « M », « S »  
tampon PENNS ** 

(Na2HPO4-NaH2PO4, NaCl, Napp, SDS)  
 

KCl  
(4M) 

- + - + - 

CTAB  
(10% w/v) 

- - + - 
+ 

(pH variant de 5,6  à 8,4) 
Acides humiques 
(100 mg/g de sol) 

- - - + - 

 

Suite aux résultats obtenus durant les premières séries d’optimisation avec le tampon 

de lyse TENNS sur les sols « H2 », « M2 », « E », « S », d’autres essais concernant la qualité 

de l’ADN extrait ont été menés avec des tampons de lyse à pH variables (tampon PENNS) sur 

les sols « M2 » et « S » (Tableau 15). Ces deux sols ont été choisis en raison de la difficulté 

persistante à extraire de l’ADN à partir du premier et à purifier l’ADN extrait pour le second. 

L’ensemble de ces résultats relatifs au développement de la méthode constituent le chapitre 

III.2.4.  

 

Un protocole d’isolement d’ADN de sol à partir d’un tampon de lyse à pH 7,5 avec 

une purification par utlisation conjointe de [CTAB (15µL) + vitamines] a finalement pu être 

établi (Figure 20), permettant par la suite l’amplification par PCR des ADNr 16S à partir des 

échantillons de sols de friche et l’établissement des profils de diversité bactérienne par TTGE 

(Muyzer et al., 1993). 
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Figure 20 : Schéma général du protocole d’extraction-purification d’ADN de sols  

(Técher et al., 2010). 

Électrophorèse en gel d’agarose  

La comparaison de l’extractibilité/qualité de l’ADN  obtenu (fragmentation) à partir 

des différents sols durant la phase d’optimisation de la méthode  en fonction des différentes 

conditions testées, a été réalisée par visualisation directe des fragments d’ADN après 

électrophorèse en gel d’agarose. 5µL d’ADN génomique purifie sont mis à migrer dans un gel 

Désagrégation du sol et lyse cellulaire 

Peser 500 mg de sol dans un tube Eppendorf de 1,5 mL contenant 700 mg de sable lave à l’acide 

Ajouter 800 µL de tampon TENNS* et agiter (“bead-beating”) durant 5 min 

Ajouter 150 µL de KCL (4M) ou 15 µL de CTAB (10 %) et agiter 1 min de plus 

 
 

Purification 

Centrifuger 12000 g Durant 5 min (température ambiante) 

Récupérer le surnageant, ajouter 0,3 v/v de solution de vitamins**, 

Mélanger doucement par inversion et placer 2 min sur glace 

 
 

Précipitation des impuretés résiduelles (proteins, SDS) 

Centrifuger 12000 g durant 5 min 

Transférer le surnageant, ajouter 0,3 v/v de solution de solution d’acétate de potassium (KAc 3M/5M) 

et placer 5 min sur glace 

 
 

Elution sur microcolonne 

Centrifuger 12000 g durant 5 min 

Transférer le surnageant, ajouter 0,3 v/v d’isopropanol, mélanger doucement par inversion 

Transférer dans une microcolonne*** et centrifuger à 5400 g Durant 15 s, rejecter l’éluat 

Procéder à 2 lavages avec 400 et 300 µL d’éthanol à 70% (5400 g 15 s) 

avec une centrifugation finale d’une min à 5400 g 

Eluer l’extrait d’ADN final dans 100 µL d’eau ultrapure et conserver à -20°C 

 

*100 mM Tris-HCl ou 100 mM Na2HPO4-NaH2PO4, 40 mM Na2EDTA, 300 mM NaCl, 0.017% w/v Napp, 1% (p/v) SDS 

** mélange de vitamines: pyridoxal hydrochloride 1M et thiamine hydrochloride 1M, dissout dans de l’eau ultrapure et filter à 0,22 

µm 

*** EZ-10 Spin Column Genomic DNA Bacteria Euromedex © 
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d’agarose à 0,8% à 120 V pendant 30 min dans du tampon TAE à 0,5 X (20 mM Tris, 10 mM 

acétate, 0.5 mM EDTA, pH 8), avec un marqueur moléculaire de 1 kb (SIGMA). Les gels 

sont pré-teintés au Gelred et visualisé sous lumière UV. 

PCR  

Etant donné l’absorbance dans le domaine UV de traces de pyridoxal persistantes dans 

certains extraits d’ADN de sol (Matsuo, 2002), les ratios UV standards ne pouvaient refléter 

de manière pertinente la pureté de l’ADN extrait. Par conséquent, l’amplification directe sans 

dilution par PCR d’un 1µL d’acides nucléiques extraits fut utilisé comme indicateur de la 

pureté des ADN de sol extraits (Burgmann et al., 2001; Fortin et al., 2004; Lakay et al., 2007; 

Moreira, 1998). Les amorces universelles encadrant la région variable V3 ont été employées 

pour amplifier un fragment de 200 pb correspondant aux positions 341 à 534  dans la 

séquence d’ADNr 16S de Escherichia coli (Muyzer et al., 1993). La séquence de l’amorce en 

position 341 contient une séquence supplémentaire de 40 pdb riche en GC afin d’empêcher la 

dénaturation complète des doubles brins d’ADN amplifiés durant la migration 

électrophorétique en gradient de température (Sheffield et al., 1989). Les réactions sont 

réalisées dans un volume final de 50 µl contenant le tampon PCR à 1X (sans Mg2+), 25 pmol 

de chacune des deux amorces, 200 µM de chaque désoxyribonucléotide, 1.5 mM MgCl2, 

0,4 mg/mL BSA (« bovin serum albumin »), 1µl d’extrait d’ADN de sol et 1 unité de Taq 

polymérase (EUROMEDEX, France) par réaction. Un décrément de température de  1°C tous 

les deux cycles d’amplification a été réalisé (« touchdown PCR »), allant d’une température 

initiale d’hybridation à 65°C durant le 1er cycle de PCR à 55°C après 19 cycles, favorisant 

l’amplification des ADN faiblement représentés lors des premiers cycles (Don et al., 1991). 

Le programme est le suivant : dénaturation à 94°C pendant 40 s, hydridation durant 30 s et 

extension à 72°C pendant 40 s. 15 cycles d’amplification additionnels sont réalisés à 54°C. 

Afin d’éliminer les doubles-bandes artéfactuelles observables en TTGE, une dernière étape 

d’élongation à 72°C durant 20 min a été ajoutée (Janse et al., 2004). La vérification des 

amplifications d’ADNr 16S est faite par migration de 5 µl de produits PCR en gel d’agarose à 

1,5% P/V, préteint au Gelred (concentratin finale à 1X) avec un marqueur moléculaire de 100 

pb (MBI Fermentas, Amherst, NY, USA) and et visualisé sous lumière UV. 

Migration en TTGE et identification génétique 

La migration en TTGE est réalisée avec un système électrophorétique de BioRad 

(Dcode, Universel Mutation Detection System, BioRad). Le gel de polyacrylamide [6% P/V 
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acrylamide, 0,21% P/V bisacrylamide, 8 M urée, 1.25 X TAE et 0.2% V/V glycérol] 

polymérise durant au moins 1h. Les produits PCR (200-600 ng d’ADN) migrent dans du 

tampon TAE à 1,25 X à voltage constant de 110 V, avec un gradient de température allant de 

57 à 67°C (augmentation de température de 2°C/h). Le gel est ensuite teinté au nitrate 

d’argent d’après le protocole de Han et ses collaborateurs avec quelques légères modifications 

(Han et al., 2008). Le gel est imprégné durant 5 min dans une solution de nitrate d’argent [1% 

HNO3; 0,1% AgNO3] (permettant la capture d’image par photographie dans le visible et la 

conservation des gels après séchage entre feuille de cellulose) puis rincé deux fois 5 s dans de 

l’eau distillée. La révélation des bandes d’ADN se fait par immersion du gel dans une solution 

contenant [2% NaOH; 0,04% Na2CO3; 2 mL 37% HCOH/L]. Elle est stoppée par ajout d’eau 

distillée. Les profils de migration sont comparés via la méthode de “clustering”  UPGMA 

(« Unweighted Pair Group with Mathematical Averages », BioRad, Quantityone software 

v.4), ne prenant en considération que la présence/absence de bandes dans le calcul de 

similarité des différents profils. 

Les bandes d’intérêts après migration sur le gel de TTGE sont excisées à l’aide d’un 

scalpel stérile. L’ADN est élué suite à une incubation dans de l’eau ultrapure stérile durant 

une nuit à 37°C. Un échantillon (1µL) est à nouveau amplifié (à l’aide des amorces 534R et 

341F, sans GC-clamp) et utilisé pour séquençage du fragment codé par l’amorce 534R 

(Phillips et al., 2006). A l’issu de ce séquençage (GENOSCREEN), l’identification de la 

souche bactérienne (représentée par la bande d’ADN excisée) est réalisée après comparaison 

de la séquence à une base de données (Ribosomal Database Project, RDP) (Cole et al., 2006).  

II.4. Traitement statistique des données  

L’ensemble des tests statistiques sont effectués à l’aide du logiciel SigmaStat v.3.5. 

Les résultats correspondent à la moyenne ± écart type d’au moins 3 valeurs indépendantes 

pour chacun des dosages et mesures effectués. La normalité des échantillonnages et 

l’homogénéité des variances entre les différents groupes sont d’abord vérifiées. Pour cela, les 

tests de Kolmogorov-Smirnov et de Levene sont respectivement effectués (p < 0,05). Si les 

deux conditions sont remplies, i.e. normalité de la distribution et homogénéité des variances, 

le test t de Student est réalisé pour les comparaisons de moyennes entre deux groupes. Ce test 

est utilisé lors des essais de biostimulation bactérienne en plan complet (en microplaque avec 
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les métabolites secondaires de MxG) pour comparer la croissance puis l’activité de 

dégradation des cultures bactériennes avec et sans HAP (selon les différentes modalités 

expérimentales retenues). Pour les comparaisons par rapport à un groupe témoin (milieu riche 

ou milieu BH sans ajout de métabolite secondaire), le test de Dunnett est employé (p < 0,05). 

Concernant les tests de biostimulation bactérienne où une approche de type « Uniform 

Design » a été adoptée, la régression linéaire multiple a été choisie, prenant en compte 

l’existence de plusieurs variables indépendantes (4 métabolites secondaires testés à 11 

niveaux différents), afin d’en dégager les effets majeurs. 

Pour la comparaison de plusieurs groupes où seul l’effet de la présence de MxG est 

évalué, une ANOVA à un facteur est d’abord effectuée : c’est le cas dans les essais en 

microcosme de sol reconstitué (sol A3 du PE1) puis de sols de friche (sols H1, H2, M2 et 

cendres volantes), avec mesures de la croissance des plantes (incluant taille, biomasse, teneurs 

en chlorophylle), des  concentrations en HAP restant après culture et de divers paramètres 

physicochimiques dans les sols. Si une différence significative entre les échantillons est 

observée, il s’en suit un test post-hoc afin de savoir entre quels groupes se situe la différence. 

Le test de Student Newman-Keuls (p < 0,05) est utilisé pour déterminer entre quels 

échantillons se situe la différence. Dans le cas de groupes ayant un nombre d’échantillons 

variable, le test de Dunn est réalisé à la place du test de Student Newman-Keuls (p < 0,05). En 

revanche, pour les tests de biostimulation bactérienne en milieu riche où deux facteurs (± 

HAP, ± exsudats de MxG) sont considérés, des ANOVA à deux facteurs sont donc réalisées. 

Il en est de même pour les essais de culture de MxG en sol standard A3 (PE1) où les effets de 

trois facteurs (± HAP ± bactéries dégradantes ± MxG) sont analysés lors des dénombrements 

bactériens (p < 0,05). 

Dans les cas où la normalité des distributions n’est pas vérifiée, les échantillons sont 

comparés d’après le test de Kruskall-Wallis (p < 0,05). Si une différence significative entre 

les échantillons est observée, la même démarche relative aux tests post-hoc précédemment 

énoncée est suivie. 
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III. RESULTATS ET DISCUSSION 

III.1. Impact des exsudats racinaires sur la 

biodégradation des HAP par co-métabolisme : 

études in vitro 

III.1.1. Détermination des profils de contamination en HAP des sols 

de friche et choix des molécules à tester 

Dans un premier temps, les profils de contamination en HAP des sols de friche étudiés 

ont été établis (Figure 21). Il s’agissait de disposer d’une connaissance plus approfondie des 

polluants présents avant d’étudier l’apport des exsudats racinaires de MxG vis-à-vis de leur 

dégradation (par co-métabolisme exsudats-HAP; essais in vitro, § II.3.1). Dans un second 

temps, le suivi de ces polluants servira également de support à la compréhension des 

mécanismes de dégradation à une échelle d’observation plus complexe (essais en 

microcosmes, II.1.2).  
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Figure 21 : Profil des teneurs moyennes en HAP dans les trois sols de friche contaminés H1, H2 

et M2, (valeurs moyennes ± erreur type, n = 5). 
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La représentation graphique des différents profils de contamination en HAP permet de 

souligner la prédominance du pyrène (4 cycles) parmi les HAP « lourds » dans les trois sols 

de friche (Figure 21). Le sol H1 (III.2, PE1f) a en outre la teneur la plus élevée en HAP totaux 

(1480,6 mg/kg sol sec). Le sol H2, échantillonné dans la même zone que le sol H1, présente 

des teneurs en HAP plus faibles : globalement 3,8 fois moins de HAP totaux que H1 (403,5 

mg/kg sol sec contre 1480,6 pour H1). 

La teneur en HAP de ces sols s’explique de par l’historique du site (zone de traitement des 

gaz et de déchargement du coke) (BASOL, 2008). En comparaison, le sol M2 contient des 

concentrations en HAP à l’état de « traces » en comparaison à H1 et H2 : globalement 59 fois 

moins de HAP totaux que H1 (24,9 mg/kg sol sec contre 1480,6 pour H1; Tableau 15). Les 

valeurs mesurées pour le sol H1, élevées malgré la cessation des activités sur le site il y a 

30 ans (1480,6 mg/kg sol sec, Tableau 15), indiquent la présence d’une fraction de « résidus 

liés » récalcitrante à la dégradation. Cette fraction résulte généralement des phénomènes de 

« vieillissement » du sol qui se manifestent par une diminution de la désorption des HAP 

adsorbés à la matière organique (avec migration et séquestration dans les micro- et nanopores 

du sol, (Bogan & Sullivan, 2003; Nam et al., 1998) ou une diminution de la dissolution des 

HAP compris dans la « phase liquide non aqueuse » (incluant les goudrons de houille) 

(Mahjoub et al., 2000; Yeom et al., 1996). 

Pour ces trois sols, l’anthracène, le phénanthrène ainsi que le fluorène constituent les 

contaminants les plus représentés concernant les HAP « légers » (moins de 4 cycles). Ces 

trois molécules ainsi que le fluoranthène (isomère structural du pyrène) seront par conséquent 

utilisés dans les essais de biostimulation in vitro de la dégradation des HAP par 

co-métabolisme exsudats de MxG-HAP. 

En définitive, ces trois sols comportent des degrés de contaminations variables mais 

représentatifs de ceux reportés pour les sols de friche lié à l’industrie du charbon, avec une 

prédominance de HAP « lourds » (4 cycles et plus) (Haeseler et al., 1999; Hwang & 

Cutright, 2002). Le pyrène, HAP récalcitrant à la dégradation (du fait de sa stabilité 

électro-chimique liée à la délocalisation des électrons π dans l’ensemble de la molécule), 

sera utilisé comme molécule de référence pour l’enrichissement de cultures bactériennes 

mixtes dégradantes dans la première partie de ce travail. 
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III.1.2. Collecte et identification des exsudats racinaires de 

Miscanthus x giganteus  

Dans le cadre de l’étude de la biostimulation de la croissance et de l’activité des 

communautés bactériennes, en particulier celles impliquées dans la dégradation des HAP par 

co-métabolisme, l’identification des sécrétions racinaires de Miscanthus x giganteus a suivi 

celle des profils de contamination des sols. Ce travail a tout d’abord reposé sur une phase 

exploratoire (échantillons non répliqués) durant laquelle les trois classes majeures de 

molécules exsudées (acides aminés, sucres et acides organiques) ont été analysées en tant que 

composés pouvant supporter de manière non sélective le développement des communautés 

bactériennes telluriques. Dans un premier temps, les teneurs en acides aminés ont été évaluées 

dans les composés organiques solubles accumulés au niveau rhizosphérique (produits 

rhizosphériques collectés dans de l’eau distillée). Elles ont été comparées à celles issues 

d’exsudats racinaires stricto sensu (extraction dans 0,01 M CaSO4). Cette dernière méthode, 

en simulant les conditions de pression osmotique régnant dans les sols, permet une estimation 

plus précise de la quantité effectivement exsudée par les racines en un temps donné (Cakmak 

et al., 1988). L’ensemble des résultats est présenté dans le tableau 16.  

Tableau 16 : Comparaison de la teneur en acides aminés des produits rhizosphériques de MxG 
(collectés dans de l’eau distillée) à celle des  exsudats racinaires (collectés dans 0,01M CaSO4). 

Produits rhizosphériques 
(eau distillée) 

Exsudats 
(CaSO4) 

Acides aminés Concentration 
(µg/g sécrétion 

racinaire) 

% 
fraction 

totale 

Concentration  
(µg/g sécrétion 

racinaire) 

% fraction 
totale 

Ratio 
P/E* 

Alanine 207,76 1,60 22,14 5,24 9,4 
Arginine 201,22 1,55 18,98 4,49 10,6 

Acide aspartique 634,00 4,87 79,80 18,88 7,9 
Cystéine 109,21 0,84 32,42 7,67 3,4 

Acide glutamique 512,58 3,94 31,59 7,47 16,2 
Glycine 125,64 0,97 37,63 8,90 3,3 
Histidine 102,81 0,79 8,02 1,90 12,8 
Isoleucine 297,07 2,28 2,14 0,51 138,8 
Leucine 17,94 0,14 3,34 0,79 5,4 
Lysine 529,09 4,07 39,13 9,26 13,5 

Méthionine 17,53 0,13 2,14 0,51 8,2 
Phénylalanine 244,80 1,88 9,95 2,35 24,6 

Proline 8637,76 66,41 36,56 8,65 236,2 
Sérine 625,47 4,81 50,93 12,05 12,3 

Thréonine 203,18 1,56 17,46 4,13 11,6 
Tyrosine 80,22 0,62 14,35 3,40 5,6 
Valine 461,10 3,54 16,09 3,81 28,7 

Somme 13007,38 100 422,67 100 30,77 
* : ratio des concentrations (µg/g sécrétion racinaire) en [produits rhizosphériques H2O d / exsudats CaSO4]. 
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Dix-sept des acides aminés ont été mis en évidence parmi les produits rhizosphériques 

de MxG (Formanek et al., 2009; Hromadko et al., 2010), qui se retrouvent également dans les 

exsudats racinaires stricto sensu (Tableau 16). Le tryptophane, la glutamine et l’asparagine 

n’ont pu être détectés dans les conditions expériementales. Les acides aminés peuvent 

directement servir de substrat de croissance pour les microorganismes (Marschner et al., 

1986; Nguyen, 2003; Yoshitomi & Shann, 2001). L’isoleucine et la proline se démarquent 

clairement des autres acides aminés de part leur concentration respectivement 138,8 et 236,2 

fois plus élevées dans les produits rhizosphériques que dans les exsudats extraits au CaSO4 

(Tableau 16). La proline et dans une moindre mesure l’isoleucine peuvent être impliqués dans 

les phénomènes de chimiotactisme vis-à-vis des bactéries promouvant la croissance végétale 

(ex  : Pseudomonas sp.; Singh et al., 2001). Dans le contexte de la bioremédiation, 

l’accumulation transitoire de certains acides aminés comme l’isoleucine pourrait également 

favoriser la croissance  sélective de souches à phénotype dégradants (ex  : Citrobacter sp.;  

Mohammadi et al., 2007).  

Les disparités moins marquées dans la répartition (% fraction totale) des différents 

acides aminés identifiés dans les exsudats extraits au CaSO4, indiquent un profil d’exsudation 

très différent des composés collectés au niveau rhizosphérique. Aussi, l’identification des 

sucres majoritaires sécrétés par MxG, molécules par ailleurs rapidement assimilables par les 

microorganismes rhizosphériques, a été poursuivie à partir d’extraits obtenus via la méthode 

de collecte au CaSO4 (tableau 17). 

Tableau 17 : Identification des sucres majoritaires présents dans les exsudats racinaires de MxG 

(collectés dans 0,01M CaSO4). 

Sucres 
Concentration  
(µg/g racine sèche/h) 

Sucrose 105,75 
Arabinose 27,79 
Glucose 18,44 
Fructose 14,84 

Quatre sucres, sources d’énergie et de carbone rapidement assimilables, ont aussi été 

détectés dans les exsudats racinaires (Tableau 17). Ils sont susceptibles de favoriser le 

développement non spécifique des populations bactériennes mais aussi d’intervenir dans les 

phénomènes de chimiotactisme, e.g. glucose (Chuiko & Kurdish, 2004; Cunningham et al., 

1996; Nguyen, 2003). Les sucres ainsi que les acides aminés peuvent également intervenir 

dans des phénomènes de répression catabolique, en particulier lorsque les autres molécules 



 145 

organiques en présence sont plus difficilement assimilables, e.g. HAP (Stülke & Hillen, 1999) 

(Tableau 6, p83).  

Afin de disposer d’un support mieux maitrisé dans la compréhension des mécanismes 

induisant la rhizodégradation des HAP ex planta, i.e. stimulation des communautés 

bactériennes dégradantes autochtones, la détermination de la composition en analogues 

structuraux des HAP, molécules de type acides organiques aromatiques (Tableau 18) et 

métabolites secondaires polyphénoliques tels que flavonoides et dérivés (Tableau 19), a été 

réalisée. Ces composés, du fait de similitudes structurales partielles avec les micropolluants, 

seraient suceptibles d’induire l’expression génique des enzymes impliquées dans la 

dégradation des HAP par co-métabolisme (Crowley et al., 2000; Singer et al., 2003). 

Toutefois, ils ne représentent généralement qu’une fraction minoritaire des molécules 

exsudées (Phillips, 2008), leur mise en évidence n’a été rendue possible qu’à partir de 

l’analyse des extraits aqueux (eau distillée) des exsudats racinaires de MxG. Dans un premier 

temps, les teneurs en acides organiques de structure phénolique, dérivés du métabolisme des 

composés lignifiés, a été déterminée dans les produits rhizosphériques (Tableau 18). 

Tableau 18 : Composition en acides phénoliques des produits rhizosphériques de MxG (collectés 

à l’eau distillée). 

Acides phénoliques Concentration (µg/g produits  
rhizosphériques) 

acide parahydroxybenzoïque 89,03 
acide parahydroxybenzaldéhyde 119,75 
acide 3,4 diméthoxycinnamique 105,46 

acide vanillique 5,82 
acide caféique 4,40 

Cinq acides phénoliques ont été mesurés au-delà du seuil de détection, à des 

concentrations du même ordre que celles reportées pour la majorité des acides aminés (~4,40 

à 119 µg/g produits rhizosphériques, Tableau 18). Les acides p-hydroxybenzoïque et 

vanillique sont des constituants de la lignine dont ils peuvent être libérés par hydrolyse 

alcaline. Concernant les acides cinnamiques, quatre sont également très largement répandus 

chez les végétaux. Pratiquement tous les organes végétaux contiennent notamment de l’acide 

caféique et p-coumarique (Bate-Smith, 1962). La présence naturelle de ces composés 

aromatiques dans l’environnement est un des facteurs explicatifs de la capacité répandue chez 

les bactéries de la dégradation de composés aromatiques (Singer et al., 2004). L’utilisation de 

plantes riches en tissus lignifiés comme MxG (Lewandowski et al., 2000) pourrait donc 

constituer un atout supplémentaire dans la prévalence de ce phénotype de dégradation.  
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  De l’acide p-coumarique, essentiellement issu de la dégradation des composés 

lignifiés dans les sols, avait également été détecté. Pour identifier les analogues structuraux 

des HAP de type métabolites secondaires (flavonoïdes et dérivés), les exsudats ont été 

collectés après culture des plantes dans du sable de quartz, substrat « pauvre » favorisant la 

production de métabolites secondaires  (D'Arcy, 1982; Lattanzio et al., 2009). Les résultats 

sont illustrés au tableau 19. 

Tableau 19 : Concentration relative en polyphénols extractibles au méthanol (mg/mL) dans les 
exsudats racinaires de MxG; classés du temps de rétention le plus faible au plus élevé, n = 3, ld : 

valeur inférieure à la limite de détection. (Técher et al., 2011) 

Composé  
aromatique 

Concentration 
(mg/mL d’extrait 

méthanolique) 

Structure 
moléculaire 

Commentaires 

Acide gallique 0,711 (± 0,006) 
 

retrouvé sous forme d’esters (gallates de 
catéchine) 

Catéchine 0,062 (± 0,003) 
 

retrouvée sous forme estérifiée avec 
l’acide gallique 

Acide 
chlorogénique 

ld 
 

dérivé de l’acide hydroxycinnamique 

Acide caféique 0,062 (± 0,002) 
 

dérivé hydroxylé de l’acide p-
coumarique 

Acide p-
coumarique 

0,071 (± 0,003) 
 

dérivé de l’acide cinnamique, précurseur 
de centaines de métabolites IIres 

Isovitexine 0,846 (± 0,004) 
 

forme hétéroside de l’apigénine 
(apigénine-6-C-glucoside) 

Rutine 1,889 (± 0,008) 

 

forme hétéroside de la quercétine (3-O-
rutinosylquercétol) 

Quercétine 1,926 (± 0,004) 

 

- forme non osidique de la rutine  

Acide 
cinnamique 0,086 (± 0,004) 

 

précurseur précurseur de centaines de 
métabolites IIres dont acide salycilique, 

acide gallique 

Apigénine 0,966 (± 0,004) 
 

- forme non osidique de l’isovitexine 

 Cinq composés majeurs sont de type flavonoïdes : la quercétine, la rutine, l’apigénine, 

l’isovitexine, et l’acide gallique (Tableau 19). Les acides galliques jouent un rôle 

prépondérant dans la structure de certains tannins dont ils sont libérés par hydrolyse acide. Il 

est intéressant de noter à ce sujet qu’une composition qualitative similaire en composés 

phénoliques (rutine, quercétine, catéchine, acides gallique, caféiques et chlorogénique) a 
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récemment été publiée, extraite d’une culture de « racines chevelues » de « blé noir » 

fourrager, plante originaire d’Asie du sud-est et également adaptée aux sols peu nutritifs (Kim 

et al., 2009). La composition en métabolites secondaires est dominée par la présence de deux 

flavonoïdes : la quercétine et la rutine, avec des concentrations d’environ 2 mg/mL d’extrait 

méthanolique chacun (Tableau 19). La quercétine pourrait résulter de l’hydrolyse de la rutine 

qui en est un dérivé osidique (Vogrincic et al., 2010) (Tableau 19).  

De manière générale, les acides aminés, sucres et acides organiques identifiés au 

niveau de la rhizosphère de MxG sont des promoteurs de croissance bactérienne non 

spécifiques (Cunningham et al., 1996; Nguyen, 2003). Ils peuvent de fait réprimer 

l’expression de la voie catabolique de composés aromatiques plus récalcitrants à la 

dégradation e.g. HAP (Stülke & Hillen, 1999). En revanche, du fait de leur structure 

aromatique polycyclique, les métabolites secondaires de type flavonoïdes (Tableau 19) sont 

susceptibles d’induire les phénomènes de dégradation par co-métabolisme (Singer et al., 

2003) et par conséquent de favoriser davantage certaines voies de biodégradation des HAP 

(induction de l’expression génique des enzymes permettant la dégradation par co-

métabolisme). 

III.1.3. Biostimulation de la croissance bactérienne et de l’activité 

de dégradation des HAP : tests en microplaques  

Afin d’apporter des éléments de réponse quant aux mécanismes de rhizodégradation 

des HAP ex planta, l’impact des exsudats racinaires de MxG sur la dégradation par 

co-métabolisme exsudats-HAP a d’abord été étudié in vitro. Pour ce faire, la biostimulation 

de cultures bactériennes mixtes dégradantes en présence ou non de HAP et d’exsudats 

racinaires a été évaluée par des mesures de croissance et d’activité catabolique.  

 

III.1.3.1. Isolement et identification de cultures bactériennes mixtes 

dégradantes 

L’étude de l’influence du co-métabolisme dans la biodégradation des HAP a débuté 

par l’isolement et l’identification de cultures mixtes dégradantes. Il s’agissait d’identifier un 

panel de souches bactériennes pré-sélectionnées pour leurs capacités à dégrader le pyrène et 

les souches bactériennes issues du sol de friche industrielle H1 (témoignant de la plus forte 
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contamination en HAP, Tableau 15), impliquées dans la dégradation des HAP. En effet, la 

biodégradation des HAP dans les sols, en particulier ceux à hauts poids moléculaires (4 cycles 

et plus), résulte généralement de l’action combinée de bactéries agissant successivement en 

coopération ou de manière opportune à chacune des étapes du catabolisme (Johnsen et al., 

2005). Afin de mettre l’accent sur les phénomènes de dégradation par co-métabolisme, des 

enrichissements sélectifs en présence de pyrène et de divers co-métabolites (phénanthrène, 

salicylate, gasoil) ont été réalisés en milieu minimum, d’après les méthodes reportées par 

Gaskin et Bentham (2005). Les différentes « stratégies » de dégradation utilisées par les 

diverses cultures mixtes ainsi que l’impact des exsudats racinaires de MxG sur leur croissance 

et leur activité de dégradation pourront être mises en relation ultérieurement, i.e. au cours des 

essais de biostimulation in vitro (II.3.2). Ainsi, une augmentation de croissance bactérienne 

associée à une dégradation accrue des HAP, ou encore la spécifité d’action de ces exsudats 

sur certaines cultures mixtes, sont autant d’hypothèses qui pourront être éprouvées durant les 

essais de biostimulation. En outre, la sélection, parmi les populations bactériennes 

majoritaires au niveau rhizosphérique (au cours des essais de culture en sols contaminés 

(II.1.2), de souches dégradantes affiliées à celles présentement isolées pourrait également être 

appréhendée par la suite. 

Les co-métabolites ou dérivés d’hydrocarbures, choisis comme éléments de « pression 

de sélection » pour la croissance bactérienne dans l’enrichissement des différentes cultures 

mixtes, représentent autant de sources de carbone assimilables que de « stratégies » de 

dégradation par co-métabolisme : 

- pyrène seul : sélection de souches initiatrices de la dégradation (Juhasz et al., 1997);  

- pyrène et phénanthrène : sélection de souches capable de croître en présence de pyrène 

par co-métabolisme avec le phénanthrène (Hwang & Cutright, 2002; Juhasz et al., 

1997);  

- pyrène et salicylate de sodium : le salicylate est un intermédiaire de dégradation dans 

certaines voies du catabolisme des HAP (naphtalène, phénanthrène), pouvant induire 

l’expression d’enzymes dégradantes (Chen & Aitken, 1998; Euliss et al., 2008; Singer 

et al., 2003);  

- pyrène et gasoil : augmentation de la biodisponibilité du pyrène par formation d’une 

phase liquide non aqueuse et stimulation de la production de biotensioactifs; présence 

de composés pouvant être utilisés comme co-métabolites (Kanaly et al., 2000). 
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Les souches restant après 40 jours de culture ont été isolées, leur ADN génomique 

extrait puis amplifié par PCR (Muyzer et al., 1993), et séquençé (Genoscreen). 

L’identification finale a été réalisée après comparaison des séquences des ADNr 16S à une 

base de données, le « Ribosomal Database Project » ou RDP (Cole et al., 2006) (Tableau 20). 

Parallèlement, à ce travail, chaque souche isolée a été mise à croître sur gélose milieu 

minimum supplémentée en pyrène pour vérification de leurs capacités à dégrader le pyrène.  

Cultures mixtes isolées à partir des bactéries pré-sélectionnées (Técher et al., 2011) 

L’ensemble des résultats, relatifs aux souches pré-sélectionnées d’une part et aux 

souches du sol de friche d’autre part, est résumé respectivement dans les Tableau 20 et 

Tableau 21. 

Tableau 20 : Identification des souches bactériennes pré-sélectionnées et isolées selon les 4 
modalités d’enrichissement [LP : pyrène; LPP : pyrène + phénanthrène; LPS : pyrène + 
salicylate; LPG : pyrène + gasoil]; en couleur : isolats proches de souches identiques référencées 
dans le RDP.  

Source de 
carbone 

(nombre de souches  
différentes isolées) 

 
Classification  

phylogénétique 
Séquence homologue 

la plus proche 

 
Capacité à  
dégrader  
le pyrène 

 
α  proteobacteria  Rhizobium galegae  + 

γ  proteobacteria  Citrobacter amalonaticus ++ 

γ  proteobacteria uncultured Serratia sp. + 

LP : 
Pyrène 

(4) 
γ  proteobacteria Enterobacteriaceae AcOx31A + 

γ  proteobacteria 
Ochrobactrum sp. 8M6 ++ LPP : 

Pyrène 
+ 

Phénanthrène 
(2) 

γ  proteobacteria Serratia rubidaea ++ 

β proteobacteria Ralstonia sp. CS2 - 

Gemmatimonadetes uncultured Gemmatimonas sp.  + 

γ  proteobacteria Stenotrophomonas sp. DFK5 ++ 

γ  proteobacteria Citrobacter amalonaticus ++ 

γ  proteobacteria Enterobacter cloacae spp. cloacae ++ 

γ  proteobacteria uncultured Serratia sp. + 

LPS : 
Pyrène 

+ 
Salicylate 

(7) 

Verrucomicrobia uncultured  Verrucomicrobiales sp. + 

γ  proteobacteria uncultured Acinetobacter sp. + 

γ  proteobacteria Enterobacter sp. No. 35  - 

γ  proteobacteria uncultured Serratia sp. + 

LPG : 
Pyrène 

+ 
Gasoil 

(4) γ  proteobacteria Serratia rubidaea - 
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Un nombre variable de souches a pu être isolé en fonction des co-métabolites en 

présence : 4 souches pour pyrène seul (LP), 2 pour [pyrène + phénanthrène] (LPP), 7 pour 

[pyrène + salicylate] (LPS) et 4 pour [pyrène + gasoil] (LPG) (Tableau 20). Toutes les souches 

appartiennent à des genres bactériens impliqués dans la dégradation des HAP d’après la 

littérature (Chauhan et al., 2008; Germida et al., 2002). 

 L’ensemble des souches issues de la modalité d’enrichissement pyrène seul et [pyrène 

+ phénanthrène] a témoigné de la capacité à utiliser le pyrène comme substrat de croissance 

(Tableau 20). En revanche, une souche, identifiée comme Ralstonia sp. CS2, sur les 7 isolées 

dans la modalité [pyrène + salicylate] ne semble pas être en mesure de métaboliser le pyrène. 

La proportion de souches incapables d’utiliser le HAP comme unique source de carbone et 

d’énergie est plus importante dans la modalité [pyrène + gasoil] où deux des quatre souches 

isolées n’ont pas témoigné de croissance sur gélose en présence de pyrène : Enterobacter sp. 

No. 35 et Serratia rubidaea (Tableau 20). La capacité des deux autres souches Acinetobacter 

sp. et Serratia sp. à dégrader le pyrène (notée « + ») est par ailleurs moins marquée que pour 

Citrobacter amalonaticus par exemple (notée « ++ »), isolée à partir de la modalité pyrène 

seul. L’ajout de gasoil, mélange d’hydrocarbures essentiellement aliphatiques, suggère un 

détournement des voies métaboliques bactériennes vers l’utilisation du carburant à l’instar du 

HAP. Cette hypothèse pourra être vérifiée par la suite durant les tests en microplaques de 

biostimulation [exsudats-HAP] en milieu minimum liquide à long terme (45 jours).  

La souche Citrobacter amalonaticus est redondante avec la modalité [pyrène + 

salicylate] (surlignée en orange dans le Tableau 20). La modalité [pyrène + salicylate] 

témoigne, par ailleurs, de la plus grande diversité de souches isolées, sept au total, appartenant 

toutes à des genres différents : Ralstonia, Gemmatimonas, Stenotrophomonas, Citrobacter, 

Enterobacter, Serratia et Verrucomicrobia (Tableau 20). Dans le cas présent, il semblerait 

que la présence de salicylate ait favorisé l’induction de la dégradation de HAP lourds via le 

co-métabolisme et le maintien d’une plus grande diversité de souches dégradantes 

métaboliquement actives. Toutefois, la croissance différentielle des colonies observée sur 

[gélose + pyrène] (notée « ++ », « + » et « - », Tableau 20)  laisse supposer que certaines 

souches, en particulier Ralstonia (précédemment citée) peuvent s’être développées 

uniquement par assimilation du salicylate ou de métabolites intermédiaires de dégradation du 

pyrène et du salicylate. La souche Serratia sp. citée dans la modalité [pyrène + gasoil] est 

aussi redondante avec les modalités pyrène seul et [pyrène + salicylate] (surlignée en bleu 

dans le Tableau 20). La présence de Serratia sp. et de Citrobacter amalonaticus dans 
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différentes modalités d’enrichissement (LP, LPS, LPG) pourrait s’expliquer par leur capacité 

à initier la dégradation du pyrène. 

Seulement deux souches, Ochrobactrum sp. 8M6 et Serratia rubidaea, ont été isolées 

en présence de phénanthrène et de pyrène, ces souches n’étant par ailleurs pas identifiées dans 

la modalité pyrène (Tableau 20). Le phénanthrène, étant un HAP léger à 3 cycles, il est plus 

facilement dégradé (Johnsen et al., 2005). Les bactéries mises en évidence seraient davantage 

aptes à dégrader le phénanthrène que les souches identifiées dans la modalité 

d’enrichissement pyrène seul (notamment les souches Serratia sp. et Citrobacter 

amalonaticus absente de LPP). Les capacités de Ochrobactrum sp. 8M6 et Serratia rubidaea 

à dégrader le pyrène (notée « ++ » pour les deux souches) indiqueraient qu’elles métabolisent 

le HAP par la voie de dégradation du phénanthrène (décrite à la Figure 7).  

Par la suite, l’étude comparative de l’impact des exsudats racinaires de MxG sur la 

croissance et la biodégradation par ces différentes cultures mixtes pourrait mettre en évidence 

une biostimulation davantage marquée pour certains groupes du fait de la diversité des 

« stratégies » de dégradation impliquées; ces résultats permettraient alors de mieux 

appréhender les phénomènes de co-métabolisme mis en jeu et de préciser la structure des 

molécules contenues dans les exsudats et impliquées dans cette « biostimulation ». 

Cultures mixtes isolées à partir du sol de friche  

Des cultures mixtes de bactéries dégradantes ont également été isolées à partir du sol 

de friche contaminé H1, d’après les mêmes modalités d’enrichissement (Tableau 21). L’étude 

de l’impact des exsudats racinaires réalisée sur ces bactéries permettra de vérifier si la 

biostimulation observée à partir des souches pré-sélectionnées et issues de diverses origines 

régionales peut être « transposée » à des souches particulièrement adaptées aux sols de friche. 
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Tableau 21 : Identification des souches bactériennes isolées à partir du sol de friche contaminé 
selon les 4 modalités d’enrichissement [SP : pyrène; SPP : pyrène + phénanthrène; SPS : pyrène 
+ salicylate; SPG : pyrène + gasoil]; en couleur : isolats proches de souches identiques référencées 
dans le RDP.  

Source de 
carbone 

(nombre de 
souches 

différentes 
isolées) 

 
 

Classification  
phylogénétique 

(Gram) 

Séquence homologue 
la plus proche 

Capacité à 
dégrader 
le pyrène 

β  proteobacteria (-) Achromobacter xylosoxidansssp. xylosoxidans ++ 
γ  proteobacteria (-) Stenotrophomonas sp. DFK5 + 
γ  proteobacteria (-) uncultured gamma proteo-bacterium 

Pseudomonas sp. 
++ 

SP : 
Pyrène 

(4) 
γ  proteobacteria (-) Pseudomonas sp. AKB-2008-E116 + 
β  proteobacteria (-) Delftia acidovorans + 
γ  proteobacteria (-) bacterium QLW23-isolateX (Rheinheimera) + 
γ  proteobacteria (-) Stenotrophomonas sp. DFK5 - 
γ  proteobacteria (-) Pseudomonas sp. AKB-2008-E116 ++ 
γ  proteobacteria (-) uncultured Citrobacter sp. ++ 
γ  proteobacteria (-) uncultured Pantoea sp. + 
γ  proteobacteria (-) Pseudomonas mendocina + 
γ  proteobacteria (-) potato plant root bacterium RC-III-

94(Enterobacteriaceae) 
++ 

γ  proteobacteria (-) uncultured gamma proteobacterium 
Pseudomonas sp. 

++ 

β  proteobacteria (-) Delftia acidovorans + 

SPP : 
Pyrène 

+ 
Phénanthrène 

(11) 
 

γ  proteobacteria (-)  Pseudomonas sp. 01WB02.2-23  ++ 

β  proteobacteria (-) Delftia acidovorans + 
β  proteobacteria (-) uncultured Comamonadaceae bacterium - 
γ  proteobacteria (-) Pseudomonas sp. 01WB02.2-23 ++ 
γ  proteobacteria (-) uncultured Citrobacter sp ++ 
γ  proteobacteria (-) Klebsiella oxytoca + 
γ  proteobacteria (-) uncultured maize rhizosphere bacterium 

c9_23 
- 

SPS : 
Pyrène 

+ 
Salicylate 

(7) 
 

Firmicutes (+) Caryophanon sp. AKB-2008-361A + 
β  proteobacteria (-) Burkohlderia sp. - 
γ  proteobacteria (-) rhizosphere soil bacterium RSI-39 

(Buttiauxella) 
++ 

γ  proteobacteria (-) uncultured Serratia sp. ++ 
γ  proteobacteria (-) uncultured denitrifying bacterium 

(Enterobacteriaceae) 
+ 

SPG : 
Pyrène 

+ 
Gasoil 

(5) 
γ  proteobacteria (-) Serratia sp. DT3 ++ 
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Différentes souches bactériennes ont été isolées en fonction des modalités 

d’enrichissement : 4 pour le pyrène seul (SP), 11 pour [pyrène + phénanthrène] (SPP), 7 pour 

[pyrène + salicylate] (SPS) et 5 pour [pyrène + gasoil] (SPG) (Tableau 21). Des souches 

appartenant aux mêmes genres que les bactéries pré-sélectionnées (Tableau 20), ont pu être 

mises en évidence : Enterobacter (SPP, SPG), Serratia (SPG), Stenotrophomonas (SP, SPP) 

(Tableau 21), confortant l’idée de l’implication de ces bactéries dans la biodégradation des 

HAP. Des souches sont aussi retrouvées de manière redondante à travers certaines modalités : 

Stenotrophomonas sp. DFK5, uncultured Pseudomonas sp. et Pseudomonas sp. AKB-2008-

E116 dans les cultures mixtes SP et SPP, Delftia acidovorans, Pseudomonas sp. 01WB02.2-

23 et Citrobacter sp dans les cultures mixtes SPP et SPS (Tableau 21, en couleur). Les 

capacités de dégradation du pyrène des souches isolées sont aussi variables, allant de 

l’incapacité à utiliser le pyrène comme unique source de carbone et d’énergie pour celle 

affiliée à Burkohlderia sp. par exemple (SPG, Tableau 21) à la croissance avec halo 

transparent pour celle affiliée à Citrobacter sp (SPP et SPS, Tableau 21).  

De manière similaire aux résultats obtenus précédemment (Tableau 20), davantage de 

souches différentes ont pu être identifiées en présence de pyrène supplémenté en 

phénanthrène (11 souches) ou en salicylate (7 souches) que pour le pyrène seul (4 souches) 

(Tableau 21), soulignant là-aussi l’importance du co-métabolisme dans la biodégradation des 

HAP. Par ailleurs, le phénanthrène et le salicylate étant des molécules plus solubles et par 

conséquent plus rapidement assimilables que le pyrène, l’utilisation préférentielle de ces 

composés à l’instar du HAP à 4 cycles par certaines souches pourrait expliquer les variations 

observées dans les capacités de dégradation.  

La croissance en milieu liquide favorise généralement le développement de souches 

bactériennes opportunistes à taux de croissance élevé. Ces souches, dites à stratégie de 

développement « r », comprennent souvent des bactéries gram (-) appartenant à la division 

des α, γ et β proteobacteria isolées à partir des souches pré-sélectionnées du laboratoire et du 

sol de friche. Celles du genre Pseudomonas, retrouvés ici dans les cultures mixtes SP, SPP, et 

SPS (Tableau 21), sont des bactéries d’une grande versatilité dans la gamme de substances 

organiques dégradables et généralement très représentées dans le compartiment 

rhizosphérique des sols (Johnsen et al., 2005). En revanche, en présence de gasoil, aucune 

souche préalablement identifiée dans d’autres modalités d’enrichissement n’est retrouvée. 
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Ces résultats montrent l’influence multiple du co-métabolisme lors de l’isolement de 

cultures mixtes bactériennes dotées de capacités de dégradation d’un HAP « lourd », en 

l’occurrence le pyrène. Trois éléments essentiels sont à retenir : 

- la présence de composés aromatiques (salycilate et phénanthrène) est le facteur 

prépondérant pour le maintien (souches pré-sélectionnées) ou le développement 

(souches issues du sol de friche) d’une plus grande diversité de souches dégradantes 

ou résistantes aux HAP;  

- la présence de composé à structure polycyclique plus facilement dégradable 

(phénanthrène) est un élément fort de pression de sélection;  

- la biodisponibilité des molécules affecte la diversité bactérienne en orientant les 

souches vers l’utilisation préférentielle de substrats plus rapidement assimilables 

(molécules de tailles réduites avec le salycilate, phase liquide non aqueuse avec le 

gazoil). 

Afin de mieux appréhender ces phénomènes de co-métabolisme dans le cadre de la 

rhizodégradation des HAP, le système à trois composantes [HAP-bactéries dégradantes- 

exsudats racinaires de MxG] a d’abord été étudié « in vitro ». Des cultures bactériennes avec 

mesure de la croissance et de l’activité globale de dégradation (HAP et/ou exsudats) ont été 

réalisées à partir des différentes cultures mixtes précédemment identifiées (cultures « souches 

pré-sélectionnées » et cultures « souches du sol de friche »), en présence de HAP5 et des 

exsudats totaux de MxG; ces derniers contenant des molécules (poly)cycliques pouvant jouer 

le rôle de co-métabolites de dégradation des HAP (III.1.2, tableau 19).    

III.1.3.2. Essais en microplaques : étude préliminaire des effets à court 

terme 

Dans un premier temps, l’impact des produits rhizosphériques de MxG a été évalué sur 

la biostimulation à court terme (21h de culture) des bactéries dégradantes de la culture mixte 

« LP » dans un milieu de culture riche6 ou un milieu minimum (milieu minéral de Buschnell-

Hass). L’emploi d’un milieu minimum permet de confirmer l’utilisation des composés en 

présence (HAP comprenant un mélange de phénanthrène, fluorène, pyrène et fluoranthène 

                                                
5 mélange représentatif des différentes classes retrouvées in situ (III.1.1) 
6 milieu « YEPG » utilisé pour l’isolement des différentes souches sur gélose  
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respectivement à 90/9/9/9 mg/L, II.3.2 et produits rhizosphériques), ces molécules étant les 

seules sources de carbone disponibles.  

III.1.3.2.1. Effets des exsudats sur la croissance bactérienne 

Les résultats relatifs à la croissance bactérienne suite à l’ajout de différentes 

concentrations de produits rhizosphériques de MxG (12,5 à 200 mg/mL, II.3.2.1) sont 

reportés à la Figure 22, après 21h d’incubation en milieu riche (A) et en milieu minimum (B). 

L’apport de deux autres sources de carbone facilement assimilables (extraits de levure 

(YEPG) ou glucose) a été évalué en parallèle. Ces suppléments ont été apportés en 

concentration massique équivalente à celle de la plus faible dose de produits rhizosphériques 

(12,5 mg/mL) et servent d’éléments de comparaison quant à l’augmentation de croissance 

résultant de l’ajout des sécrétions racinaires. 
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Figure 22 : Effets comparatifs de l’ajout de produits rhizosphériques de MxG, d’extraits de 
levure (YEPG) et de glucose sur la croissance de la culture bactérienne mixte  LP. Des mesures 
d’absorbance à 620 nm ont été effectuées après 21h d’incubation des bactéries : A) en milieu riche 
(YEPG), B) en milieu minimum de Buschnell-Hass, tout deux supplémentés par du YEPG additionnel 
ou glucose (à 12,5 mg/mL chacun), ainsi que des produits rhizosphériques : P.rhiz.  (12,5; 25; 50; 100 
et 200 mg/mL). Valeurs ± écarts types (n = 4). Différences significatives entre les groupes indiquées 
par des lettres minuscules : A) a : par rapport au témoin milieu riche (-) sans YEPG additionnel / ou 
+YEPG /ou + glucose, b : par rapport témoin milieu riche (-) sans YEPG additionnel / ou +YEPG; B) 
*  : par rapport au témoin milieu minimum BH sans aucune source de carbone additionnelle (-).  

En milieu riche, l’ajout de glucose ou de YEPG n’entraîne pas de différence de 

croissance (Figure 22 A) : le milieu de culture fournit en quantité suffisante tous les éléments 

nécessaires à la croissance bactérienne sur la durée considérée (21 h).  

En revanche, à concentration massique égale (12,5 mg/mL), la croissance avec 

produits rhizosphériques est significativement supérieure à celle observée dans le milieu riche 

seul, et dans le milieu riche supplémenté en glucose ou en YEPG (Figure 22 A, a : p < 0,05). 

Une augmentation de croissance est également observée pour des doses plus élevées en 

exsudats : 50, 100 et 200 mg/mL par rapport à ces mêmes modalités, i.e. milieu riche 
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supplémenté en YEPG ou en glucose (Figure 22 A, a, b : p < 0,05). En revanche, il n’y a pas 

de différence significative de croissance entre les différentes modalités contenant des produits 

rhizosphériques (Figure 22 A). Cette absence de relation dose-effet suggère que la biomasse 

bactérienne ait atteint sa croissance maximale dès la première dose de produits 

rhizosphériques (12,5 mg/mL) masquant les effets potentiels de doses supérieures dans les 

conditions expérimentales.   

Par contre, en milieu minimum, l’ajout de produits rhizosphériques favorise la 

croissance bactérienne de façon dose dépendante (Figure 22 B). L’augmentation de croissance 

devient significative pour des concentrations en produits rhizosphériques supérieures ou 

égales à 100 mg/mL (B).  

 Les résultats de la première série de culture en milieu riche ont permis de vérifier 

que les produits rhizosphériques de MxG, même à des doses élevées, n’inhibent pas la 

croissance des bactéries dégradantes (en l’occurrence celles de la culture mixte LP). Les 

tests conduits en milieu minimum confirment en outre la présence de molécules organiques 

pouvant soutenir à elles-seules le développement des populations bactériennes dégradantes 

à proximité des racines.  

III.1.3.2.2. Effets des exsudats sur l’activité de biodégradation bactérienne 

Les premiers tests en microplaques réalisés en milieu riche YEPG en présence de HAP 

n’ont pas pu témoigner d’activité de biodégradation bactérienne des polluants. Les bactéries 

s’orienteraient vers une utilisation préférentielle des constituants du milieu riche YEPG sur la 

durée d’incubation considérée (21h). Les différences de D.O 405-620nm relatives aux cultures 

bactériennes en milieu minimum sont reportées à la Figure 23.  
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Figure 23 : Effets comparatifs de l’ajout de produits rhizosphériques de MxG, d’extraits de 
levure (YEPG) ou de glucose sur l’activité de dégradation globale de la culture bactérienne 
mixte LP cultivée en milieu minimum (durant 21h). Valeurs ± écarts types (n = 4). Différences 
significatives entre les groupes indiquées : a : par rapport au milieu minimum sans source de carbone 
(-), b : par rapport au milieu minimum + YEPG.  
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  Au contraire d’une incubation en milieu riche, où le glucose est utilisé 

préférentiellement aux HAP comme source de carbone, en milieu minimum, on note une 

augmentation de différence de D.O 405-620nm en présence des produits rhizosphériques de MxG 

traduisant une augmentation de l’activité biodégradante de molécules polycycliques 

(contenues dans les exsudats et HAP) (Figure 23). Cette augmentation dose-dépendante suit 

un profil similaire à celui observé pour la croissance bactérienne (Figure 22 B).  

En résumé, cette première série de tests en microplaques a indiqué un pouvoir 

nutritif des produits rhizosphériques vis-à-vis de bactéries dégradantes, supérieur à celui 

d’autres sources de carbone simple (glucose) ou plus complexe (milieu de culture YEPG). 

La durée des incubations (21 h) ainsi que les doses d’exsudats ont permis de noter des 

premiers signes d’une biodégradation.  

III.1.3.3. Biostimulation par les exsudats racinaires : évaluation des effets 

chroniques 

Des modifications de protocole ont été apportées afin de confirmer la biostimulation 

de la dégradation des HAP par les exsudats de MxG : 

- diminution de la dose d’exsudats ajoutée à 0,061 mg/mL (concentration finale) et 

utilisation des exsudats collectés à partir de racines de MxG issues de sable de quartz : 

la quantité moindre de composés organiques rapidement assimilables (exsudats) 

associée à une concentration en composés phénoliques plus importante produite par 

les racines (III.1.2) est susceptible d’accentuer les phénomènes de dégradation par co-

métabolisme exsudats-HAP. 

- milieu de culture riche dilué au 1/10ème : la diminution en carbone dissout dans le 

milieu de culture tend également à favoriser le catabolisme de composés récalcitrants 

de type HAP (Tropel & van der Meer, 2004), tout en simulant les conditions 

nutritionnelles de la rhizosphère (milieu favorable à la croissance bactérienne).  

- durée d’incubation portée à 6 jours en milieu riche et à 45 jours en milieu minimum : 

les phénomènes de transferts de masse des composés hydrophobes comme les HAP 

étant très lents et limitants pour la croissance bactérienne (Johnsen et al., 2005), 

l’allongement des durées d’incubation permettrait un approvisionnement soutenu des 

polluants en phase dissoute et une croissance mesurable (D.O 620 nm) par la suite. 

En outre, les réponses biologiques des différentes cultures bactériennes mixtes isolées, 

[LP/LPP/LPS/LPG] d’une part et [SP/SPP/SPS/SPG] d’autre part, seront comparées en 
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fonction des substrats en présence (HAP/exsudats) afin de mettre en évidence une 

biostimulation spécifique à certaines cultures mixtes (et phénotypes de dégradation associés).  

III.1.3.3.1. Tests en milieu riche : culture sur 6 jours 

 Cultures mixtes issues des souches pré-sélectionnées (Técher et al., 2011) 

 La Figure 24 illustre la croissance bactérienne en milieu riche YEPG (dilué au 1/10ème) 

pour les cultures mixtes issues des souches pré-sélectionnées pour leur capacité à dégrader le 

pyrène (LP, LPP, LPS et LPG) à l’issue de 6 jours d’incubation (phase de croissance 

stationaire), supplémenté en HAP (146,25 µg/cupule) ou/et exsudats de MxG (14 µg/cupule). 
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Figure 24  : Effets comparatifs de l’ajout de HAP, des exsudats racinaires totaux de MxG, ou de 
la combinaison des deux sur la croissance (6 jours) des cultures mixtes issues des souches pré-
sélectionnées et isolées en présence de pyrène seul (LP), de [pyrène + phénanthrène] (LPP), de 
[pyrène + salicylate] (LPS), de [pyrène + gasoil] (LPG).Valeurs ± écarts types (n = 4). Différences 
significatives indiquées par des lettres minuscules/majuscule par rapport aux groupes/facteurs non 
marqués. 

Pour LP, la croissance bactérienne la plus importante est observée en l’absence de 

HAP et d’exsudats (Figure 24, a : p < 0,05). En revanche, la biomasse bactérienne est 

identique en présence de HAP, d’exsudats ou de la combinaison des deux (Figure 24).  

Pour LPP et LPS, l’ajout de HAP en milieu riche n’entraîne pas d’augmentation de 

croissance par rapport au témoin [milieu YEPG seul] (Figure 24 A). La croissance augmente 

de manière significative uniquement en présence d’exsudats ou en présence d’exsudats et 

HAP (Figure 24, b et C : p < 0,05). 

Pour LPG, l’apport d’une source de carbone supplémentaire (+ HAP, + Ex ou + HAP 

+ Ex) entraîne systématiquement une augmentation de croissance significative par rapport au 

témoin [milieu YEPG seul] (Figure 24 A, d : p < 0,05). La croissance est toutefois identique 

avec la présence individuelle ou simultanée des deux composés (Figure 24).  
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Les croissances observées montrent que les cultures mixtes obtenues après exposition 

à des co-métabolites de dégradation des HAP (phénanthrène, salycilate et gasoil) ont une 

meilleure aptitude à utiliser les HAP seuls (LPG) et les exsudats seuls ou en combinaison 

avec les HAP (LPP, LPS, LPG) pour leur métabolisme. 

Une mesure indirecte de l’activité globale de biodégradation par les bactéries a été 

réalisée en parallèle à celle de la biomasse produite, via les différences d’absorbances (D.O. 

405-620nm ; Figure 25). 
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Figure 25 : Effets comparatifs de l’ajout de HAP, des exsudats racinaires totaux de MxG, ou de 
la combinaison des deux sur l’activité de dégradation globale (6 jours) par les cultures mixtes 
des souches pré-sélectionnées et isolées en présence de pyrène seul (LP), de [pyrène + 
phénanthrène] (LPP), de [pyrène + salicylate] (LPS), de [pyrène + gasoil] (LPG); comparaisons 
effectuées au sein de chaque consortium en fonction du substrat ajouté. Valeurs ± écarts types (n = 4). 
Différences significatives indiquées : * : par rapport à la modalité témoin YEPG (sans substrat 
ajouté), a, b, c, d : par rapport aux aux trois autres groupes. 

La biodégradation des différents types de composés organiques ajoutés  (± HAP, ± 

exsudats, ± HAP ± exsudats) suit un profil similaire pour les quatre cultures mixtes. Une 

augmentation significative de l’activité de dégradation de molécules cycliques est relevée 

suite à l’ajout des HAP et des exsudats par rapport au milieu YEPG seulement (Figure 25, * : p 

< 0,05). Concernant les HAP, une fraction des molécules initialement introduites a, par 

conséquent, été métabolisée (Binet et al., 2000; Wrenn & Venosa, 1996). L’allongement de la 

durée d’incubation à 6 jours ainsi que la dilution du milieu de culture au 1/10ème ont permis 

d’orienter les bactéries vers une utilisation non-exclusive des composés organiques facilement 

assimilables, limitant les phénomènes de répression cataboliques en milieu riche (Stülke & 

Hillen, 1999; Tover et al., 2001).  

Une augmentation significative de l’activité de dégradation est également observée en 

présence d’exsudats pour tous les cultures mixtes par rapport au milieu riche YEPG (Figure 

25, * : p < 0,05). Il y a dans les exsudats de MxG des molécules aromatiques (flavonoïdes et 
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dérivés identifiés en III.1.2), à l’instar des HAP, dont la dégradation partielle engendre la 

formation de métabolites intermédiaires de dégradation. De plus, l’ajout des exsudats en 

présence des HAP entraîne, chez les quatre cultures mixtes, une augmentation significative de 

la biodégradation par rapport aux trois autres modalités de culture (Figure 25, a, b, c, d : p < 

0,05). Cependant, LPG apparaît comme la culture mixte la moins performante concernant la 

biodégradation des HAP et des exsudats (Figure 25, a, b : p < 0,05). Ce résultat va dans le sens 

de l’hypothèse émise à la suite de l’identification des souches des cultures mixtes (III.1.3.1), 

selon laquelle les bactéries de LPG seraient plus aptes à la biodégradation d’hydrocarbures 

aliphatiques contenus dans le gasoil que ceux à structure aromatique.     

De manière générale, en milieu riche, on note une augmentation de croissance 

essentiellement marquée par la présence des exsudats. La mesure de l’activité de 

dégradation témoigne toutefois d’une métabolisation des HAP et des exsudats par toutes les 

cultures bactériennes mixtes. Afin de vérifier i) que l’utilisation des HAP permet le 

développement des communautés dégradantes sur le long terme, ii) et que ce phénomène 

puissent être accentué en présence des exsudats racinaires de MxG, un allongement de la 

durée des cultures semble nécessaire. 

 

Cultures mixtes issues du sol de friche  

Les tests de croissance en milieu riche (YEPG) ont aussi été conduits avec les quatre 

cultures mixtes isolées à partir du sol de friche (Figure 26). Il s’agit de vérifier dans un premier 

temps que les exsudats ont également un effet stimulant sur la croissance des communautés 

bactériennes du sol et l’activité de dégradation avant d’aborder les aspects liés à la 

biostimulation bactérienne in situ (culture de MxG en sols pollués).  
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Figure 26 : Effets comparatifs de l’ajout de HAP, des exsudats racinaires totaux de MxG, ou de 
la combinaison des deux sur la croissance (6 jours) des cultures mixtes du sol de friche, isolées en 
présence de pyrène seul (SP), de [pyrène + phénanthrène] (SPP), de [pyrène + salicylate] (SPS), de 
[pyrène + gasoil] (SPG).Valeurs ± écarts types (n = 4). Différences significatives entre les 
groupes/facteurs indiquées : *  : par rapport à la modalité témoin YEPG (sans substrat ajouté), A, b, 
c : par rapport aux groupes non marqués. 

Pour la culture SP, seuls l’ajout d’exsudats racinaires ou l’ajout combiné des HAP et 

des exsudats, entraîne une augmentation de croissance significative par rapport à la croissance 

en milieu témoin YEPG (Figure 26, * : p < 0,05). L’utilisation des exsudats apparaît donc 

comme le facteur prépondérant dans l’augmentation de biomasse pour cette culture mixte. 

En revanche, pour SPP, l’augmentation de la biomasse bactérienne dépend 

essentiellement de la présence des HAP (Figure 26, A : p < 0,05). Au contraire de SP, les 

souches de SPP sont davantage aptes à dégrader les HAP et à les utiliser comme source de 

carbone supplémentaire.  

Aucune différence significative de croissance n’est notée par rapport au milieu témoin 

YEPG pour SPS, quelques soient les substrats ajoutés (Figure 26). Cette culture mixte possède 

la plus grande versatilité métabolique, avec une utilisation efficace de l’ensemble des 

substrats proposés. Toutefois, la conjonction [+ HAP + exsudats] entraîne une production de 

biomasse plus marquée pour SPP par rapport à SPS (Figure 26).  

La culture SPG, de manière similaire à SP, réagit essentiellement à l’apport d’exsudats 

racinaires dans ces conditions expérimentales (Figure 26, b : p < 0,05).  

L’estimation de l’activité globale de dégradation par les bactéries (D.O. 405-620 nm) 

confirme les résultats de croissance obtenus selon les différents substrats ajoutés pour chacune 

des cultures mixtes (Figure 27). 
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Figure 27 : Effets comparatifs de l’ajout de HAP, des exsudats racinaires totaux de MxG, ou de 
la combinaison des deux sur l’activité de dégradation globale (6 jours) par les cultures mixtes 
des souches du sol de friche, isolées en présence de pyrène seul (SP), de [pyrène + phénanthrène] 
(SPP), de [pyrène + salicylate] (SPS), de [pyrène + gasoil] (SPG).Valeurs ± écarts types (n = 4). 
Différences significatives indiquées par des lettres minuscules par rapport aux groupes non marqués. 

Un effet significatif de la dégradation des exsudats et [exsudats + HAP] observé sur la 

culture SP (Figure 27, A : a : p < 0,05), indique l’assimilation partielle des sécrétions 

racinaires dans la croissance bactérienne. L’ajout uniquement de HAP semble induire une 

légère toxicité (Figure 27, b : p < 0,05). 

Pour SPP, l’ajout de HAP et [exsudats + HAP] entraîne des différences d’absorbance 

significativement élevées par rapport au milieu YEPG seul ou supplémenté en exsudats 

(Figure 27, C : p < 0,05). Il en est de même en présence d’exsudats et [exsudats + HAP] par 

rapport au milieu YEPG seul ou supplémenté en HAP (Figure 27, D : p < 0,05). La 

biodégradation des HAP par cette culture mixte mais également des exsudats est ainsi 

soulignée.  

Concernant la dégradation des différents composés par SPS, le profil d’absorbance est 

le même que celui de la biomasse, confortant l’hypothèse d’une dégradation non spécifique 

des substrats présents (Figure 27).  

Les résultats sont plus contrastés pour SPG. La dégradation des exsudats est confirmée 

(Figure 27, E : p < 0,05). La présence des HAP seuls semble inhiber l’activité de dégradation 

globale en comparaison au milieu YEPG (Figure 27, g : p < 0,05). En revanche, la conjonction 

des HAP et des exsudats stimule significativement l’activité de dégradation (Figure 27, F : p < 

0,05), suggérant une utilisation des HAP rendue possible en présence d’exsudats pour ce 

consortium. 

E, F 
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En résumé, la croissance et la dégradation par la culture mixte SP sont 

essentiellement affectées par la présence des exsudats. Pour SPP, c’est l’utilisation quasi 

exclusive des HAP en tant que source de carbone supplémentaire qui permet d’augmenter la 

croissance bactérienne. L’influence des exsudats dans la dégradation ne se fait ressentir 

qu’en présence des HAP, rappelant le profil de réponse de SPG pour qui la métabolisation 

des polluants ne semble induite qu’en présence des exsudats. En revanche, aucune 

biostimulation spécifique n’est notée pour SPS, bien que 5 des 7 souches initialement 

présentes soient capables de dégrader le pyrène (Tableau 21 p160). La vérification de la 

stabilité des souches composant chacune des cultures mixtes permettrait d’apporter des 

éléments de réponses supplémentaires lors de la reconduite de telles expériences.  

Les profils de réponse des cultures mixtes du sol de friche en milieu riche diffèrent 

donc beaucoup, à la fois entre eux et par rapport à ceux des souches pré-sélectionnées. La 

réalisation des incubations en milieu minimum a été conduite par la suite afin i) de mieux 

évaluer les capacités initiales de biodégradation des HAP de chacune des cultures 

bactériennes mixtes, ii) et de confirmer l’impact des exsudats dans la stimulation de ces 

capacités de dégradation.  

III.1.3.3.2. Tests en milieu minimum : effets à moyen terme 

 Cultures mixtes issues des souches pré-sélectionnées : incubation sur 45 

jours (Técher et al., 2011) 

Les tests en milieu riche portant sur la biostimulation des cultures mixtes pré-

sélectionnés via l’ajout d’exsudats racinaires ont mis en évidence une nette augmentation de 

l’activité de dégradation pour la modalité [exsudats + HAP], laissant envisager un 

développement marqué de la biomasse et une accentuation de l’activité dégradante sur le long 

terme. Afin de vérifier ces hypothèses, les cultures en microplaques ont été reconduites sur 

une durée d’incubation plus longue (45 jours), en milieu minimum de Buschnell-Hass. En 

effet, l’utilisation d’un milieu minimum permet de confirmer  la biodégradation des composés 

en présence (HAP, exsudats), tout en renforçant la pression sélective exercée par ces 

molécules qui sont ainsi les sources de carbone majoritairement disponibles. Les mesures 

relatives à la croissance bactérienne et à l’activité de dégradation seront illustrées en 

présence : des HAP (146,25 µg/cupule), des exsudats (14 µg/cupule) et du mélange des deux 

composés (160,25 µg/cupule). La Figure 28 représente la production de biomasse bactérienne 

(mesurée à 620 nm) pour les cultures mixtes composées des bactéries pré-sélectionnées.  
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Figure 28 : Effets comparatifs à moyen terme (45 jours) de la présence de HAP, des exsudats 
racinaires totaux de MxG, ou de la combinaison des deux sur la croissance bactérienne (45 
jours) des cultures mixtes des souches pré-sélectionnées et isolées en présence de pyrène seul (LP), 
de [pyrène + phénanthrène] (LPP), de [pyrène + salicylate] (LPS), de [pyrène + gasoil] (LPG). 
Valeurs ± écarts types (n = 4). Différences significatives indiquées par des lettres minuscules a, b et  c  
par rapport aux trois autres groupes non marqués et * par rapport à LPG. 

Globalement, les cultures mixtes LP, LPP et LPS ont évolué de manière similaire 

(Figure 28). La biomasse moyenne indique une croissance bactérienne et une assimilation 

partielle des HAP en tant que source de carbone pour l’ensemble des souches (Figure 28). 

L’estimation de la biomasse bactérienne (par mesure spectrophotométrique à 620nm) de LP et 

LPP sont significativement supérieure à celles de LPS et LPG (Figure 28 : * : p < 0,05), 

témoignant d’une capacité de dégradation des HAP plus importante pour ces cultures mixtes.  

En présence d’exsudats, la croissance microbienne est similaire à celle mesurée avec 

ajout de HAP pour les cultures mixtes LP, LPP, LPS (Figure 28), confirmant le pouvoir nutritif 

des exsudats racinaires et l’inocuité de ces composés pour les bactéries à capacité de 

dégradation des HAP. L’ajout simultané des HAP et des exsudats entraîne ainsi une 

augmentation de biomasse significative par rapport aux modalités individuelles [+ HAP] et  

[+ exsudats] pour LP, LPP et LPS, soulignant que les deux composés ont été utilisés sur la 

période d’incubation considérée (Figure 28, a, b, c : p < 0,05).  

Pour LPG en revanche, les croissances mesurées en présence des différents substrats 

sont moins marquées que pour les trois autres cultures mixtes, sans qu’aucune différence 

significative ne soit observable quelque soit la modalité de culture considérée (Figure 28). Ces 

résultats témoignent de la faible capacité des souches à métaboliser et à assimiler les 

composés aromatiques incluant les HAP.  
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Figure 29 : Effets comparatifs de l’ajout de HAP, des exsudats racinaires totaux de MxG, ou de 
la combinaison des deux sur l’activité de dégradation globale (45 jours) en milieu minimum par 
les cultures mixtes des souches pré-sélectionnées et isolées en présence de pyrène seul (LP), de 
[pyrène + phénanthrène] (LPP), de [pyrène + salicylate] (LPS), de [pyrène + gasoil] (LPG). Valeurs 
± écarts types (n = 4). Différences significatives entre les groupes indiquées par : * : par rapport à la 
modalité [milieu minimum + HAP]; a : par rapport aux deux autres groupes non marqués. 

L’augmentation de croissance observée précédemment pour les trois cultures mixtes 

peut être expliquée par une augmentation de l’activité bactérienne de biodégradation des 

molécules en présence (à la fois par rapport aux exsudats et aux HAP seuls pour LPS) (Figure 

29, * : p < 0,05). En considérant que les bactéries isolées dans LPS répondent notamment à 

une induction métabolique (par l’ajout de salicylate, intermédiaire de biodégradation de 

certains HAP), l’hypothèse d’une augmentation de la biodégradation des HAP dû à la 

présence de co-métabolites dans les exsudats racinaires, se trouve confortée.  

En outre, la mesure de la biodégradation (Figure 29), suggère que les bactéries isolées 

en présence de gasoil (LPG) sont peu aptes à dégrader les composés aromatiques tels que 

ceux des HAP et des exsudats.  

En définitive, en milieu minimum, lorsque la pression de sélection est forte, i.e. 

présence uniquement de HAP en tant que source de carbone, l’ajout des exsudats de MxG 

favorise la croissance sélective des cultures mixtes les mieux adaptées à la dégradation des 

composés polycycliques (LP, LPP, LPS). Ainsi, la culture mixte au potentiel de 

biodégradation le moins important (LPG) est aussi celle exhibant la croissance la plus 

faible en présence des exsudats (Figure 28 B). Cependant, du fait de l’absorbance des 

métabolites de dégradation des exsudats à l’instar de ceux des HAP, il n’est pas possible de 

conclure sur la stimulation de la dégradation des HAP en présence des extraits racinaires.  

 

Cultures bactériennes mixtes 



 166 

Cultures mixtes issues des souches pré-sélectionnées : validation des effets à 

long terme (80 jours) (Técher et al., 2011) 

Les HAP étant des molécules lentement dégradables du fait de leur très faible solubilité 

aqueuse, les phénomènes de transfert de masse ne se déroulent pas à une vitesse suffisamment 

importante pour assurer une croissance rapide des populations bactériennes (Johnsen et al., 

2005). Cela a pu être vérifié dans les précédents résultats avec une croissance en présence de 

HAP identique à celle des exsudats seuls au bout de 45 jours (Figure 28), alors que les 

quantités initiales en HAP sont 10 fois plus importantes qu’en exsudats (146,3 µg 

HAP/cupule contre 14 µg exsudats/cupule). L’augmentation de l’activité de dégradation peut 

être d’autant plus marquée à long terme en présence de HAP et, en particulier, du mélange 

[HAP + exsudats] que les populations dégradantes ont significativement augmenté dans cette 

dernière modalité (Figure 28). Afin de confirmer la biostimulation spécifique des 

communautés bactériennes dégradantes dans ces conditions expérimentales, l’ensemble des 

cultures (LP, LPP, LPS, LPG) a été incubé 35 jours supplémentaires, portant la durée totale 

de ces essais à 80 jours (Figure 30).  
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Figure 30 : Effets comparatifs à long terme (80 jours) de la présence de HAP, des exsudats 
racinaires totaux de MxG, ou de la combinaison des deux sur la croissance (A) et l’activité de 
biodégradation (B) des cultures mixtes des souches du laboratoire, isolées en présence de pyrène 
seul (LP), de [pyrène + phénanthrène] (LPP), de [pyrène + salicylate] (LPS), de [pyrène + gasoil] 
(LPG). Milieu minimum de Buschnell-Hass; valeurs ± écarts types (n = 4). Différences significatives 
entre les groupes indiquées par : a, b, c : par rapport aux groupes non marqués; * : par rapport à la 
modalité [milieu minimum + HAP]. 

 L’allongement de la période d’incubation met en évidence une croissance 

significativement plus marquée en présence des HAP qu’en présence des exsudats 

uniquement, que ce soit pour LP, LPP ou LPS (Figure 30, A : * : p < 0,05). Cette 

augmentation de biomasse (en moyenne 4 fois plus élevée qu’à 45 jours) confirme la 

biodégradation et l’assimilation conjointe des HAP en tant que source de carbone et d’énergie 

Cultures bactériennes mixtes 
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pour ces cultures mixtes. Pour LPG en revanche, on observe une diminution de biomasse à 

moins de 0,01 unité de D.O. (Figure 30, A), confirmant l’incapacité de ces bactéries à croître 

uniquement en présence de HAP en comparaison à LP, LPP et LPS (Figure 30, A). 

Pour l’ensemble des modalités de culture avec exsudats uniquement, on note un 

maintien de la biomasse, voire une diminution sensible pour LPG (0,03 unité de D.O. t + 45 jours 

à 0,02 unité environ à t + 80 jours) (Figure 30, A), sans différence significative entre les cultures 

mixtes (Figure 30, B). La quantité d’exsudats initialement ajoutée (14,02 µg/cupule) a été 

entièrement consommée par la biomasse bactérienne. D’autre part, le déclin des populations 

dans LPG par rapport à LP, LPP et LPS confirmerait l’incapacité des souches à assimiler une 

partie des exsudats de MxG, partie que ne peuvent métaboliser que les cultures mixtes 

capables de croître uniquement sur HAP (Figure 30, B : b : p < 0,05). 

Concernant la modalité [+ HAP + exsudats], la croissance significativement marquée à 

45 jours pour LP, LPP et LPS par rapport aux autres modalités d’enrichissement se confirme, 

globalement multipliée par trois (~0,1 unité de D.O. t +45 jours à ~0,3 unité à t +80 jours) (Figure 

30, A : a, b, c : p < 0,05). En outre, la biomasse pour ces trois cultures mixtes est en moyenne 

supérieure à la somme de celles relevées en présence individuellement de HAP et d’exsudats 

(Figure 30, A), indiquant une biostimulation accrue de la dégradation des HAP chez les 

bactéries ayant été mises en présence simultanée des deux composés. L’écart est d’autant plus 

marqué vis-à-vis de LPG dont la biomasse est restée inchangée (Figure 30, A : c : p < 0,05).  

En définitive, une biostimulation de la croissance et de l’activité catabolique des 

populations dégradantes a pu être observée en présence du mélange [exsudats + HAP], 

avec des valeurs moyennes supérieures à l’addition de celles mesurées pour chacune des 

modalités individuelles HAP/exsudats. De plus, la stimulation de la dégradation des HAP a 

été mise en évidence de manière spécifique aux cultures mixtes témoignant des capacités de 

biodégradation les plus importantes. 

Cultures mixtes issues  du sol de friche : culture sur 45 jours 

Les tests en milieu riche portant sur les cultures mixtes « souches du sol de friche », 

avaient témoigné d’une dégradation des HAP essentiellement pour SPP et SPG (III.1.3.3.). 

Elle semblait toutefois conditionnée pour SPG par la présence concomittante des exsudats. 

Aucune biostimulation spécifique n’avait pu être notée pour SPS alors que seuls les exsudats 

étaient utilisés par SP. Dans le cas présent, la reconduite des tests de croissance en milieu 

minimum permettrait i) de vérifier les capacités initiales de dégradation des HAP par les 
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cultures mixtes, des souches dégradantes ayant été identifiées dans chacune d’elles (III.1.3.1), 

ii) de confirmer la biostimulation de la dégradation et de la croissance à moyen terme (45 

jours) par SPP, SPG et potentiellement par SPS et SP étant donné les conditions nutritives 

inhérentes au milieu minimum. Les mesures relatives à la croissance bactérienne (Figure 31) 

et à l’activité de dégradation (Figure 32) seront donc également reportées en présence : des 

HAP, des exsudats de MxG et du mélange des deux composés. 

 

Figure 31 : Effets comparatifs à moyen terme de l’ajout de HAP, des exsudats racinaires totaux 
de MxG, ou de la combinaison des deux sur la croissance bactérienne (45 jours) des cultures 
mixtes du sol de friche en milieu minimum, isolées en présence de pyrène seul (SP), de [pyrène + 
phénanthrène] (SPP), de [pyrène + salicylate] (SPS), de [pyrène + gasoil] (SPG). Valeurs ± écarts 
types (n = 4). Différences significatives indiquées par : * : par rapport à la modalité [milieu minimum 
+ HAP]. 

En milieu minimum, l’évolution des biomasses bactériennes en fonction des différents 

substrats ajoutés, suit globalement un profil similaire quel que soit la culture mixte (Figure 31), 

indiquant notamment des capacités identiques à croître sur les HAP. Le phénotype de 

dégradation s’exprime lorsqu’il n’y a pas de source de carbone, autre que les HAP, qui soit 

facilement assimilable comme le glucose du milieu YEPG.  

L’ajout d’exsudats uniquement entraîne une augmentation de biomasse quelles que 

soient les cultures mixtes considérées, mais sans différence significative par rapport à celle 

relevée en présence de HAP (Figure 31). Il en est de même lors de l’ajout simultané d’exsudats 

et de HAP (Figure 31). Les mesures d’absorbances (D.O 405-620 nm) témoignent d’une utilisation 

variable des HAP et exsudats selon les cultures mixtes considérées (Figure 32).  
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Figure 32 : Effets comparatifs de l’ajout de HAP, des exsudats racinaires totaux de MxG, ou de 
la combinaison des deux sur l’activité de dégradation globale (45 jours) par les cultures mixtes 
du sol de friche en milieu minimum, isolées en présence de pyrène seul (SP), de [pyrène + 
phénanthrène] (SPP), de [pyrène + salicylate] (SPS), de [pyrène + gasoil] (SPG). Valeurs ± écarts 
types (n = 4). Différences significatives entre les groupes indiquées par : * : par rapport à la modalité 
[milieu minimum + HAP], a : par rapport à la modalité [milieu minimum + HAP] de SPS et SPG, b : 
par rapport à la modalité [milieu minimum + HAP] de SPG, c : par rapport à la modalité [milieu 
minimum + exsudats] de SPG. 

SPG semble la culture mixte la moins adaptée à la dégradation des exsudats et [HAP + 

exsudats] en comparaison avec SPP, SPS (Figure 32 : a, b : p < 0,05). Si l’ajout d’exsudats ou 

du mélange [exsudats + HAP] n’influence pas la dégradation pour les cultures mixtes SP et 

SPG, la métabolisation de ces composés reste significative pour SPP et SPS (Figure 32, * : p < 

0,05), SPP étant la plus apte à dégrader. Cependant, l’estimation de la dégradation des 

exsudats et des HAP ne permet pas de conclure quant à l’utilisation conjointe de l’une et 

l’autre des sources de carbone en présence simultanée des deux composés (Figure 32). 

L’augmentation significative de dégradation pour SPP et SPS (Figure 32, * : p < 0,05) et de 

croissance (significative pour SP, Figure 32)  pourrait dans ces cas être due à une utilisation 

exclusive des exsudats, plus solubles et biodisponibles que les HAP (Curl et al., 1987). Par 

ailleurs, on observe qu’avec les bactéries issues du sol de friche également, les cultures mixtes 

les plus aptes à dégrader les HAP (SP, SPP et SPS,  Figure 32, a et b : p < 0,05) sont aussi les 

plus aptes à métaboliser les exsudats, la différence par rapport à SPG dans les deux cas étant 

significative pour SPP (Figure 32, c : p < 0,05).  

Les tests en milieu minimum avec les cultures mixtes du sol de friche ont indiqué 

des capacités de dégradation des HAP davantage marquée avec SP, SPP et SPS (bactéries 

sélectionnées respectivement en présence de pyrène, pyrène + phénanthrène, pyrène + 

salicylate) par rapport à SPG (bactéries sélectionnées avec pyrène + gasoil). Il en est de 

même pour la métabolisation des exsudats racinaires de MxG, rejoignant donc les résultats 
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obtenus avec les cultures mixtes issues des souches pré-sélectionnées. Etant donné la 

similitude des profils de dégradation entre [LPP, LPS] et [SPP, SPS], on pourrait supposer 

que l’évolution des systèmes pour ces deux dernières cultures mixtes tende également vers 

la confirmation de la biostimulation de la dégradation des HAP en présence d’exsudats à 

long terme (80 jours). 

En résumé, l’ensemble des tests en microplaques avec exsudats totaux de MxG ont 

suggéré i) un lien direct entre les exsudats et la stimulation de la dégradation des HAP par 

co-métabolisme, ii) entraînant une augmentation sélective des communautés bactériennes 

dégradantes. 

III.1.3.3.3. Effets des exsudats totaux sur des suspensions-dilutions de sols : 

tests à partir des deux types de sols contaminés H2 et M2 

L’effet de l’ajout des exsudats totaux de MxG a ensuite été testé sur des suspensions-

dilutions directement issues des deux sols de friches pollués retenus pour les expérimentations 

in situ (Figure 33). Il s’agissait plus précisément du second sol majoritairement contaminé en 

HAP (H2), et du sol à contamination « mixte » HAP-métaux (M2), à teneurs moins 

importantes en HAP mais plus élevées en éléments métalliques (III.1.1). Ces expériences 

visent à vérifier les possibilités de biostimulation spécifique des communautés dégradantes in 

situ. Elles constituent ainsi une approche « à mi-chemin » entre les tests sur cultures mixtes de 

sol de friche réalisés in vitro et des essais de remédiation par culture directe de MxG en sol.  

 

Figure 33 : Effets comparatifs à moyen terme de la présence de HAP, des exsudats racinaires 
totaux de MxG, ou de la combinaison des deux : A) sur la croissance bactérienne, B) sur 
l’activité globale de dégradation, mesurées après 45 jours de culture à partir de suspensions 
bactériennes issues des sols de friche H2 et M2. Des suspensions-dilutions des deux sols ont été 
réalisées et 25 µL des dilutions au 1/1000ème ont été ensemencées en tant qu’inoculum bactérien à t0 
(modification non significative de l’absorbance du milieu à 620 nm). Valeurs ± écarts types (n = 12). 
Différences significatives indiquées par « a » par rapport à la modalité [+ exsudats]. 

a 

a 

a 
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 L’évolution de la biomasse des suspensions microbiennes suit le même profil pour les 

deux sols (Figure 33, A). Une augmentation significative de la croissance est observée dans 

chaque cas en présence de HAP et des [exsudats + HAP] par rapport à la présence d’exsudats 

uniquement (Figure 33, A : a : p < 0,05). L’analyse de l’activité globale de dégradation  

témoigne de la métabolisation des exsudats par les suspensions bactériennes issues des deux 

sols (Figure 33, B). Les HAP semblent cependant constituer la source de carbone 

préférentiellement utilisée par les microorganismes dans ce sol à contamination majeure en 

HAP (Figure 33, B : a : p < 0,05). En revanche, en situation de sol faiblement contaminé en 

HAP (sol M2), l’impact des exsudats est plus marqué en présence simultanée de HAP, 

indiquant une dégradation des deux composés (Figure 33, B : a : p < 0,05). Dans ce dernier 

cas, où la fréquence des gènes de biodégradation peut être mesurée à un niveau basal au sein 

des communautés bactériennes en raison du faible niveau de pollution (25 mg HAP totaux/kg 

sol sec), la biostimulation de la dégradation par co-métabolisme exsudats-HAP pourrait 

constituer un phénomène plus marqué dans l’adaptation fonctionnelle des communautés 

bactériennes. En outre, l’apport de carbone via les exsudats racinaires pourrait représenter un 

apport énergétique supplémentaire dans la résistance face aux métaux présents.  

Afin de vérifier la présence de souches bactériennes impliquées dans la dégradation 

des HAP après ajout des exsudats racinaires, l’analyse de la diversité bactérienne des cultures-

suspension de sols a été réalisée par méthode PCR-TTGE (Muyzer et al., 1993) (Figure 34). 
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Figure 34 : Profils de diversité des souches majoritaires des suspensions-dilutions de sols H2 et 
M2 après incubation (durant 45 jours en milieu minimum) en présence de HAP, des exsudats 
totaux de MxG ou de la combinaison des deux.  40 µL de suspension bactérienne prélevée dans 
tous les puits de chacune des modalités de culture réalisées en microplaques ont été mélangés, l’ADN 
génomique extrait et la région V3 des ADNr 16S amplifiés par PCR, suivi de la séparation des 
amplicons par TTGE. * : souches mises en évidence après croissance en présence des exsudats de 
MxG; pointes de flèche : souches mises en évidence en présence des HAP et retrouvées en présence 
des exsudats; 1, 2, 3 : souches séquencées.  
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Certaines souches probablement impliquées dans la dégradation des polluants 

(indiquées par des pointes de flèche) ont également été retrouvées parmi les souches 

majoritaires spécifiquement après croissance avec exsudats racinaires (Figure 34). D’autres ont 

été stimulées par l’apport des exsudats racinaires (Figure 34, indiquées par *) ; certaines se 

maintenant également en présence de HAP (bandes n° 1 et 2, Figure 34). Pour le sol à 

pollution « mixte » M2, la contamination en métaux à des concentrations beaucoup plus 

élevées (IV.1.1 p149), impose une contrainte supplémentaire (toxicité), se traduisant 

notamment par des souches différentes (d’après les distances de migration sur gel) 

potentiellement adaptées à la pollution organo-minérale (Arnebrant et al., 1987; Ríha et al., 

1993; Sokhn et al., 2001). Là encore, l’ajout d’exsudats tend à favoriser l’émergence de 

certaines souches bactériennes (Figure 34, indiquées par *). Trois bandes de TTGE 

(numérotées 1 à 3) ont pu être réamplifiées et séquencées pour identification des populations 

bactériennes potentiellement associées à la présence des exsudats (ADNr 16S, Tableau 22).  

Tableau 22 : Affiliation phylogénétique des bactéries des suspensions de sols H2 et M2, basée sur 
l’analyse des séquences géniques d’ADNr 16S (réamplifiés à partir des bandes de TTGE 
numérotées à la Figure 34).  

Bande TTGE Classification   phylogénétique 
Identification 

RDP 
Séquence homologue 

la plus proche 

1 Acidobacteria S000023342 unidentified Acidobacteria_Gp1 

2 γ proteobacteria S000871634 Pseudomonas alcaligenes 

3 γ proteobacteria S001450603 uncultured Pseudomonas sp. 

Ces trois phylotypes s’apparentent à des genres bactériens très répandus dans les sols 

et témoignant généralement d’une grande versatilité dans la dégradation des composés 

organiques : Acidobacteria et Pseudomonas (Quaiser et al., 2003). La souche 1 serait 

apparentée à une bactérie isolée dans une région géographique très proche (nord de 

l’Allemagne). De plus, les milieux d’isolement d’origine des souches référencées pour 1 

(tourbière, zone riche en fragments végétaux dont la lignine) et 3 (sable pollué par du pétrole 

brut) tendent à confirmer la capacité de dégradation des composés aromatiques de ces 

souches. Pseudomonas alcaligenes, isolée à partir de la rhizosphère de bananier, indiquerait 

aussi l’effet de la biostimulation des exsudats racinaires de MxG sur les bactéries 

rhizosphériques.  
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Globalement, les résultats obtenus à partir de suspensions bactériennes de sol 

confortent l’hypothèse de la stimulation de certaines souches à capacité de dégradation par 

co-métabolisme émise lors des précédents tests en microplaques avec les cultures mixtes 

LP, LPP et LPS d’une part ainsi que SP et SPP d’autre part. Cet enrichissement sélectif 

pourrait être dû à la capacité de certaines souches à utiliser des métabolites secondaires 

contenus dans les exsudats comme les travaux de Fletcher & Hegde (1995) ainsi que Krutz 

et collaborateurs (2005) l’ont suggéré. Par ailleurs, d’autres souches présentes dans le sol 

mais non liées à la dégradation des HAP (parmi celles indiquées par *), répondent aussi à 

la stimulation via l’ajout d’exsudats; ce qui peut également être mis en relation avec les 

résultats obtenus en microplaques avec les cultures mixtes LPG et SPG, à savoir un 

enrichissement non spécifique de certaines souches, dû à la présence de composés 

rapidement assimilables autre que ceux à structure aromatique (tels que sucres, acides 

acides aminés). 

III.1.3.3.4. Etude des effets des métabolites secondaires polycycliques 

majoritaires : quercétine et rutine 

Des investigations complémentaires ont été menées dans le but d’identifier, parmi les 

différentes molécules à structure aromatique des exsudats de MxG, celles qui seraient 

impliquées dans la biostimulation sélective des communautés dégradantes. 

Effets de la quercétine et de la rutine en présence du mélange de HAP 

(phénanthrène, fluorène, pyrène et fluoranthène) (Técher et al., 2010) 

Suite à l’identification de la quercétine et de la rutine parmi les molécules 

polyphénoliques majeures des exsudats racinaires de MxG, des tests de biostimulation avec 

ces deux composés ont été réalisés avec LP (Figure 35). Cette culture mixte a été choisie car 

elle témoignait de la réponse moyenne la plus favorable en termes de biodégradation des HAP 

seuls sur une période d’incubation de 45 jours (Figure 29). 
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Figure 35 : Effets comparatifs à moyen terme (45 jours) de l’ajout de quercétine ou de rutine 
(dissous dans l’eau) : A) sur la croissance bactérienne, B) sur l’activité globale de dégradation, 
en présence ou non du mélange des 4 HAP (pyrène, fluoranthène, phénanthène et fluorène), 
évalués après incubation de la culture mixte LP en milieu minimum. Valeurs ± écarts types (n = 
8). Différences significatives indiquées par des lettres minuscules par rapport à la modalité [+ 
bactéries en présence de rutine (A) ou quercétine (B)]. 

Les résultats illustrés à la figure 35 témoignent d’une part de la capacité des bactéries 

de la culture mixte LP à partiellement dégrader et assimiler la quercétine et la rutine comme 

substrat de croissance. D’autre part, les différences d’absorbances relevées pour ces molécules 

indiquent qu’elles sont susceptibles de faire effectivement partie de la fraction aromatique des 

exsudats essentiellement dégradée par les bactéries capables de croître uniquement à partir 

des HAP comme substrat de croissance. La rutine semble produire des métabolites de 

dégradation plus stables en solution que ceux de la quercétine (Figure 35, B : a : p < 0,05). 

Cette molécule étant un rhamnoglucoside de la quercétine, on pourrait supposer que 

l’assimilation préférentielle des deux groupements osidiques de la molécule favorise la 

rémanence de certains métabolites intermédiaires (Justesen et al., 2000). LP contient des 

souches proches d’Enterobacteriaceae AcOx31A (Tableau 20). Certaines entérobactéries ne 

sont capables de dégrader que la partie osidique de la rutine (Justesen et al., 2000). 

La production de biomasse en présence de HAP seuls, [HAP + rutine] ou [HAP + 

quercétine] ne témoigne pas de différence significative entre ces trois modalités (Figure 35, 

A). Elles ne sont notées que par rapport à la présence uniquement de quercétine ou de rutine 

(Figure 35, A : a : p < 0,05). Il en est de même pour les différences d’absorbance (D.O. 405– 

620nm) (Figure 35, B : a : p < 0,05).  

La présence des HAP semble déterminante à la fois dans la production de biomasse 

et dans l’activité de dégradation observable à l’échelle in vitro, bien que les bactéries 

dégradantes soient capables de métaboliser la quercétine et la rutine contenues dans les 

exsudats de MxG. 

(milieu minimum 

      + HAP) 

(milieu minimum 

      + HAP) 
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Effets de la rutine en présence de chacun des quatre HAP : le fluorène, le 

phénanthrène, le fluoranthène et le pyrène (culture sur 45 jours) 

Des tests ont été poursuivis avec la rutine, témoignant de l’activité de dégradation 

moyenne la plus importante en présence du mélange des 4 HAP (Figure 35, B), afin de 

vérifier si elle ne favoriserait pas la biostimulation de la dégradation d’un HAP en particulier 

(Figure 36).  
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Figure 36 : Effets comparatifs à moyen terme (45 jours) de l’ajout de rutine : A) sur la 
croissance bactérienne, B) sur l’activité globale de dégradation, en présence ou non de fluorène, 
de phénanthrène, de fluoranthène ou de pyrène, évalués après incubation de la culture mixte LP 
en milieu minimum. Valeurs ± écarts types (n = 6). Différences significatives indiquées par : * : par 
rapport à la modalité rutine (sans HAP). 

De manière générale, ces essais ont permis de vérifier que chacun des quatre HAP 

utilisés en mélange durant les tests sont métabolisés et assimilés en tant que source de carbone 

et d’énergie par les bactéries dégradantes (Figure 36, A et B), avec une augmentation de 

biomasse significative en présence de pyrène (Figure 36, A : * : p < 0,05). Cette croissance 

bactérienne est liée à une dégradation significative du composé (Figure 36, B : * : p < 0,05). 

Ce résultat s’explique par le fait que ces bactéries  ont été initialement sélectionnées pour leur 

capacité à croître à partir du pyrène comme unique source de carbone.  

En présence de phénanthrène ou de pyrène supplémenté en rutine, on observe une 

augmentation significative de croissance par rapport au milieu contenant uniquement de la 

rutine (Figure 36, A : * et a : p < 0,05). Cette production accrue de biomasse indique donc 

l’assimilation partielle de ces HAP en présence du flavonoïde, confirmé par les activités de 

dégradation (Figure 36, B : [HAP+rutine] : * : p < 0,05).  

En présence de phénanthrène ou de pyrène, la rutine permet un développement des 

populations bactériennes dégradantes. Toutefois, de même qu’avec la quercétine, sa 

contribution dans la biostimulation de la dégradation semble limitée sur la durée 
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considérée. Etant donné la diversité des composés aromatiques mis en évidence dans les 

exsudats de MxG (III.1.2) et la complexité des processus de co-métabolisme (liés à la 

diversité des bactéries dégradantes et des voies de dégradation des HAP), d’autres 

métabolites secondaires sont également susceptibles de participer à la biostimulation des 

cultures mixtes dégradantes.   

III.1.3.3.5. Evaluation en plans complets des effets des quatre métabolites 

secondaires majoritaires des exsudats de MxG en milieux de 

culture riche et minimum 

Des tests ont été poursuivis en combinant la présence de quatre des métabolites 

secondaires identifiés : l’acide gallique (A.G.), la catéchine (Cat.), l’apigénine (Api.) et la 

quercétine (Quer.), apporté chacun à la concentration finale de 17,22 mM (correspondant à 

une solution mère de catéchine à 5 mg/mL en comparaison à la suspension d’exsudats totaux 

à 10 mg/mL). Les premières molécules (acide gallique et catéchine) ont été choisies en tant 

que molécules partiellement similaires à des intermédiaires métaboliques inductibles des 

voies enzymatiques de dégradation des HAP (souvent à structure monocyclique comme 

l’acide gallique) (Chen & Aitken, 1998), et les secondes (apigénine et quercétine) pour leur 

structure polycyclique rappelant directement celle des polluants. Les tests ont été réalisés avec 

les cultures mixtes LP et SPP. De la même manière qu’avec les exsudats totaux de MxG, les 

incubations ont été réalisées en milieu riche YEPG (dilué au 1/10ème, 6 jours d’incubation) et 

en milieu minimum de Buschnell-Hass (45 jours d’incubation).  
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Incubation en milieu riche : culture mixte LP 

 

Figure 37 : Effets comparatifs de l’ajout de HAP, d’acide gallique (A.G.), de catéchine (Cat.), 
d’apigénine (Api.) et de quercétine (Quer.), seuls ou en combinaison, sur la croissance (6 jours) 
de la culture mixte LP en milieu riche. Valeurs ± écarts types (n = 6). Différences significatives 
entre les groupes indiquées par : * : par rapport à la modalité témoin [milieu minimum - HAP], a : 
par rapport à la modalité homologue sans HAP. 

En absence de HAP, l’ajout d’acide gallique, de catéchine ou de la combinaison des 

deux entraîne une augmentation de croissance significative par rapport au témoin [milieu 

YEPG] (Figure 37, n° 2, 3 et 4, * : p < 0,05). Ces molécules fournissent une source de carbone 

supplémentaire directement assimilable par les bactéries. En revanche, l’ajout d’apigénine 

dans les quatre modalités suivantes s’accompagne systématiquement d’une diminution 

significative de la biomasse produite (Figure 37, n° 5, 6, 7 et 8 * : p < 0,05), suggérant un effet 

toxique de cette molécule.  

La quercétine à elle seule n’a pas d’impact sur la croissance bactérienne (Figure 37, n° 

9, * : p < 0,05). L’étude du potentiel allélopathique de cette molécule ainsi que de son dérivé 

diglycosidique la rutine par Averett et collaborateurs (1978) n’avaient pas révélé d’effet 

antimicrobien sur la microflore du sol ni d’entérobactéries. Par contre, là-encore, l’ajout 

d’apigénine diminue la production de biomasse dans trois des quatres dernières modalités de 

culture (Figure 37, n° 9, 11 et 12, * : p < 0,05). Ce composé semble témoigner d’un pouvoir 

bactériostatique voire d’une toxicité potentielle comme indiqué dans la littérature (Akroum et 

al., 2010). 

* 

* 

* 
* 

* 
a a 
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L’ajout de HAP entraîne une augmentation significative de la biomasse produite dans 

9 des 16 modalités d’incubation par rapport au témoin YEPG sans HAP (Figure 37, n° 1, 2, 3, 

4, 7, 9, 10, 11 et 12, * : p < 0,05). De plus, les hydrocarbures permettent une production de 

biomasse plus importante dans 11 des 16 modalités de culture avec HAP que dans leur 

homologue sans HAP malgré la présence d’apigénine (Figure 37, n° 5 à 13, 15 et 16, a : p < 

0,05). Par conséquent, les HAP sont probablement assimilés en tant que source de carbone 

pour la croissance bactérienne. Par ailleurs, on constate que la présence combinée de 

catéchine et d’acide gallique (+ HAP, n°4), ou de quercétine et d’acide gallique (+ HAP, 

n°10) ne conduit pas à une augmentation de biomasse plus importante que celle observée en 

présence de catéchine ou de quercétine seule (Figure 37). De fait, on observe que la production 

de biomasse la plus importante est essentiellement réalisée en présence de quercétine seule ou 

combinée à l’acide gallique (Figure 37) pour la culture mixte LP. Les molécules testées 

seraient donc davantage impliquées dans des phénomènes d’induction de la dégradation 

(notamment par co-métabolisme) des composés cycliques présents que comme source de 

carbone uniquement.  

 

Figure 38 : Effets comparatifs de l’ajout de HAP, d’acide gallique (A.G.), de catéchine (Cat.), 
d’apigénine (Api.) et de quercétine (Quer.), seuls ou en combinaison, sur l’activité globale de 
dégradation (6 jours) par la culture mixte LP en milieu riche. Valeurs ± écarts types (n = 6). 
Différences significatives entre les groupes indiquées par : * : par rapport à la modalité témoin 
[milieu minimum - HAP], a : par rapport à la modalité homologue sans HAP. 

 L’utilisation des différentes molécules en présence a également été appréhendée par 

mesures d’absorbance (D.O 405-620 nm) (Figure 38). Dans 13 des 15 modalités de culture en 
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absence de HAP, l’acide gallique, l’apigénine, la catéchine et la quercétine sont donc 

partiellement dégradées par les bactéries (Figure 38, n° 2 à 8, 11 à 16, * : p < 0,05). Toutefois, 

en présence de quercétine seule [+ Quer.] et [+ Quer. + A.G.], aucune différence significative 

n’est notée (Figure 38, n° 9 et 10). L’ajout des HAP entraîne une augmentation significative 

des absorbances dans toutes les modalités par rapport au témoin YEPG (Figure 38, * : 

p < 0,05) et par rapport aux modalités homologues sans HAP (Figure 38, n° 2, 4 à 10, 12, 13, 

15, 16, a : p < 0,05). Ces résultats confirment la biodégradation et l’assimilation partielle des 

polluants pour la production de biomasse comme précédemment énoncée (Figure 38).  

 

En résumé, en l’absence de HAP, on note un effet promoteur de l’acide gallique et 

de la catéchine sur la croissance bactérienne. Au contraire, l’apigénine semble exercer une 

toxicité alors que la quercétine est sans effet notable sur la production de biomasse. Les 

différents profils de croissance sont directement liés à la dégradation de chacun des 

composés en présence. En outre, les quatre métabolites secondaires n’empêchent pas la 

dégradation des HAP. Cette dernière est plus marquée en présence de quercétine et de 

[quercétine + acide gallique]. Ce mélange paraît le plus « efficace » à la fois en termes de 

biostimulation de la croissance et de la dégradation des HAP.  
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Incubation en milieu riche : culture mixte SPP 

 Afin de vérifier si les effets prépondérants des combinaisons [quercétine] et 

[quercétine + acide gallique] peuvent être « étendus » aux bactéries du sol de friche (H1), des 

tests en microplaques ont été conduits avec la culture mixte SPP selon les mêmes modalités 

(Figure 39). 

 

Figure 39 : Effets comparatifs de l’ajout de HAP, d’acide gallique (A.G.), de catéchine (Cat.), 
d’apigénine (Api.) et de quercétine (Quer.), seuls ou en combinaison, sur la croissance (6 jours) 
de la culture mixte SPP en milieu riche. Valeurs ± écarts types (n = 6). Différences significatives 
entre les groupes indiquées par : * : par rapport à la modalité témoin [milieu minimum - HAP], a : 
par rapport à la modalité homologue sans HAP. 

Pour ce consortium, l’ajout de polyphénols uniquement entraîne peu de variation de 

croissance par rapport au milieu témoin YEPG (Figure 39). Une augmentation sensible mais 

significative de la production de biomasse est ainsi mesurable en présence de catéchine et 

d’acide gallique (n° 4), d’apigénine et d’acide gallique (n° 6), d’apigénine et catéchine (n° 7), 

ou des trois composés (Figure 39, n° 8, * : p < 0,05). Contrairement à LP, l’ajout de quercétine 

(en absence de HAP) n’entraîne d’augmentation de croissance qu’en combinaison avec 

l’apigénine et la catéchine, ou l’apigénine avec la catéchine et l’acide gallique, supposant 

davantage une utilisation des trois dernières molécules que de la quercétine elle-même (Figure 

39, n° 15 et 16 respectivement, * : p < 0,05).   

 En présence de HAP, on observe une augmentation significative de la biomasse 

bactérienne par rapport au témoin YEPG et/ou aux modalités homologues sans HAP (Figure 
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39, a et * : p < 0,05), excepté en présence de catéchine seule (n° 3). Ces résultats confirment 

de la même manière qu’avec LP l’assimilation des HAP en tant que substrats de croissance 

microbienne. De plus, suite à l’ajout des HAP, l’augmentation de croissance est clairement 

marquée pour toutes les modalités de culture préalablement supplémentées en quercétine 

(Figure 39, n° 9 à 16). Ce résultat, appuyé par ceux mis en évidence avec LP (Figure 39, n° 9 

et 10), indiquerait que la quercétine est le principal facteur favorisant la croissance 

bactérienne en présence de HAP. Les mesures relatives à la dégradation globale des différents 

composés en présence sont illustrées à la figure 40. 

 

Figure 40 : Effets comparatifs de l’ajout de HAP, d’acide gallique (A.G.), de catéchine (Cat.), 
d’apigénine (Api.) et de quercétine (Quer.), seuls ou en combinaison, sur l’activité globale de 
dégradation (6 jours) par la culture mixte SPP en milieu riche. Valeurs ± écarts types (n = 6). 
Différences significatives entre les groupes indiquées par : * : par rapport à la modalité témoin 
[milieu minimum - HAP], a : par rapport à la modalité homologue sans HAP. 

 L’analyse des divers milieux de culture indique des différences d’absorbance 

significatives par rapport au témoin YEPG essentiellement dues à l’ajout d’acide gallique en 

l’absence des HAP (Figure 40, n° 2, 4, 6, 10 et 16, * : p < 0,05). En outre, la dégradation des 

HAP est confirmée de manière générale avec des augmentations d’absorbance significatives 

par rapport au témoin et dans la majorité des cas par rapport aux modalités homologues sans 

HAP (Figure 40, * et a : P < 0,05). La biodégradation plus importante des HAP en présence de 

quercétine est de plus confirmée (Figure 40, n° 9 à 16). 
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Pour les bactéries issues du sol de friche, l’impact majoritaire résulte également de 

l’ajout de la quercétine en présence de HAP, à la fois dans la croissance (où la 

combinaison [+ quercétine + acide gallique] se démarque à nouveau) et dans l’activité de 

dégradation. En résumé, en milieu riche, la quercétine, en particulier lorsqu’elle est 

combinée à l’acide gallique, constituerait le co-métabolite de dégradation le plus efficace 

parmi les différentes molécules testées. 

Incubation en milieu minimum : culture mixte LP 

 Les effets des 4 métabolites secondaires retenus pour les essais en milieu riche 

(simulant les conditions nutritives au niveau rhizosphérique) ont été reconduits en milieu 

minimum, simulant cette fois les conditions nutritives en sol non planté. Le sol étant souvent 

considéré comme un milieu oligotrophe (Johnsen et al., 2005), l’intérêt supplémentaire réside 

ici dans la mise en évidence d’une combinaison efficace de molécules pour la biostimulation 

de la dégradation en environnement contaminé non rhizosphérique. 

 

Figure 41 : Effets comparatifs de l’ajout de HAP, d’acide gallique (A.G.), de catéchine (Cat.), 
d’apigénine (Api.) et de quercétine (Quer.), seuls ou en combinaison, sur la croissance (45 jours) 
de la culture mixte LP en milieu minimum. Valeurs ± écarts types (n = 6). Différences significatives 
entre les groupes indiquées par : * : par rapport à la modalité témoin [milieu minimum - HAP], a : 
par rapport à la modalité homologue sans HAP. 

* 
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 En milieu minimum (milieu BH, Figure 41), la biomasse bactérienne se 

maintient pendant les 45 jours d’incubation probablement grâce au carbone du méthanol 

employé pour la préparation des solutions de flavonoïdes.  

Dans la plupart des modalités d’incubation, la quantité de polyphénols apportée est 

insuffisante pour permettre une croissance bactérienne significativement plus importante que 

dans le témoin (milieu BH). L’ajout d’acide gallique seul ou de quercétine éventuellement 

combinée à l’apigénine et à l’acide gallique témoigne d’un déclin significatif de la biomasse 

microbienne (Figure 41, n° 2, 9, 13 et 14 respectivement, * : p < 0,05). L’ajout de catéchine à 

ce dernier mélange permet une augmentation significative de la croissance bactérienne par 

rapport à la modalité témoin milieu BH (Figure 41, n° 15, * : p < 0,05). En l’absence d’autres 

composés organiques, l’ajout de catéchine, molécule à faible poids moléculaire et à plus 

grande solubilité comparée à la quercétine ou l’apigénine, constitue une source de carbone 

supplémentaire utilisable pour la croissance bactérienne.  

Dans le milieu BH seul, l’ajout des HAP n’est pas suffisant pour entraîner une 

augmentation de biomasse significative par rapport au témoin (Figure 41). De même, pour les 

milieux supplémentés en HAP en présence d’acide gallique, de quercétine, de quercétine et 

acide gallique, de quercétine et d’apigénine, ou de [quercétine + apigénine + acide gallique], 

la biomasse mesurée sur la durée d’incubation considérée demeure significativement 

inférieure au témoin (Figure 41, n° 2, 9, 10, 13 et 14 respectivement, * : p < 0,05).  Seul l’ajout 

supplémentaire de catéchine permet une augmentation de croissance significative en présence 

de HAP et des polyphénols (Figure 41, n° 16, * : p < 0,05). 
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Figure 42 : Effets comparatifs de l’ajout de HAP, d’acide gallique (A.G.), de catéchine (Cat.), 
d’apigénine (Api.) et de quercétine (Quer.), seuls ou en combinaison, sur l’activité globale de 
dégradation (45 jours) par la culture mixte LP en milieu minimum. Valeurs ± écarts types (n = 6). 
Différences significatives entre les groupes indiquées par : * : par rapport à la modalité témoin 
[milieu minimum - HAP], a : par rapport à la modalité homologue sans HAP. 

 L’ajout de catéchine uniquement entraine une différence de D.O 405-620 nm plus marquée 

dans le milieu de culture (Figure 42, n° 3, * : p < 0,05). Il en est de même pour l’acide gallique 

en présence simultanée d’apigénine, d’apigénine et de catéchine, de quercétine, de quercétine 

et de catéchine, et de [quercétine + apigénine + catéchine] (Figure 42, n° 6, 8, 10, 12 et 16,  * : 

p < 0,05). L’acide gallique pourrait être une des principales molécules responsables de 

l’augmentation de densité optique des milieux à la suite de la dégradation partielle des 

exsudats de MxG.  

L’ajout des HAP entraîne une activité de dégradation significativement plus marquée 

en présence de [catéchine + acide gallique] et de [apigénine + catéchine + acide gallique] par 

rapport à leur homologue sans HAP (Figure 42, n° 4 et 8, * : p < 0,05). Cela indiquerait une 

biodégradation partielle des HAP dans ces modalités et expliquerait l’augmentation de 

biomasse significative relevée à la Figure 41. En revanche, les combinaisons [quercétine] et 

[quercétine + acide gallique] induisent une diminution globale d’activité de dégradation par 

rapport aux modalités sans HAP (Figure 42, n° 9 et 10, * : p < 0,05). L’ajout des autres 

polyphénols à la quercétine, i.e. apigénine et catéchine seuls ou combinés à l’acide gallique, 

se révèle sans effet significatif sur la dégradation globale des composés en présence de HAP 

(Figure 42).  

* 
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Les tests en milieu minimum révèlent la complexité des effets résultant des  

interactions entre métabolites secondaires. La variabilité observée dans les différentes 

modalités de culture suggère d’augmenter le nombre de réplicats (initialement : n = 12). 

Globalement, l’effet promoteur de la catéchine sur la croissance bactérienne est confirmé. 

En présence de HAP, l’ajout de quercétine tend à diminuer la dégradation globale, un 

phénomène accentué par l’apigénine mais compensé par l’ajout d’acide gallique. Des 

investigations supplémentaires relatives à la mesure de l’expression de gènes impliqués 

dans la dégradation des HAP (tels que des dioxygénases) associée à la quantification des 

polluants restants permettraient de mieux appréhender les phénomènes mis en jeu.  

Incubation en milieu minimum : culture mixte SPP 

 Afin de vérifier également les possibilités d’étendre ces résultats aux bactéries issues 

du sol de friche, les tests de biostimulation de croissance (Figure 43) et de dégradation (Figure 

44) ont également été menés avec la culture mixte SPP en milieu minimum. 

 

Figure 43 : Effets comparatifs de l’ajout de HAP, d’acide gallique (A.G.), de catéchine (Cat.), 
d’apigénine (Api.) et de quercétine (Quer.), seuls ou en combinaison, sur la croissance (45 jours) 
de la culture mixte SPP en milieu minimum. Valeurs ± écarts types (n = 6). Différences 
significatives entre les groupes indiquées par : * : par rapport à la modalité témoin [milieu minimum - 
HAP], a : par rapport à la modalité homologue sans HAP. 

Pour SPP, en absence de quercétine, la présence d’acide gallique est essentiellement 

liée à une production de biomasse significativement moins importante par rapport au témoin 

milieu BH (Figure 43, n° 2, 4 et 6, * : p < 0,05). La situation est similaire en présence 
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uniquement de quercétine et de [quercétine + acide gallique] (Figure 43, n° 9 et 10, * : p < 

0,05). 

 L’ajout des HAP est lié à une production de biomasse significativement moins 

importante dans la majorité des cas, à la fois par rapport au témoin (milieu BH) et aux 

modalités sans HAP (Figure 43, n° 2, 4, 6, 8 à 10, 14, * : p < 0,05). En revanche, en présence 

de [Quer. + Cat. + A.G.] ou de [Quer. + Api. + Cat.], l’ajout de HAP entraîne une 

augmentation significative de la biomasse bactérienne (Figure 43, n° 12 et 15, * et a : p < 

0,05). De manière générale, la présence de la catéchine lors de l’ajout de HAP permet une 

production de biomasse plus importante que pour la modalité équivalente sans catéchine 

(Figure 43). La structure catéchol pourrait stimuler la production de catéchol dioxygénases 

impliquées dans la biodégradation des HAP.  

 

Figure 44 : Effets comparatifs de l’ajout de HAP, d’acide gallique (A.G.), de catéchine (Cat.), 
d’apigénine (Api.) et de quercétine (Quer.), seuls ou en combinaison, sur l’activité globale de 
dégradation (45 jours) par la culture mixte SPP en milieu minimum. Valeurs ± écarts types (n = 
6). Différences significatives entre les groupes indiquées par : * : par rapport à la modalité témoin 
[milieu minimum - HAP], a : par rapport à la modalité homologue sans HAP. 

 Les différences d’absorbances (D.O. 405-620 nm) significativement plus élevées pour les 

modalités n° 4, 6 et 12 témoignent de la production de métabolites intermédiaires de 

dégradation en la présence d’acide gallique en particulier (Figure 44, * : p < 0,05). Ces quatre 

molécules sont en outre métabolisables par les bactéries du sol de friche. Pour ces mêmes 

modalités, on note une augmentation significative de l’activité de dégradation en présence de 
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HAP (Figure 44, * : p < 0,05), indiquant également la métabolisation des polluants. 

Cependant, le fait qu’elle soit liée à une production de biomasse moins importante (Figure 44, 

* : p < 0,05) indiquerait qu’une part « négligeable » de l’ensemble des composés dégradés 

serait effectivement assimilée par les bactéries. En absence de quercétine, l’ajout de catéchine 

ou d’apigénine n’inhibe pas la dégradation des HAP, les différences d’absorbance étant 

globalement plus élevées avec les polluants (+ HAP) qu’avec les polyphénols seuls (- HAP) 

(Figure 44, n° 3 et 6, * et a : p < 0,05). Au contraire, en présence de quercétine, supplémenté 

en apigénine, en apigénine et acide gallique, ou en apigénine et catéchine, on note une 

diminution significative des différences d’absorbances d’autant plus marqué que des HAP 

sont ajoutés (Figure 44, n° 13, 14 et 15, * et a : p < 0,05). Cette diminution de l’activité 

globale de dégradation s’accompagne pourtant d’une production de biomasse identique à celle 

du témoin milieu BH pour la modalité [Quer. + Api.] voire d’une augmentation de la 

croissance pour la modalité [Quer. + Api. + Cat.] (Figure 44, n° 13 et 15 respectivement, a : p 

< 0,05). Pour ces trois modalités d’enrichissement en quercétine, la dégradation des composés 

en présence pourrait avoir conduit à une assimilation plus rapide des molécules dans la 

biomasse bactérienne.  

Pour les bactéries du sol cultivées en milieu minimum, c’est l’acide gallique (au 

contraire de l’apigénine pour la culture mixte LP) qui témoigne globalement d’un effet 

inhibiteur sur la croissance bactérienne. Cet effet est davantage marqué en présence de 

HAP mais semble compensé par la présence de catéchine (comme observé avec LP). Les 

profils de dégradation, similaires à ceux précédemment obtenus avec le consortium LP, 

confirmeraient le rôle stimulateur joué par la quercétine, l’apigénine et la catéchine dans 

l’augmentation de l’activité de dégradation globale et l’assimilation dans la croissance 

bactérienne. 

En résumé, les tests réalisés à la fois sur les cultures mixtes LP et SPP ont 

témoigné : 

- d’un effet positif de la quercétine et de la catéchine sur l’activité globale de 

dégradation des molécules aromatiques; il en ressort notamment que la quercétine 

stimulerait la biodégradation des HAP par co-métabolisme alors que la catéchine 

serait davantage impliquée dans le maintien de la biomasse microbienne.  

- d’un effet bactériostatique de l’apigénine ou de l’acide gallique, variant en fonction 

des cultures mixtes bactériens et de la présence des autres molécules.  
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III.1.3.3.6. Tests des quatre métabolites secondaires à différentes doses : 

essais en « Uniform Design »  

Les tests réalisés en milieu minimum avec des doses équimolaires de quercétine, 

d’apigénine, de catéchine et d’acide gallique ont témoigné de la difficulté à faire ressortir de 

manière claire l’influence de chacune des molécules. L’inhibition relative de l’apigénine ou 

de l’acide gallique sur la croissance et l’activité bactérienne, davantage marquée en présence 

des HAP, pose la question des intéractions entres les différentes molécules au niveau 

bactérien. De plus, les concentrations en métabolites secondaires synthétisés in vivo au niveau 

racinaire sont sujettes à d’importantes variations sous l’effet des facteurs environnementaux 

(disponibilité en nutriments, température, pH, intéractions avec bactéries et champignons, 

I.2.3.5.). Par conséquent, l’effet de différentes doses de quercétine, d’apigénine, de catéchine 

et d’acide gallique a été testé sur la croissance et l’activité de dégradation des cultures mixtes 

LP et SPP, à la fois en milieu minimum et en présence de HAP. A ces dix combinaisons de 

concentrations différentes (testées sur la base d’une répartition de type « Uniform design » 

(UD) – annexe 4) s’ajoutent celles des modalités [témoin croissance avec HAP] (C0) et 

[mélange équimolaire des quatres métabolites] (C11) des plans complets précédemment 

analysés (Tableau 23) et réalisés à partir des mêmes préparations d’inocula bactériens aux 

même moments.  

Tableau 23 : Récapitulatifs : A) des combinaisons C0 à C11 de métabolites secondaires 
quercétine (Quer.), apigénine (Api.), catéchine (Cat.) et acide gallique (A.G.) testés en mélange à 
11 niveaux (ou doses) différents, B) des concentrations en métabolites secondaires (dissous dans 
1,4 µL de méthanol) pour chaque niveau (niveau 0 = milieu témoin avec ajout de 1,4 µL de 
mtéhanol uniquement). 

Niveau affecté à : Combinaisons 
Quer. Api. Cat. A.G. 

C0 0 0 0 0 
C1 1 4 3 5 
C2 5 6 7 1 
C3 8 2 2 2 
C4 4 7 1 9 
C5 6 3 10 6 
C6 7 10 4 7 
C7 10 8 5 4 
C8 9 5 8 10 
C9 2 9 9 3 

C10 3 1 6 8 
C11 1 1 1 1 

Niveaux 
Concentrations 
(mM) affectée à 
chaque niveau 

0 0 
1 17,2 
2 5,7 
3 1,9 
4 0,6 
5 0,2 
6 7,1.10-5 
7 2,4.10-5 
8 7,9.10-6 
9 2,6.10-6 
10 8,7.10-7 
1 17,2 

A                                                                         B 
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Essais avec la culture mixte SPP 

 Les résultats de la première série d’essais réalisée avec SPP sont illustrés ci-après 

(Figure 45). Pour cette culture mixte, la combinaison C1 entraîne une augmentation de 

biomasse bactérienne significative par rapport au témoin C0 (culture en présence de HAP 

uniquement) et à C2. 
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Figure 45 : Effets comparatifs de la combinaison à différentes doses de quercétine, d’apigénine, 
de catéchine et d’acide gallique sur la croissance (45 jours) de la culture mixte SPP en présence 
de HAP en milieu minimum. Légende : 10 niveaux de concentrations testés, du plus fort : niveau 1 
(17,2 mM) aux plus faiblqe: niveau 10 (8,7.10-7 mM) et niveau 0 (0 mM), regroupés en 10 
combinaisons C1 à C10 plus un témoin « négatif » C0 (milieu + HAP uniquement) et un témoin « 
positif » C11 (présence des 4 métabolites à 17,2 mM). Valeurs ± écarts types (n = 8). Différences 
significatives entre les groupes indiquées par « a » par rapport au groupe marqué par une la lettre 
majuscule A. 

Ces deux combinaisons, C1 et C2, sont respectivement caractérisées par la dose la plus 

élevée en quercétine et en acide gallique. L’influence négative de ce dernier sur la croissance 

de SPP avait déjà été soulignée durant les tests en plan complet en milieu minimum, en 

particulier en présence des HAP (Figure 43). L’équation de la régression linéaire multiple 

tend à confirmer l’effet positif de la quercétine et celui inhibiteur de l’acide gallique : 

y = 0,0257 + (0,688 * Quer) - (0,0807 * Api) - (0,111 * Cat) - (0,451 * A.Gal) 

(R2 = 0,247) 

L’effet de la quercétine est en outre très significatif (p < 0,001). L’estimation du 

catabolisme global par différence d’absorbance (D.O. 405-620 nm) est illustrée à la Figure 46. 
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Figure 46 : Effets comparatifs de la combinaison à différentes doses de quercétine, d’apigénine, 
de catéchine et d’acide gallique sur l’activité globale de dégradation (45 jours) par la culture 
mixte SPP en présence de HAP en milieu minimum. Légende : 10 niveaux de concentrations testés, 
du plus fort : niveau 1 (17,2 mM) aux plus faibles: niveau 10 (8,7.10-7 mM) et niveau 0 (0 mM), 
regroupés en 10 combinaisons C1 à C10 plus un témoin « négatif » C0 (milieu + HAP uniquement) et 
un témoin « positif » C11 (présence des 4 métabolites à 17,2 mM). Valeurs ± écarts types (n = 8). 
Différences significatives entre les groupes indiquées par « a » par rapport au groupe marqué par une 
la lettre majuscule A. 

La combinaison C6 est mise en évidence par rapport à C10. La modalité C6 comprend 

la dose la plus faible d’apigénine, contrairement à C10, présentant justement la dose la plus 

forte pour la dite molécule. A titre indicatif (la normalité des distributions étant respectée 

mais pas l’homogénéité des variances) l’équation de régression indiquerait également 

l’influence négativement prédominante de l’apigénine :  

y = 0,102 + (0,960 * Quer) - (2,458 * Api) - (0,896 * Cat) + (0,472 * A.Gal) 

(R2 = 0,194). 

Essais avec la culture mixte LP  

Afin de vérifier si les mêmes combinaisons (essentiellement C1 et C6) et par 

conséquent l’influence positive de la quercétine et celle inhibitrice de l’apigénine, étaient 

mises en évidence avec les souches pré-sélectionnées (de divers milieux contaminés), les 

essais ont été également conduits avec la culture mixte LP (Figure 47 et 48). La distribution des 

données étant non paramétriques dans tous les cas, seules sont représentées des différences 

statistiques à l’issue des tests de comparaison de moyennes. 
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Figure 47 : Effets comparatifs de la combinaison à différentes doses de quercétine, d’apigénine, 
de catéchine et d’acide gallique sur la croissance (45 jours) de la culture mixte LP en présence de 
HAP en milieu minimum. Légende : 10 niveaux de concentrations testés, du plus fort : niveau 1 
(17,2 mM) aux plus faibles: niveau 10 (8,7.10-7 mM) et niveau 0 (0 mM), regroupés en 10 
combinaisons C1 à C10 plus un témoin « négatif » C0 (milieu + HAP uniquement) et un témoin « 
positif » C11 (présence des 4 métabolites à 17,2 mM).Valeurs ± écarts types (n = 8). Différences 
significatives entre les groupes indiquées par « a » par rapport au groupe marqué par une la lettre 
majuscule A.  
 

Concernant la production de biomasse du consortium LP, seul l’ajout de métabolites 

d’après la combinaison C6 entraîne une croissance bactérienne significativement supérieure 

par rapport à celle obtenue ave les combinaisons C0, C1, C2, C5 et C8 (Figure 45, Tableau 

23). Ce résultat rappelle celui énoncé précédemment avec le consortium SPP, la 2ième 

moyenne de croissance la plus la plus élevée ainsi que l’activité de dégradation la plus forte 

ayant été mesurée pour cette combinaison C6 (Figure 46). Ce mélange est également 

caractérisé par la valeur la plus faible en apigénine, ce qui confirmerait le pouvoir 

bactériostatique de ce flavonoïde (Figure 41). La présence de la catéchine (niveau 4 : 0,6 

mM, Tableau 23) confirmerait en revanche l’impact positif de cette molécule dans la 

croissance bactérienne. 



 192 

3992C9

8613C10

1111C11

0000C0

10859C8

45810C7

74107C6

61036C5

9174C4

2228C3

1765C2

5341C1

A.G.Cat.Api.Quer.Combinaisons

3992C9

8613C10

1111C11

0000C0

10859C8

45810C7

74107C6

61036C5

9174C4

2228C3

1765C2

5341C1

A.G.Cat.Api.Quer.Combinaisons

Légende :

0,000

0,020

0,040

0,060

0,080

0,100

0,120

0,140

C0 C1 C2 C3 C4 C5 C6 C7 C8 C9 C10 C11

Combinaisons de métabolites secondaires

D
é
g

ra
d

a
ti
o

n
 (

D
.O

. 
4

0
5

-6
2

0
 n

m
)

  a

 A

 

Figure 48 : Effets comparatifs de la combinaison à différentes doses de quercétine, d’apigénine, 
de catéchine et d’acide gallique sur l’activité globale de dégradation (45 jours) par la culture 
mixte LP en présence de HAP en milieu minimum. Légende : 10 niveaux de concentrations testés, 
du plus fort : niveau 1 (17,2 mM) aux plus faibles: niveau 10 (8,7.10-7 mM) et niveau 0 (0 mM), 
regroupés en 10 combinaisons C1 à C10 plus un témoin « négatif » C0 (milieu + HAP uniquement) et 
un témoin « positif » C11 (présence des 4 métabolites à 17,2 mM). Valeurs ± écarts types (n = 8). 
Différences significatives entre les groupes indiquées par « a » par rapport au groupe marqué par une 
la lettre majuscule A. 

L’estimation de l’activité catabolique globale, illustrée à la Figure 48, indique 

clairement en revanche que la croissance obtenue avec la combinaison de métabolites C6 ne 

se répercuterait pas dans la dégradation globale des composés en présence. En effet, en 

présence de HAP, seul l’ajout des 4 polyphénols aux concentrations les plus élevées (C11 : 

17,2 mM) entraîne une dégradation significative par rapport aux autres modalités C5, C6, C7, 

C8 et C9 (Figure 48). Une autre hypothèse serait qu’une assimilation rapide des 

intermédiaires de dégradation ait eu lieu dans certaines modalités, i.e. C6 et C7 (Figure 47).  

 
De manière générale, les tests incluant les effets combinés des quatre molécules de 

type flavonoïdes et dérivés tendent à confirmer la biostimulation des bactéries dégradantes 

par la quercétine et la catéchine, contrairement à l’apigénine et dans une moindre mesure 

l’acide gallique. Il apparaît donc à la suite de ces essais in vitro qu’une solution d’exsudats 

contenant majoritairement de la quercétine (potentiellement associée à de la catéchine) 

serait susceptible de promouvoir la biodégradation des HAP. La quercétine, et son dérivé 

glycosilé la rutine, constituent les métabolites secondaires majoritaires identifiés dans les 

exsudats racinaires de MxG (Tableau 19). Afin de vérifier l’apport de ces exsudats sur la 

biostimulation des communautés bactériennes et la dissipation in fine des HAP dans les 

sols, une phase d’essais en microcosmes a été menée par la suite.  
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III.2. ESSAIS EN MICROCOSMES 

Cette approche permet l’étude des interactions exsudats-bactéries à un niveau de 

complexité supérieur. En effet, l’ensemble des conditions environnementales susceptibles 

d’affecter les intéractions bactéries-plantes à l’interface sol-racines (texture et qualité des sols, 

contamination diverse …) est alors pris en compte. Afin de mieux évaluer l’effet 

rhizosphérique résultant de l’adaptation de MxG aux substrats de culture, différents sols aux 

caractéristiques physico-chimiques contrastées ont été choisis : un sol standard A3 

(artificiellement pollué et bioaugmenté en souches bactériennes dégradantes), trois sols de 

friche industrielle H1, H2 et M2 (aux degrés de contamination en HAP et métaux variés, 

Tableau 15), des cendres volantes non polluées (mais susceptible d’opposer de fortes 

contraintes au développement du végétal et des communautés microbiennes) et un sol de 

« référence » également non pollué (sol de norme ISO 11269-22,6 utilisé comme « témoin » 

pour la croissance de MxG, annexe 5).  

III.2.1. Détermination des caractéristiques physico-chimiques des sols 

Le Tableau 24 résume les principaux paramètres physico-chimiques des différents sols 

utilisés pour les essais en microcosmes.  

Tableau 24  : Caractéristiques physico-chimiques des différents sols étudiés (sols de friche 
contaminés en HAP et en métaux : H1, H2 et M2; sol standard A3, sol « référence » et cendres 
volantes). 

Granulométrie 

Types de sols S 

(%) 

L 

(%) 

A 

(%) 

pH 

(eau) 

Conductivité 

(µS/cm) 

CEC a dont 

[K2O] 

(cmoles+/kg) 

C.O.T. b 

(%) 

C/N 
c 

H1 79 15 6 7,8 144 8 [0,57] 8,54 15,7 

H2 79 15 6 8,06 189 8 [0,48] 8,56 15,6 

S
ol

s 
co

n
ta

m
in

és
 *

 

M2 66 20 14 8,04 407 8,1 [0,46] 11,53 20,9 

A3 46,5 35,5 18 7,7 n.d. 11,7 2,19 17,9 

« référence » 62 18,5 19,5 7,16 182 [K2O] : 0,43 2,58 n.d. 

S
ol

s 
n

on
 

co
n

ta
m

in
és

 

Cendres 80 18,9 1,1 8,03 106 [0,08] 1,92  8,98 

* : sols de friche; S : sables; L : limons; A : argiles. 
a : CEC : capacité d’échange cationique; b : C.O.T : carbone organique total; c : C/N : rapport carbone 
organique/azote organique; n.d. : non déterminé. 
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Les sols de friche H1 et H2 ont été prélevés dans la même zone d’échantillonnage et 

présentent des caractéristiques granulométriques identiques, avec une teneur prédominante en 

sables (S : 79%, L : 15%, A : 6%, Tableau 24). L’observation de particules collantes noires 

lors du tamisage du sol associée à l’activité ancienne de déchargement du coke dans la zone 

échantillonnée et des traces de phénols (BASOL, 2008) indiqueraient l’origine d’une 

contamination partielle du sol H1 par des goudrons de houille (mélange organique complexe 

inhérent aux processus de fabrication du coke) (Brown et al., 2006; Haeseler et al., 1999). 

Conformément à la classification de l’USDA (United States Soil Department of Agriculture) 

(Soil Survey Division Staff, 1993), les sols H1 et H2 peuvent être qualifiés de sablo-

limoneux. La texture sableuse de ces sols favorise généralement la désorption et la 

minéralisation des HAP (Amellal et al., 2001; Karickhoff et al., 1979). Le sol M2, prélevé 

dans une autre zone de la friche, présente des proportions en limons et argiles plus marquées 

(S : 66%, L : 20%, A : 14%, Tableau 24). Il s’apparente ainsi à un sol limono-sableux. 

Concernant les sols non contaminés, le sol standard A3 s’apparente à un sol limono-sableux 

(S : 46,5%, L : 35,5%, A : 18%, Tableau 24) alors que le sol de « référence » modifié possède 

des caractéristiques texturales s’approchant de celles d’un sol sablo-limoneux (S : 62%, L : 

18,5%, A : 19,5%, Tableau 24). Les cendres ont une texture sablo-limoneuse (S : 80%, L : 

18,9%, A : 1,1%, Tableau 24).  

Les valeurs de pH sont proches de 8 pour les trois sols de friche contaminés (Tableau 

24), indiquant un caractère modérément alcalin, ce qui favorise l’activité de biodégradation et 

la croissance des populations microbiennes (Andreoni et al., 2004; Wilson & Jones, 1993). A 

ces pH, la totalité des nutriments  devraient être disponibles d’un niveau modéré à élevé dans 

les trois sols (Soil Survey Division Staff, 1993). De plus, les métaux sont généralement 

précipités sous forme de carbonates, ce qui pourrait diminuer leur toxicité (Martínez & Motto, 

2000). Les interactions hydrophobes liant les HAP à la matière organique du sol et, en 

particulier, aux acides humiques, sont aussi renforcées à ces valeurs de pH (Tableau 24) : du 

fait de la protonation des acides humiques, le maintien de la conformation tridimensionnelle 

réduit le passage en phase aqueuse et la biodisponibilité des HAP (Murphy et al., 1994). Les 

pH des sols non contaminés, légèrement alcalin (7,16 pour le sol de « référence ») à basique 

(8,03 pour les cendres, Tableau 24) sont également favorables à l’activité microbienne. 

La CEC (Tableau 24 et annexe 5 F) est faible pour les trois sols de friche (~ 8 

cmoles+/kg sol sec). Or, la conductivité de la solution du sol M2 (407 µS/cm) est très élevée en 

comparaison à celles de H1 et H2 (144 et 189 µS/cm respectivement, Tableau 24). Une plus 
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forte contamination en éléments traces métalliques pour M2 (Tableau 27) pourrait expliquer 

cette valeur élevée. Ces mesures de conductivités électriques sont toutefois en accord avec le 

maintien des processus biologiques (Kastner et al., 1998).  

Dans les trois sols de friche, les teneurs en carbone organique total (C.O.T.) (Tableau 

24) sont de l’ordre de 8,5 à 11,5% ce qui est supérieur aux valeurs usuelles (0,5 à 5%). Ces 

teneurs élevées confirmeraient la présence de matière minérale et/ou organique non 

extractible (matrice riche en carbone) dans le sol, comme c’est le cas dans les carbonates 

(Kerven et al., 2000), les goudrons de houilles (Brown et al., 2006; Haeseler et al., 1999), le 

noir de carbone et autres particules de charbon  (Kerven et al., 2000; Knicker et al., 2007; 

Skjemstad & Taylor, 1999; Song et al., 2002). Ces valeurs ne représenteraient donc pas les 

niveaux endogènes de matière organique du sol, naturellement présents en l’absence de toute 

contamination.  

Les ratios C/N très élevés des sols contaminés (respectivement 15,7; 15,6 et 20,9 pour 

H1, H2 et M2; Tableau 24), en comparaison à ceux généralement établis dans les sols non 

pollués, sont à mettre en relation directe avec les fortes teneurs en carbone. Pour les sols 

pollués en hydrocarbures, des ratios C/N très importants, de l’ordre de 9 :1 jusqu’à 200 :1, 

peuvent être nécessaires pour favoriser la croissance microbienne et la dégradation des 

hydrocarbures (Andreoni et al., 2004). On note également un rapport C/N élevé pour les 

cendres (8,98; Tableau 24) étant donné l’origine du matériau, indiquant la présence probable 

d’imbrulés. Les teneurs en cations extractibles de ce matériau sont illustrées de manière plus 

précise dans le Tableau 25 comparativement à celles du sol de « référence ».  

Tableau 25 : Teneurs en cations extractibles (oxydes) et en éléments traces métalliques des 
cendres et du sol A3 « référence ». 

Oxydes cationiques (mg/kg sol sec) 
Types de sols 

K
2
O CaO MgO NaO 

Sol 

« référence » 
149 ± 0,4 4166  

± 276 
288  
± 17 

n.d. 

Cendres 26  
± 10,5 

726 
 ± 27 

511  
± 111 

19,8  
± 10,8 

En dépit de l’absence de pollution pour les cendres, la qualité agronomique de ce 

substrat est susceptible de limiter la croissance de MxG. En effet, la composition en oxydes 

cationiques souligne une carence en potassium pour le matériau pulvérulent (de l’ordre de 26 

mg/kg sol sec pour les cendres contre 149 mg/kg sol sec pour le sol A3 modifié en sol de 
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« référence », Tableau 25). Outre les caractéristiques physico-chimiques des sols, les teneurs 

en micropolluants présents sont également susceptibles d’être limitantes pour la croissance 

végétale. 

III.2.2.  Teneurs en métaux et composés cyanurés dans les sols 

Les sols de friches sont généralement caractérisés par des contaminations multiples, à 

la fois en substances organiques telles que les hydrocarbures (dont les HAP pour la fraction 

aromatique) et en substances inorganiques (essentiellement des éléments traces métalliques). 

D’autres types de molécules peuvent aussi être présentes à des valeurs supérieures à celles du 

fond géochimique en fonction de l’historique des activités du site (dérivés azotés, 

organochlorés, acides…).  

Les teneurs en plomb et en chrome total, bien que plus élevées dans les cendres que 

dans le sol de « référence », demeurent inférieures à celles du fond géochimique (Tableau 27).  

Tableau 26 : Teneurs en métaux dans les sols non contaminés : sol de « référence » et cendres. 

Métaux (mg/kg sol sec) 
Types de sols 

Cu Pb Co Cr 

Sol  « référence » 12,4 ± 0,4 n.d. 5,9 ± 0,2 15,1 ± 0,5 

Cendres 52,8 ± 2,7 5,8 ± 13,2 16,5 ± 0,2 56,6 ± 0,2 

Fond géochimique 
moyen (concentration 

maximale enregistrée)* 

30 (100) 30 (100) 
15  

(50) 
75 (200) 

* données BRGM-INRA (2000) 

Par ailleurs, les teneurs en HAP pour l’ensemble des sols non contaminés sont 

inférieures à la limite de détection. Les teneurs en métaux et en cyanures sont également 

répertoriées pour les trois sols de friche pollués étudiés H1, H2 et M2 (Tableau 27). 
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Tableau 27 : Teneurs en métaux dans les sols de friche contaminés : H1, H2 et M2. Les données 

relatives au fond géochimique et aux valeurs citées dans l’ESR de 2005 sont également reportées.   

 Concentration dans les sols (mg/kg sol sec) 

Zone échantillonnée : 
H1 – H2 

Zone échantillonnée : 
M2 

Métaux Fond 
géochimique 

ESR a Valeurs 
mesurées H1 b 

ESR a 

Chrome total 75 58 - 67 15,6 (4,4) 48 - 140 

Cuivre 30 53 - 140 112,4 (36,1) 83 - 260 

Nickel 40 37 - 38 26,7 (3,3) 36 - 76 

Zinc 30 740 - 830 138,4 (1,3) 880 - 7700 

Plomb 120 220 - 290 568,4 (1,3) 530 - 10000 

Cyanure total 
(mg/kg sol sec) 

- - l.d. 11 - 163 

a : valeurs la plus basse et la plus haute répertoriées dans la zone d’échantillonnage d’après 
l’évaluation simplifiée des risques réalisée en 2005 (BASOL, 2008), 
b : valeurs ± erreur type, n = 3, 
en gras : valeurs supérieures au fond géochimique, 
l.d. : inférieur à la limite de détection.  

D’après l’ESR réalisée en 2005 pour la zone d’échantillonage de M2, la contamination 

en métaux dans ce sol est globalement plus importante que dans le sol H1, supérieure d’un 

facteur 2,5 environ pour le chrome par exemple, i.e. 48 mg/kg sol sec contre 15 pour H1, à 20 

pour le plomb, i.e. 10000 mg/kg sol sec contre 568 pour H1 (Tableau 27). La contamination 

en cyanures totaux est aussi notable pour ce sol M2 avec 163 mg de cyanures/kg de sol sec 

relevé comme valeur maximale; elle est inférieure à la limite de détection pour H1 et H2 

(Tableau 27).  

Les mesures physico-chimiques réalisées sur la fraction totale des sols associées aux 

contaminations d’origines multiples ne permettent pas d’illustrer la toxicité des sols résultant 

des intéractions entre polluants organiques (HAP, cyanures) et métalliques au niveau 

biologique. Afin de mieux appréhender les dangers potentiels relatifs à l’usage de ces sols, 

soulignant par là-même la nécessité de mesures préventives voire curatives vis-à-vis de 

l’usage du site, la caractérisation écotoxicologique des sols H2 et M2 (utilisés ultérieurement 

pour les essais de culture in situ) a été réalisée suite à ces analyses.  
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III.2.3. Caractérisation écotoxicologique des sols de friches H2 et 

M2 

Test de toxicité aigüe portant sur la mortalité des vers de fumier Eisenia fetida (norme 

ISO 11268). 

L’approche écotoxicologique, qui intègre l’impact de l’ensemble des polluants, 

constitue un complément nécessaire aux analyses physico-chimiques, en particulier dans le 

cadre d'une démarche de réhabilitation des sols (Le Corfec, 2011; Vasseur & Cossu-Leguille, 

2003). Dans un premier temps, la caractérisation toxicologique initiale des sols de friche (à t0) 

a été évaluée vis-à-vis d’individus d’Eisenia fetida. Ce test permet d’intégrer l’ensemble des 

effets toxiques potentiels dans la mesure où l’activité fouisseuse des vers et l’ingestion des 

particules de sols sont suceptibles de remobiliser une partie des contaminants. La mortalité 

ainsi que la biomasse globale de 50 individus d’Eisenia fetida ont été évaluées au bout de 7 et 

14 jours d’exposition aux différents sols de friche contaminés H2, M2, et sol de « référence » 

(Figure 49). Un indice de condition générale à l’appréciation de l’observateur est aussi évalué 

au bout de 14 jours (van Herwijnen et al., 2007) classant les vers en catégorie « sensibles » 

(ou réactifs à des stimuli tactiles), moribonds (se déplaçant peu, ne répondant pas ou 

faiblement aux stimuli), ou morts (Tableau 28).  

 

Figure 49  : Caractérisation de l’écotoxicité des sols avant culture (t0) : évolution de la biomasse 
globale des vers de terre selon les types de sols (sol de référence, H2 et M2); différences 
significatives indiquées par : * : par rapport à t0. 

Il n’y a aucune mortalité quel que soit le type de sol, et ce durant les 14 jours 

d’exposition, ce qui indique une absence de toxicité aigue pour les sols H2 et M2. Afin de 

compléter cette information par des données plus sensibles, l’étude a été poursuivie au travers 

de l’évaluation de paramètres subléthaux : biomasse (Figure 49), aspect macroscopique et 



 199 

comportement des lombriciens. Au bout de 14 jours d’exposition, la biomasse globale des 

vers a diminué de manière significative par rapport à t0 quel que soit le substrat, ce qui laisse 

supposer que pour la durée d’exposition considérée (14 jours) le manque de nourriture est le 

critère prépondérant dans la perte de poids. Cependant, l’analyse de l’état des individus révèle 

un pourcentage de vers moribonds significativement plus important pour les lots exposés au 

sol M2 que pour ceux du sol de « référence » (Tableau 28). 

Tableau 28  : Pourcentages d’individus « sensibles » et moribonds selon les types de sols : 
différence significative par rapport à H2 et sol standard indiquée par * (p < 0,05). 

Sol « référence » Sol H2 Sol M2 

% indiv 

« sensibles » 

% indiv 

« moribonds » 

% indiv 

« sensibles » 

% indiv 

« moribonds » 

% indiv 

« sensibles » 

% indiv 

« moribonds » 

88 ± 13 12 ± 13 74 ± 13 26 ± 13 48 ± 13 * 
50 ± 16 *     

(2% morts) 

L’évolution de ces deux paramètres, biomasse et comportement, indiquent une toxicité 

respectivement plus marquée dans le sol M2, puis H2 vis-à-vis du sol de « référence ». Cette 

hypothèse est renforcée par l’observation morphologique des individus moribonds dont 

certains présentaient une légère dépigmentation et des strangulations ou nécroses localisées, 

déjà observées par Piearce et ses collaborateurs chez Lumbricus rubellus exposés à de 

l’arsenic et du cuivre (Piearce et al., 2002).  

Le sol M2, bien que témoignant d’une faible contamination en HAP (~25 mg/kg 

sol sec, Tableau 15) et un pH alcalin peu favorable à la dissolution des métaux  (8,04; 

Tableau 24), exerce une toxicité sublétale plus marquée que pour H2 à moyen terme 

(14 jours). Des conditions physicochimiques plus favorables à la remobilisation des 

métaux dans le tractus digestif des lombriciens (destructuration physique des aggrégats, 

pH plus faible) mais aussi la présence d’autres contaminants dans ce sol (cyanures) 

pourraient en être la cause.  

La multiplicité des analyses (physico-chimiques et toxicologiques) permet ainsi 

d’accentuer les contrastes existant entre sols prélevés au sein d’une même friche industrielle, 

susceptibles d’impacter (plus ou moins favorablement) les processus de bioremédiation. Outre 

ces différents descripteurs, l’étude de l’évolution des communautés bactériennes (diversité et 

taille des populations) constitue un élément essentiel à la compréhension des processus de 

remédiation. En effet, la rhizodégration des HAP découle directement des interactions 
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plantes-bactéries-polluants. Le suivi des communautés bactériennes sera réalisé à la fois par 

méthode culturale et par méthode moléculaire i.e. PCR-TTGE des ADNr 16S. La 

comparaison des profils des communautés bactériennes entre sols non plantés et plantés, en 

particulier à l’interface sol-racines (rhizoplane) vise à identifier les populations majoritaires 

sélectionnées au niveau de la rhizosphère de MxG, certaines pouvant faire partie des souches 

dégradantes initialement isolées à travers les cultures mixtes SP, SPP, SPS et SPG (Tableau 21 

p160). Cet aspect de l’analyse de la diversité bactérienne par méthodes moléculaires nécessite 

au préalable le développement d’une méthode d’obtention d’acides nucléiques (comprenant 

des fragments d’ADN génomiques) à partir des différents sols étudiés. 

III.2.4. Développement d’une méthode d’extraction-purification 

d’acides nucléiques de sol : application à l’étude de la 

diversité des communautés bactériennes par méthode PCR-

TTGE (ADNr 16S) (Técher et al., 2010) 

Afin d’établir une méthode rapide et adaptée à une large gamme de sols, les 

optimisations relatives à l’extraction et plus particulièrement à la purification d’acides 

nucléiques de sol ont été menées sur les trois sols utilisés en microcosmes : « H2 », « M2 », 

« S » (A3 modifié en sol de « référence », non pollué) et un sol « E » différant dans leurs 

caractéristiques physico-chimiques (Tableau 24, 15 et 27; « E » est aussi issu de la friche, 

avec des caractéristiques physico-chimiques similaires à « M2 » mais des teneurs en métaux 

plus élevées : Cr à 1800 mg/kg sol sec, Cu à 640 mg/kg sol sec, Ni à 590 mg/kg sol sec).  

Optimisation du pré-traitement des extraits brut d’acides nucléiques avant 

purification par les vitamines 

L’extraction d’acides nucléiques initialement réalisée avec le tampon de lyse TENNS 

(Tris-EDTA, NaCl, pyrophosphate de sodium, SDS) à pH 9,5 (sans addition de CTAB ni de 

KCl), en combinaison avec l’agitation physique ou “bead beating” (Miller et al., 1999), a 

permis l’extraction de molécules à haut poids moléculaire, supérieur à 10 kb (Figure 50, 

colonnes 1, 5, 9, 13). 
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Figure 50 : Acides nucléiques extrait des sols “H2”, “M2”, “E” et “S” en fonction de l’ajout de 
KCl/CTAB/AH. M : marqueur de poids moléculaire 1 kb; + HA : + 100 mg d’acides humiques/g de 
sol. 

L’utilisation conjointe du pyridoxal avec la thiamine pour la purification des acides 

nucléiques a permis l’élimination d’inhibiteurs de la PCR, confirmée par l’obtention de 

produits d’amplification dans chacune des conditions testées, à l’exception du sol « M » 

préalablement traité au KCl (Tableau 29). Par conséquent, le recours au pyridoxal a été 

maintenu dans l’élaboration du protocole à la place de la pyridoxamine utilisée par Dunbar et 

al. (2007). Dans le contexte de la purification d’acides nucléiques de sol, l’utilisation 

conjointe du pyridoxal et de la thiamine, pour établir des liaisons et neutraliser respectivement 

les groupements amine et carbonyl des acides humiques pourrait constituer une approche 

complémentaire (Booth et al., 1996; Khalifah et al., 1999), particulièrement pour des sols 

riches en matières organiques de compositions très variées comme ceux des sites de friches 

industrielles.  

 

 

 

« H2 » « M2 » 
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Tableau 29  : Evaluation de la pureté des ADN extraits par amplification directe en PCR de la 
région v3 des ADNr 16S (Lakay et al., 2007). L’intensité de fluorescence des produits PCR sont 
quantifiés après migration en gel d’agarose (Quantity one Software v.4 Biorad). Les données obtenues 
(x) avec le logiciel sont exprimées en unité d’intensité de fluorescence relative (U) et reporté dans le 
tableau 30 comme suit : +++ : x>3000 U, ++ : 2000 U<x<3000 U, + : x<2000 U, - : aucune 
fluorescence observée. 

 

 

Néanmoins, la pureté de l’ADN de sol extrait n’est pas identique selon les types de 

sols, comme en témoigne l’intensité de fluorescence plus faible des bandes de produits PCR 

résultant des sols « M2 » et « S » (Tableau 29, condition A). L’analyse de l’inhibition 

d’amplification par PCR quantitative aurait constitué un marqueur plus sensible de la 

contamination résiduelle des ADN extraits des sols. Cependant, considérant d’une part la 

quantité importante d’acides humiques artificiellement rajoutés aux échantillons (100 mg 

d’acides humiques pur/g de sol, Tableau 29 condition D), et d’autre part la sensibilité de la 

PCR « classique » vis-à-vis de ces contaminants et autres substances inhibitrices présentes 

dans les sols pollués, le recours à une analyse binaire « réussite/échec » en PCR « classique » 

a constitué une approche à la fois simple et efficace pour évaluer la qualité des ADN extraits 

(Burgmann et al., 2001; Fortin et al., 2004; Lakay et al., 2007; Moreira, 1998). 

Des étapes additionnelles de purification avant le recours aux vitamines (pyridoxal-

HCl et thiamine-HCl) ont été necessaires afin d’améliorer la pureté de ces ADN. Deux 

stratégies ont été testées : une precipitation partielle de contaminants via l’ajout de KCl et une 

flocculation avec le CTAB, détergent cationique (Thiele & Brümmer, 2002). Ces deux 

composés sont aussi connus comme précipitants du SDS (détergent du tampon de lyse), ce 

dernier pouvant intéragir le cas échéant avec les vitamines (solubilisation et encapsulation 

micellaire) (Monferrer-Pons et al., 2003; Song et al., 2002). L’utilisation conjointe du CTAB 

et des vitamines a permis l’amplification de la region V3 des ADNr 16S à partir de chaque 

type de sol. Toutefois, l’intensité de fluorescence des bandes de produits PCR sur gel 

d’agarose était similaire à celle de la condition initiale A (sans ajout de CTAB) voire plus 

faible pour le sol « H2 » (Tableau 29, condition A comparée à condition B). L’addition de 

PCR V3 Echantillons de sols 

Conditions testées H2 M2 E S 

A - CTAB - KCL +++ + ++ + 

B + CTAB + ++ ++ + 

C + KCl +++ - +++ ++ 

D + HA + KCl + + + ++ 
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KCl avant le recours à la purification grâce aux vitamines a amélioré l’élimination 

d’inhibiteurs de PCR pour les sols « E » et « S » (Tableau 29, condition A vs condition C). En 

revanche, aucune trace d’ADN n’a pu être décelée sur gel d’agarose après extraction avec 

KCl à partir du sol « M2 » (Figure 50, colonne 7). Cette observation a pu être confirmée par 

l’absence d’amplification (Tableau 29). Dans le cas présent, il semblerait que l’addition de 

KCl ait entraîné d’importantes pertes d’ADN, probablement précipité ou adsorbé aux 

particules de sol. Toutefois, étant donné que le traitement avec KCl avait nettement amélioré 

la clarté des extraits bruts d’acides nucléiques de sol après la phase initiale d’extraction (lyse 

chimique et agitation), se répercutant sur la pureté des extraits des sols « H2 », « E » et « S », 

l’application de ce pré-traitement a été testée de manière plus approfondie en tant que 

méthode de purification alternative pour des sols à teneur particulièrement élevée en acides 

humiques. L’obtention d’acides nucléiques suffisamment purs pour être directement amplifiés 

par PCR a été évaluée à partir des mêmes types de sol « H2 », « E », « S » et « M2 », mais 

supplémentés en acides humiques (+ 100 mg HA/g sol) avant l’ajout initial du tampon de 

lyse. En dépit de cette quantité importante de substances humiques (une situation rarement 

rencontrée en sol de friche), et du fait que ces molécules soient capables de se lier de manière 

covalente avec les acides nucléiques (Tsai & Olson, 1992; Young et al., 1993), de l’ADN a pu 

être extrait et suffisamment purifié pour permettre une amplification directe par PCR à partir 

d’échantillons issus des sols « H2 », « E », « S » (Tableau 29). Dans le cas du sol « M2 » 

supplémenté en acides humiques, l’intensité de fluorescence de la bande correspondant à de 

l’ADN génomique n’était pas suffisante pour être numérisée après migration sur gel d’agarose 

(Figure 50, colonne 8). Cependant, la présence d’ADN a pu être détectée suite à 

l’amplification par PCR (Tableau 29). Il se peut que certaines substances (non déterminées) 

ou la nature de la matière organique dans ce type de sol conduisent à une adsorption des 

acides nucléiques, un phénomène qui serait largement favorisé en milieu salin très concentré 

(KCl 4M). L’ajout d’acides humiques aux propriétés physico-chimiques similaires à celles de 

l’ADN, pourrait alors entrer en compétition avec les acides nucléiques au niveau des sites 

d’adsorption et limiter la précipitation de ces derniers.    

Finalement, l’utilisation de CTAB à la place du KCl a permis une meilleure extraction 

de l’ADN, en comparaison à celles réalisées sans CTAB (Figure 50, colonnes 2 vs 1, 6 vs 5, 

10 vs 9, 14 vs 13). Toutefois, la contamination des extraits d’ADN était plus élevée, 

particulièrement pour le sol « S », indiqué par une fluorescence des produits PCR moins 

importante en comparaison de celle obtenue pour les échantillons pré-traités avec KCl 

(Tableau 29). Par conséquent, des extraits d’acides nucléiques suffisamment purs à partir 
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d’échantillon de sols supplémentés par 100 mg d’acides humiques/g de sol n‘ont pu être 

obtenus par cette méthode.  

Effets du pH du tampon de lyse pour l’amélioration de l’extraction et de la 

purification d’acides nucléiques 

Afin d’établir un protocole d’extraction d’acides nucléiques qui soit applicable aux 

différents sols étudiés, l’effet du pH du tampon de lyse a été optimisé. Pour cela, des séries 

d’extractions ont été réalisées avec un tampon de lyse à pH alcalin (8,4) à acide (5,6) sur les 

sols « S » et « M2 » pour lequel l’utilisation de KCl n’était pas adaptée (Figure 51).  
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Figure 51 : Extractibilité des ADN totaux (poids moléculaires) à partir des sols “M2” et 
“S” en fonction du pH du tampon de lyse et du volume de CTAB ajouté. M : marqueur de 
poids moléculaire 1 kb. 

Les différentes combinaisons testées sur le sol « M2 » ont confirmé l’effet positif du 

CTAB limitant les pertes d’acides nucléiques (Figure 51, colonnes 2 et 3 vs 1). Cependant, le 

pH du tampon de lyse semblait être le principal paramètre influençant l’extraction et la 

purification des extraits obtenus. Un tampon de lyse à pH alcalin de 8,4 a permis de récupérer 

davantage d’ADN qu’un tampon de lyse à pH de 5,6 pour le sol « M2 » (Figure 51, colonne 4 

vs 1). Aucune différence n’était notable concernant le sol « S ». Un essai comparatif entre les 

sols « M2 » et « S » a finalement été conduit afin de mettre en évidence la valeur de pH la 

plus appropriée pour l’obtention d’ADN pouvant être amplifié par PCR à partir des deux 

types de sols. Ainsi, l’intensité de fluorescence la plus forte liée à la présence d’acides 
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nucléiques (incluant de l’ADN génomique) extraits à partir du sol « M2 » d’une part, et à la 

présence de produits d’amplification d’ADN par PCR pour le sol « S » d’autre part a pu être 

obtenue pour une valeur de pH de 7,5 (observations personnelles). Les extractions d’acides 

nucléiques furent finalement reconduites à cette valeur de pH sur les sols « H2 » et « E » 

(avec utilisation de CTAB) avant analyse des profils de diversité bactérienne par méthode 

PCR-TTGE.  

Vérification de la reproductibilité de la méthode : analyse des profils 

bactériens obtenus par PCR-TTGE 

La reproductibilité de l’ensemble de la méthode d’obtention d’ADN de sol, allant de 

l’étape initiale d’extraction à celle finale d’amplification par PCR, a été vérifiée par 

comparaison des profils de diversité bactérienne. Ces derniers ont été obtenus après migration 

en TTGE des fragments d’ADNr 16S extraits de réplicats des différents sols “H2”, “M2”, “E” 

et “S” (Figure 52). 

 

Figure 52  : Analyse par méthode UPGMA (« Unweighted Pair Group Method with 
Arithmetic mean ») des profils TTGE obtenus aprés migration des fragments d’ADNr 16S 
extraits de réplicats de sols “H2”, “M2”, “E” et “S”, d’après la méthode CTAB-
vitamines (tampon de lyse à pH 7,5). 

Les profils de diversité bactérienne générés après migration des différents mélanges de 

fragments d’ADNr 16S correspondant à chaque type de sol, en utilisant la méthode optimisée 

de purification par CTAB-vitamines (tampon de lyse à pH 7,5), ont été comparés sur la base 

de présence/absence de bandes par méthode UPGMA (Figure 52). Les réplicats d’extraction-

H2a 

H2b 

M2b 

M2a 
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purification pour chaque sol (“H2”, “M2”, “E” et “S”) sont similaires les uns aux autres en 

terme de diversité bactérienne (Figure 52), indiquant que la méthode est reproductible. Le 

profil de diversité du sol “S”, sol non contaminé artificiellement reconstitué, se démarque des 

autres sols de friche pollués (Figure 52). Les profils de ces derniers présentent de fortes 

similitudes (de l’ordre de 80%, Figure 52). On peut remarquer toutefois que les échantillons 

issus du sol “M2” ont une plus grande similarité avec ceux du sol “E” qu’avec ceux du sol 

“H2”, probablement dû à sa contamination plus importante en éléments traces métalliques.  

En définitive, la technique de purification par utilisation de CTAB-vitamines est 

potentiellement applicable à une grande variété de sols, après ajustement du pH du 

tampon de lyse. Un pH de 7,5 s’est révélé approprié à l’extraction-purification d’acides 

nucléiques à partir des sols de friche étudiés. Par ailleurs, le développement de la 

méthode a également donné lieu à une technique de purification alternative, comprenant 

un « salting-out » au KCl à la place du CTAB, particulièrement adaptée pour des sols à 

forte teneur en acides humiques (de l’ordre de 100 mg/g de sol). La technique  optimisée 

d’extraction-purification d’acides nucléiques au CTAB-vitamines a été utilisée pour le 

suivi de l’évolution des communautés bactériennes dans les différents sols soumis aux 

essais de phytoremédiation (en microcosmes). La comparaison des profils de diversité 

bactérienne obtenus entre sols plantés et non plantés pourra ainsi mettre en évidence 

l’émergence de populations majoritaires liées à la présence des racines de MxG et 

potentiellement à la dégradation des HAP. 

III.2.5. Essais  en microcosmes « reconstitués » avec sol standard 

A3 (Técher et al., 2012a) 

Dans un premier temps, faisant suite à la caractérisation initiale des sols et à 

l’optimisation des techniques requises pour le suivi des communautés bactériennes, des 

cultures de MxG (incluant des modalités « non planté ») ont été réalisées dans un sol standard 

A3. Afin de mieux appréhender le devenir des HAP en présence de bactéries dégradantes et 

l’impact de la culture de MxG sur ces deux composantes, un sol de friche « fraichement » 

contaminé a d’abord été reconstitué en laboratoire (conditions semi-contrôlées). La 

comparaison des communautés bactériennes (dénombrement et analyse de la diversité des 

populations majoritaires) ainsi que la dissipation des HAP ont été évaluées après 3 mois de 

culture.  
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III.2.5.1. Dénombrement de la microflore totale  

Après culture, les dénombrements bactériens ont été réalisés en différenciant dans les 

microcosmes plantés, le sol  rhizosphérique (prélèvements réalisés à une distance inférieure 

ou égale à 6 mm des racines) du sol non impacté de manière directe par les racines (pas de 

racine visible dans la zone de prélèvement) (Figure 53) (Corgie et al., 2004).  

 

Figure 53  : Dénombrement de la microflore totale en sol A3 : non ensemencé non contaminé, + 
Bact. : ensemencé en bactéries dégradantes, + HAP : contaminé en phénanthrène et pyrène chacun à 
100 mg/kg sol sec, Log NPP/g sol sec, moyennes ± écarts types (n = 4). Différences significatives 
résultant d’ANOVA à 3 facteurs indiquées par des lettres majuscules vs minuscules (modalités du 
facteur significatif). 

  Le nombre de bactéries totales cultivables est de l’ordre de 107,5 à 108 cellules / g de 

sol sec (Figure 53), indiquant des conditions favorables à l’activité biologique et à la 

prolifération des populations bactériennes dans toutes les modalités (Nichols et al., 1997). Ce 

dénombrement, réalisé après 3 mois de culture, ne révèle pas de différences significatives 

entre les modalités « non planté » et « planté » (Figure 53). Ces résultats suggèreraient 

d’allonger la durée de culture lors d’essais ultérieurs. En revanche, l’inoculation en bactéries 

dégradantes (issues des cultures mixtes sélectionnées par pression pyrène et divers co-

métabolites -§ III.3.1 et inoculées après ajustement de D.O. 620nm dans de l’eau physiologique 

pour une densité finale de 106 bact./g sol sec, III.3.2.4) réduit la taille de la microflore totale 

(Figure 53, A et a : p < 0,05) : la bioaugmentation pourrait avoir entraîné une compétition 

entre les souches ensemencées autochtones sur l’échelle de temps considérée (Kastner et al., 

1998; Shen & Bartha, 1996); d’autre part, l’apport en sels (NaCl) contenu dans la suspension 

des inocula bactériens (réalisés dans de l’eau physiologique, II.3.2.4) a pu avoir pour 

conséquence une modification des conditions physico-chimiques du sol pouvant ralentir la 
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croissance bactérienne (augmentation de la salinité, variation de pH, d’après Kastner et al. 

(1998).  

La distinction entre sols « rhizosphériques » et « non rhizosphériques » n’a pas permis 

de révéler de différence significative dans le dénombrement des bactéries totales (Figure 53 

B). Ces résultats traduisent le fait que le volume racinaire était important dans les pots, 

rendant les ramifications racinaires souvent non distinguables de la matrice organominérale 

du sol. Le « turn-over » (Miya et al., 2001) racinaire a également pu impacter 

significativement le sol des pots plantés en masquant l’effet rhizosphérique uniquement lié à 

l’exsudation racinaire.  

III.2.5.2. Dénombrement de la microflore dégradante 

 Parallèlement à la microflore totale, les bactéries dégradantes ont aussi été dénombrées 

par méthode du NPP adaptée en microplaques; après culture en milieu minimum de 

Buschnell-Hass enrichi en HAP. Les résultats sont illustrés à la figure 54. 

 

Figure 54 : Dénombrement de la microflore dégradante en sol A3 : non ensemencé non 
contaminé, + Bact. : ensemencé en bactéries dégradantes, + HAP : contaminé en 
phénanthrène et pyrène chacun à 100 mg/kg sol sec, Log NPP/g sol sec, moyennes ± écarts 
types (n = 4). A : différences significatives résultant de l’analyse factorielle (ANOVA 3 
facteurs) indiquées par des lettres majuscules vs minuscules (modalités du facteur 
significatif); B : différences significatives indiquées par des lettres minuscules ou * entre les 
groupes indiqués. 

On note tout d’abord la présence d’une microflore dégradante dans toutes les 

modalités de culture, y compris celles caractérisant les sols sans bioaugmentation (Figure 54, 

modalités [A3 et +HAP]). La capacité de dégradation du phénanthrène, répandue chez les 

bactéries du sol des régions habitées (Günther et al., 1996; Johnsen & Karlson, 2005), pourrait 
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expliquer la présence et la prolifération de souches dégradantes au sein des modalités non 

enrichies en bactéries dégradantes.  

 

Aucune différence significative n’est relevée de manière globale entre les modalités 

« planté » et « non planté » (Figure 54 a). Le principal facteur influençant de manière 

significative la taille des populations dégradantes est la contamination en HAP (Figure 54 a, 

A et a : p < 0,05). En d’autres termes, la présence de HAP assimilables par les bactéries 

apparaît comme la condition sine qua non pour une augmentation significative des 

populations bactériennes dégradantes dans les sols, confirmant les travaux de Allard et 

collaborateurs (2000). Il faut cependant souligner que la présence de composés organiques 

plus facilement assimilables dans les exsudats racinaires de MxG, i.e. sucres, acides aminés, 

acides organiques (Hromadko et al., 2010; Técher et al., 2011), n’a pas inhibé les capacités de 

dégradation des HAP contrairement aux observations récentes de Mueller et Shann (2006). 

Par ailleurs, les microcosmes ont été ensemencés avec des souches bactériennes isolées après 

pression de sélection avec du pyrène (inoculation en bactéries dégradantes issues des cultures 

mixtess sélectionnés par pression pyrène et divers co-métabolites -§ III.3.1 et III.3.2.4), ce qui 

pourrait masquer l’effet rhizosphérique (et notamment la stimulation de la dégradation par co-

métabolisme exsudats-HAP) (d’après Gunther et al., 1996) étant donné l’adaptation a priori 

des bactéries à cette source de carbone spécifique.  

 

III.2.5.3. Dissipation des HAP dans les modalités de sol A3 contaminé 

Afin de relier l’augmentation des populations bactériennes dégradantes à la 

dégradation des HAP, la fraction des polluants extractibles à l’hexane a été déterminée avant 

et après expérimentation dans les microcosmes initialement contaminés par du phénanthrène 

et du pyrène (à 100 mg/kg sol sec chacun; Figure 55). 
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Figure 55  : Détermination de la fraction de HAP extractible à l’hexane après culture (mg/kg sol 
sec) : + HAP : contaminé en phénanthrène et pyrène chacun à 100 mg/kg sol sec, + Bact. : 
ensemencement en bactéries dégradantes à t0, + MxG : microcosme planté en Miscanthus x 
giganteus; valeurs ± écarts types (n = 4). Différences significatives indiquées par : a : par rapport à t0 
pour le phénanthrène, b : par rapport à t0 pour le pyrène et c : par rapport au pyrène de la modalité 
[+ HAP]. 

Les concentrations en phénanthrène et en pyrène mesurées au temps initial (t0) sont 

similaires pour l’ensemble des microcosmes, avec une concentration moyenne de 100 mg/kg 

de sol sec (Figure 55), confirmant l’efficacité de la méthode de contamination employée 

(Brinch et al., 2002) et la répétabilité des extractions au soxhlet (Berset et al., 1999). De 

manière générale, des diminutions significatives des teneurs en phénanthrène et pyrène sont 

notées dans tous les microcosmes contaminés, montrant la dissipation naturelle de ces 

composés dans nos modalités expérimentales (Figure 55, a et b : p < 0,05). Celle-ci est par 

ailleurs clairement dépendante du nombre de cycles des molécules avec la dissipation quasi 

complète du phénanthrène, molécule à 3 cycles, et partielle pour le pyrène (Figure 55). Ces 

résultats sont en accord avec ceux de la littérature, qui indiquent que les HAP à hauts poids 

moléculaires (4 cycles et plus) sont plus récalcitrants à la dissipation que ceux à faibles poids 

moléculaires (moins de 4 cycles) (Cheema et al., 2009; Lee et al., 2008; Sun et al., ; Wei & 

Pan). 

La diminution des teneurs en pyrène est généralement plus marquée dans les 

microcosmes initialement ensemencés en bactéries dégradantes (Figure 55, modalités [+ HAP 

+ Bact.] et [+ HAP + Bact. + MxG]). Ce résultat conforte l’hypothèse énoncée concernant 

l’utilisation des HAP comme source de carbone spécifique par les bactéries dégradantes 

inoculées. De plus, la présence parmi ces dernières, de souches affiliées aux genres 

Pseudomonas, Bacillus ou Acinetobacter (Tableau 20 p158), pourait aussi avoir contribué à la 

solubilisation des HAP initialement ajoutés sous forme de cristaux, facilitant ensuite leur 
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dégradation par l’ensemble des bactéries présentes (Menezes Bento et al., 2005; Mulligan, 

2005).  

III.2.5.4. Analyse des profils de diversité des communautés bactériennes 

(méthode PCR-TTGE des ADNr 16S) 

La présence de MxG n’a pas entrainé de modification de la taille des populations 

bactériennes cultivables ni de diminution significative des teneurs en HAP par rapport aux 

modalités non plantées. Toutefois l’analyse de la dissipation du pyrène suggérait un apport 

notable des exsudats dans la dégradation de ce HAP « lourd ». La comparaison des profils 

bactériens de l’ensemble des modalités expérimentales a été réalisée afin de confirmer 

l’impact des différents facteurs qui ont pu être jusqu’à lors soulignés (présence de HAP, 

inoculation en bactéries dégradantes) sur la structuration des communautés (Figure 56). 

 

Figure 56  : Profil de diversité bactérienne (ADNr 16S) des différentes modalités en microcosmes 
à t0 (après ensemencement en bactéries et ajout de HAP) et après la période de culture de MxG 
(ap.exp.); phylotypes différents indiqués par « * »; comparaison par méthode UPGMA, 

« Unweighted Pair Group Method with Arithmetic mean »; (A3 t0 : sol A3 avant culture, modalités 
000, 001, 010 confondues,  Tableau 13 p138); (+ HAP, + Bact.+ MxG, + HAP + Bact.+ MxG, + 

HAP + Bact., + HAP + MxG, + MxG : modalités respectives 100, 011, 111, 110, 101, 001 du tableau 

13 p138 après expérimentation). 

L’analyse des profils de diversité bactérienne avant et après expérimentation permet 

de distinguer globalement deux groupes (Figure 56). D’une part, six profils recoupant les 

modalités initiales à t0 et celles sans HAP après expérimentation (moitié inférieure de la 

figure, [+MxG] à [A3 t0]), et d’autre part les profils caractérisés par la présence des HAP 

* 
* * 

* 

* 

* * 
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analysés après culture (moitié supérieure de la figure, [+HAP] à [+HAP +MxG]). L’influence 

principale des HAP sur l’évolution des populations bactériennes dominantes, énoncée durant 

les dénombrements de bactéries dégradantes, est donc vérifiée à travers l’analyse de similarité 

des profils. Ces résultats confirmeraient ainsi l’utilisation de cette source de carbone 

spécifique par la microflore dégradante.  

La similarité plus marquée entre [+Bact. ap.exp.] et le sol A3 à t0 indique une 

« disparition » de certaines souches ensemencées, au profit des bactéries indigènes plus 

adaptées aux conditions oligotrophes du sol en absence de HAP, confirmant l’hypothèse de 

compétition entre bactéries autochtones et allochtones. La similarité entre [A3 ap.exp.] (sol 

A3 non ensemencé à t0) et [+Bact. t0] est en accord avec la mise en évidence d’une microflore 

dégradante dans ce sol (de l’ordre de 105 bactéries/g sol sec; Figure 54) de même que dans le 

sol de la modalité [+MxG] (bien qu’il n’y ait pas de HAP dans ces cas précis). Il est 

intéressant de souligner à ce sujet que la modalité [+MxG] offre 47% de similarité avec les 

modalités contaminées (+HAP) que celles qui ne le sont pas (Figure 56). L’influence de la 

plante, i.e. l’ « effet rhizosphérique », apparaît de manière plus sensible dans la structure des 

communautés avec la présence de MxG dans chacun des niveaux supérieurs du cladogramme 

(Figure 56).  

En résumé, ces essais en microcosmes ont montré qu’en situation de sol 

artificiellement contaminé, la biodégradation des HAP est favorisée par la présence de 

bactéries dégradantes et de MXG. Pour les HAP lourds tels que le pyrène, elle est accentuée 

par la bioaugmentation en bactéries dégradantes. Dans une moindre mesure, la 

biostimulation de la dégradation de ce HAP pourrait aussi être liée à la présence de MxG, 

ce qui irait dans le sens des résultats obtenus en microplaques avec exsudats totaux 

(III.1.3.1). Ces exsudats permettraient également le maintien de populations bactériennes 

dégradantes au niveau rhizosphérique. 

III.2.6. Essais en sols de friche   

III.2.6.1. Essais en sol contaminé H1 

Afin de vérifier l’apport des exsudats de MxG dans la dissipation des HAP lourds, des 

cultures en sol de friche (contamination ancienne avec HAP peu biodisponibles en l’état) ont 

été réalisées (PE2, planté contre non planté). Les descripteurs précédemment utilisés pour le 
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suivi du processus de rhizoremédiation ont été à nouveau retenus : taille et diversité des 

communautés bactériennes, évolution des teneurs en HAP.  

III.2.6.1.1. Dénombrements et diversité des communautés bactériennes 

La texture très sableuse des sols de friche H1 et H2 ainsi que le réseau racinaire 

particulièrement dense et pénétrant de MxG, observé par Neukirchen et collègues (1999) et 

confirmé au cours de la présente étude (III.1.3.2.4), ont conduit à considérer la totalité des 

sols des pots plantés comme « rhizosphériques ».  

 

Figure 57  : Dénombrement des bactéries cultivables totales et dégradantes en sol de friche H1 
après culture.  

La figure 57 illustre le nombre de bactéries cultivables totales et le nombre de 

bactéries dégradantes du sol de friche H1 (Σ16 HAP = 1500 mg/kg sol sec), déterminés par la 

méthode du NPP adaptée en microplaques (Stieber et al., 1994; Wrenn & Venosa, 1996). Ces 

dénombrements sont respectivement de l’ordre de 107 et 105 cellules/g de sol sec quelles que 

soient les modalités considérées (Figure 57). Ils sont similaires à ceux reportés dans la 

littérature pour des sols contaminés (Nichols et al., 1997) mais n’indiquent pas de différence 

significative entre les pots plantés et non plantés (Figure 57). Plusieurs études de 

phytoremédiation ont mis en évidence l’enrichissement à la fois spécifique et significatif des 

populations dégradantes dans le compartiment rhizosphérique des sols contaminés (Günther et 

al., 1996; Krutz et al., 2005; Miya et al., 2000). Cependant, des résultats semblables à ceux 

observés ici, ont été reportés par Nichols et ses collaborateurs (1997) avec la rhizoremédiation 

par une autre graminée, le « bluegrass ». En effet, la déstructuration des agrégats de sol durant 

le prélèvement sur site et le tamisage, l’apport en dioxygène (aération du sol) et en eau lors de 

la préparation des microcosmes sont autant de paramètres susceptibles de favoriser la 

biodisponibilité des HAP et la croissance microbienne. Ce phénomène,  plus connu sous le 

terme de « priming effects », peut masquer les effets du traitement de phytoremédiation 

(Joner et al., 2004).  

     Totales                     Dégradantes                                      



 214 

Afin d’appréhender l’impact racinaire de MxG sur les communautés bactériennes en 

s’affranchissant des contraintes liées à la culture des microorganismes, l’analyse des profils 

de diversité bactérienne a également été réalisée par PCR-TTGE (Figure 58).  

 

Figure 58 : Comparaison des profils de diversité bactérienne du sol H1 au temps initial (t0), et 
après expérimentation dans les pots plantés (P) et non plantés (NP) (UPGMA, « Unweighted Pair 

Group Method with Arithmetic mean »).   

La comparaison des profils témoigne essentiellement de la différence entre le sol à son 

état initial (t0) et après expérimentation (Figure 58). Cette analyse confirme les résultats 

illustrés par les dénombrements bactériens (différences peu marquées entre pots non plantés et 

plantés) et par conséquent l’importance relative du traitement du sol avant expérimentation. 

L’impact rhizosphérique se manifeste toutefois par la mise en évidence de deux souches 

dominantes (n°1 et n°2, Figure 58, tableau 30) retrouvées uniquement à la suite des 

extractions d’acides nucléiques de sol des microcosmes plantés. 

Tableau 30 : Affiliation phylogénétique des bactéries indiquées à la Figure 58 basée sur l’analyse 
des séquences géniques d’ADNr 16S réamplifiés à partir des bandes de TTGE.  

Bande TTGE Classification   phylogénétique 
Identification 

RDP 
Séquence homologue 

la plus proche 

1 Acidobacteria S000040735 agricultural soil bacterium 

2 Deltaproteobacteria S001606895  uncultured Desulfuromonadaceae 

3 Acidobacteria S000040899 Actinomycetales MC9 

4 Actinobacteria S000034202 
Nocardioidaceae Aeromicrobium 

uncultured actinomycete 

 

L’identification moléculaire de quatre bandes de TTGE majoritaires permet de 

confirmer : 

- l’émergence de deux phylotypes affiliés au compartiment rhizosphérique : 

Acidobacteria sp. (n°1) et Desulfuromonadaceae (n°2) (Tableau 30). La redondance 

du genre Acidobacteria (Acidobacteria_Gp1 sp. Tableau 22), tend à confirmer l’impact 

t 0 

P 

 

NP 
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des exsudats racinaires de MxG sur la sélection de souches bactériennes au niveau 

rhizosphérique. Par ailleurs, le genre Desulfuromonadaceae trouvé ici a récemment 

été mis en évidence dans les phénomènes de minéralisation des HAP en conditions 

réductrices (Siegert et al., 2010). 

- la persistance de « souches communes » (souches n°3 et 4, Tableau 30) entre les 

différents échantillons de sol (t0, non planté et planté), en relation avec leur répartition 

géographique (souche n°3 Acidobacteria-sol d’Allemagne) et leur capacité de 

dégradation des composés aromatiques (souche n°4 Aeromicrobium-bioréacteur de 

dégradation de chlorophénol) (Tableau 30);  rappelant ainsi la nature du sol analysé, 

i.e. sol H1 du nord de la Lorraine, fortement pollué en HAP (1480 mg/kg sol sec).  

III.2.6.1.2. Evolution des teneurs en HAP 

La figure 59 illustre l’évolution des teneurs globales en HAP classés selon leur 

nombre de cycles, en fonction des modalités « planté » et « non planté ». 

 

Figure 59  : Concentrations totales en différentes classes de HAP extractibles à l’hexane (3 à 6 
cycles) dans le sol de friche H1, au temps initial (t0) et après expérimentation dans les pots non 
plantés et plantés; valeurs moyennes (mg/kg sol sec)  ± erreur type (n = 4). Différence significative 
indiquée par « * » par rapport au témoin t0. 

Aucune variation significative n’est observée pour les HAP jusqu’à 5 cycles, quelles 

que soient les modalités considérées (Figure 59). Les HAP composés d’un nombre de cycles 

supérieur à 3 sont généralement plus récalcitrants à la biodégradation (Bamforth & Singleton, 

2005; Bossert & Bartha, 1986; Kästner, 2008; Shuttleworth & Cerniglia, 1995). Toutefois, on 

note une augmentation sensible des teneurs moyennes en HAP pour chaque cycle dans les 

pots plantés par rapport aux témoins non-plantés et au sol à t0. Elle devient significative pour 

les HAP à 6 cycles par rapport aux concentrations mesurées à t0 (Figure 59, P<0,05). Ces 

observations pourraient paraître contradictioires avec « l’effet rhizosphérique » décrit dans la 

*  
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littérature et qui conduit à la rhizodégradation des hydrocarbures (Dietz & Schnoor, 2001; 

Gerhardt et al., 2009). Cependant, des résultats similaires ont déjà été mentionnés dans 

diverses études (Bengtsson et al., ; Liste et al., 2000; Qiu et al., 1997). Afin d’apporter des 

éléments d’interprétation supplémentaires, l’analyse plus précise des teneurs individuelles des 

13 HAP initialement détectés dans ce sol a été réalisée (Figure 60). 

 
Figure 60 : Concentrations individuelles en HAP extractibles à l’hexane dans le sol H1 : au temps 
initial (t0) et après expérimentation dans les pots non plantés et plantés; valeurs moyennes (mg/kg sol 
sec)  ± erreur type (n = 4). Différence significative indiquée par « * » par rapport au témoin t0. 

Ces résultats indiquent que seule la concentration moyenne en indéno(1,2,3, cd)pyrène 

est significativement plus élevée dans les sols rhizosphériques par rapport à t0 (Figure 60). De 

manière générale, une partie des HAP a pu être remobilisée suite au traitement du sol depuis 

son prélèvement sur site, comme énoncé précédemment (Joner et al., 2004). Qiu et ses 

collaborateurs (1997) ont montré qu’une fraction des composés organiques dérivés des 

racines (acides organiques des exsudats, mucilage, cellules de la coiffe racinaire…) pouvait 

en outre augmenter la solubilité et la biodisponibilité des HAP (Qiu et al., 1997). Plus 

récemment, l’influence d’acides organiques tels que l’acide citrique et l’acide oxalique a été 

démontrée sur la désorption du phénanthrène et du pyrène (Gao et al.). La matière organique 

dissoute dans la solution du sol participerait aussi à la solubilisation des micropolluants 

(Raber et al., 1997). 

La pénétration du sol par les racines de MxG et l’exsudation racinaire semblent 

favoriser la remobilisation de certains HAP lourds initialement présents et probablement 

*  
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peu disponibles, masquant leur biodégradation. L’allongement de la durée de culture paraît 

nécessaire pour vérifier la dissipation des contaminants à moyen terme, la fraction de HAP 

« lourds » étant généralement plus récalcitrante à la biodégradation (Bamforth & 

Singleton, 2005; Bossert & Bartha, 1986; Kästner, 2008; Shuttleworth & Cerniglia, 1995)).  

III.2.6.2. Essais en sols de friche contaminés H2 et M2 

La poursuite des essais sur une durée plus longue (4,5 mois au lieu de 3 mois) et dans 

des sols à contamination en HAP moins importante a été menée afin de vérifier la 

rhizodégradation des polluants en présence de MxG. Plusieurs études ont en effet reporté la 

dissipation rhizosphérique des HAP à haut poids moléculaire sur des durées s’étalant de 3,5  à 

12 mois (Euliss et al., 2008; Joner et al., 2004).  

III.2.6.2.1. Dénombrement de la microflore totale et dégradante 

L’effet rhizosphérique le plus notable quel que soit le type de sol ou la durée de 

culture demeure l’apport de composés organiques facilement assimilables par les bactéries du 

sol via les exsudats racinaires (Barber & Lynch, 1977). Afin de vérifier l’impact de la 

rhizosphère de MxG sur la microflore du sol, les dénombrements de bactéries totales et 

dégradantes cultivables ont été conduits sur les sols H2 et M2 (Figure 61). 

 

Figure 61 : Dénombrement des bactéries cultivables totales et dégradantes dans les microcosmes 
des sols H2 et M2, non plantés et plantés après 4,5 mois de culture.  

Les populations bactériennes cultivables totales sont en moyenne 2,7 fois plus 

importantes dans le sol M2 que dans le sol H2 (Figure 61). Cette observation est à mettre en 

relation avec la texture plus marquée en limons et en argiles de ce sol (S : 66%, L : 20%, A : 

14%, tableau 1) ainsi qu’avec la teneur en C.O.T plus élevée (11,5% C.O.T pour M2 contre 

8,5% pour H2, tableau 1) (Amellal et al., 2001; Andreoni et al., 2004; Uhlírová & 

Santrucková, 2003). En revanche, la taille des populations bactériennes dégradantes entre 

0

1

2

3

4

5

6

7

Totales Dégradantes

L
o

g
 N

P
P

 b
a
c
té

ri
e
s
/g

 s
o

l 
s
e
c

Non planté

Planté

0

1

2

3

4

5

6

7

8

Totales Dégradantes

L
o

g
 N

P
P

 b
a

c
té

ri
e

s
/g

 s
o

l 
s

e
c

B

   Totales            Dégradantes                                      Totales                Dégradantes 

H2 M2 



 218 

chaque sol est similaire, de l’ordre de 104 bactéries dégradantes/g de sol sec (Figure 61) ce qui 

induit un pourcentage moyen de bactéries dégradantes de 0,4% dans le sol H2 contre 0,2% 

dans le sol M2 (« non planté » et « planté » confondus), témoignant d’une concentration 

résiduelle en HAP plus faible dans ce dernier sol.  

De plus, les dénombrements n’indiquent pas de différence significative parmi les 

bactéries totales et dégradantes quelque soient les modalités concernées (« non planté » et 

« planté », Figure 61) et les types de sol (H2 Figure 61 A et M2 Figure 61 B). De la même 

manière qu’avec le sol H1, il n’y a pas d’augmentation spécifique des populations cultivables 

dégradantes en présence de MxG (Figure 61).  

III.2.6.2.2. Diversité des communautés bactériennes  

Les précédentes analyses moléculaires basées sur la technique de PCR-TTGE des 

ADNr 16S avaient mis en évidence la sélection de certaines populations bactériennes au 

niveau rhizosphérique dans les sols standard A3 et de friche H1. Des analyses similaires ont 

donc été reconduites à partir d’échantillons de sol H2 et M2 (état initial (t0), pots plantés et 

non plantés; Figure 62) ainsi que d’échantillons de rhizoplane, i.e. directement à l’interface 

sol-racine, afin de confirmer la stimulation de populations bactériennes spécifiques au niveau 

rhizosphérique.  
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Figure 62 : Comparaison des profils de diversité bactérienne des sols H2 et M2 au temps initial 
(t0), et après expérimentation dans les pots non plantés et plantés (UPGMA, « Unweighted Pair 
Group Method with Arithmetic mean »). Np : non planté, P : planté, R : rhizoplane.  

L’identification de bandes de TTGE figurant des phylotypes majoritaires incluant 

notamment ceux spécifiques à la modalité « planté » est reportée au Tableau 31. 
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Tableau 31 : Affiliation phylogénétique des bactéries des sols H2 et M2 indiquées à la Figure 62 
basée sur l’analyse des séquences géniques d’ADNr 16S réamplifiés à partir des bandes de 
TTGE.  

Bande 
TTGE 

Classification   
phylogénétique 

Identification 
RDP 

Séquence homologue 
la plus proche 

1 Cyanobacteria S000771310 uncultured Streptophyta PS1_05B 

2 Bacteroidetes S000026467 uncultured flexibacterium Sva0755 

3, 4, 7 Deltaproteobacteria S001606895 uncultured Desulfuromonadaceae 

5 Cyanobacteria S000629624 uncultured Streptophyta RB45-20 

6 Acidobacteria S000023605  unidentified Acidobacteria_Gp1 TM29 

8 Bacteroidetes S000041061 
uncultured Cytophagales 

Sphingobacterium 

9 Planctomycetales S000050610  uncultured Planctomycetales bacterium 

10 Gammaproteobacteria S000030455 uncultured Alteromonas 

De manière générale, quels que soient les sols, les profils de diversité issus des 

échantillons de sols plantés ou non sont similaires (cladogrammes de la Figure 62). Les 

extractions d’ADN de sol ont été réalisées par la suite au niveau du rhizoplane, à l’interface 

directe sol-racine de MxG. Dans cette situation, certaines souches ont pu être mises en 

évidence au niveau des pots plantés. Il s’agit des souches n°1, 2, 5, 6 pour le sol H2 ainsi que 

8 et 10 pour le sol M2 (Figure 62). Un phylotype apparenté au genre Acidobacter 

(Acidobacteria_Gp1) est à nouveau mis en évidence en relation avec les racines de MxG 

(bande n°6, Tableau 31). Les phylotypes n°1 et 5 du sol H2, et le n°10 du sol M2, apparentés à 

des clones dont l’origine rappelle la relation directe avec les végétaux d’une part et le 

caractère opportuniste d’autre part (phylotype n°10 affilié aux δ proteobacteria) tendent 

également à confirmer l’impact des exsudats racinaires sur la sélection de communautés 

bactériennes au niveau rhizosphérique (apports d’exsudats ou composés rapidement 

assimilables, favorisant la croissance de souches à stratégie « r »). La présence du phylotype 

proche de la famille des Desulfuromonadaceae aussi bien dans le sol H2 que M2 (Tableau 31) 

indique sa large répartition au niveau du site suggèrerant son implication dans les 

phénomènes de biodégradation et/ou résistance aux contaminants (HAP et métaux). Cette 

hypothèse serait renforcée par la mise en évidence de cette souche après culture au niveau du 

sol rhizosphérique dans H1 fortement contaminé en HAP (Figure 62). La quantification et la 

comparaison des teneurs en HAP extractibles (à l’hexane) après expérimentation en sol « non 
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planté » et « planté » ont par la suite été réalisées afin de vérifier l’impact de MxG sur la 

dissipation des polluants. 

III.2.6.2.3. Dissipation des HAP dans les sols de friche après culture 

L’origine de la contamination des sols - friche industrielle où les activités ont cessé il 

y a 30 ans - indique qu’il s’agit de susbtrats « vieillis » où les polluants seraient 

majoritairement présents sous forme non-biodisponible (Nam et al., 1998). Compte tenu du 

profil de contamination des sols H2 et M2, à prédominance en molécules à 4 cycles et plus 

(Tableau 15 et Figure 21), les phénomènes de dissipation des HAP par volatilisation, à 

l’exception de l’acénaphtylène (2 cycles), et de bioaccumulation par les plantes peuvent être 

négligés (Bojes & Pope, 2007; Gao & Zhu, 2004; Reilley et al., 1996). Il en est de même pour 

la lixiviation, l’apport en eau étant de l’ordre de 70% de la capacité de rétention d’eau des sols 

durant les essais en microcosmes. La Figure 63 illustre l’évolution des teneurs globales en 

HAP classés selon leur nombre de cycles, respectivement dans les sols H2 et M2. 

 

Figure 63  : Concentrations totales en différentes classes de HAP extractibles à l’hexane dans les 
sols de friche H2 (A) et M2 (B) en mg/kg sol sec, au temps initial (t0) et après expérimentation dans 
les pots non plantés et plantés; valeurs moyennes ± erreur type (n = 5). Différences significatives 
indiquées par « * » par rapport à t0. 

Concernant les HAP « légers » (moins de 4 cycles), on note une diminution des 

teneurs par rapport à t0 en situation plantée, à la fois dans les sols H2 et M2, indiquant 

globalement un impact de la rhizosphère sur la dissipation des contaminants (Figure 63). 

Cette diminution devient significative pour les HAP à 4 cycles dans les deux sols (Figure 63, 

a : p < 0,05).  De l’ordre de 25 % de la teneur initiale pour le sol H2 (Figure 63), elle est  plus 

marquée pour le sol M2 (diminution d’environ 50 % de la teneur en HAP à 4 cycles) (Figure 

63 B) initialement moins contaminé que H2. La comparaison des concentrations individuelles 

en HAP extractibles détectés dans les sols H2 et M2 est illustrée à la Figure 64. Aucune 

A 
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variation significative n’est observée pour les HAP à 5 et 6 cycles. Ces HAP à « hauts poids 

moléculaires » sont généralement plus récalcitrants à la biodégradation du fait de leur faible 

solubilité et biodisponibilité, en particulier dans les sols où la teneur en C.O.T dépasse les 5% 

(P/P) (Bamforth & Singleton, 2005; Bossert & Bartha, 1986; Kästner, 2008; Shuttleworth & 

Cerniglia, 1995).  

 

Figure 64  : Concentrations individuelles en HAP extractibles à l’hexane dans les sols de friche 
H2 (A) et M2 (B) en mg/kg sol sec, au temps initial (t0) et après expérimentation dans les pots non 
plantés et plantés; valeurs moyennes ± erreur type (n = 5). Différences statistiques indiquées par : * : 
par rapport à t0; a : par rapport aux groupes non marqués. 

Concernant le sol H2, la diminution des teneurs en HAP à 4 cycles observée à la fois 

dans les modalités « plantés » et  « non plantés » à la Figure 63 s’explique par une dissipation 
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systématique des trois HAP concernés (pyrène, benzo(a)anthracène et chrysène; Figure 64). 

Elle est significative pour le chrysène par rapport à t0 à la fois pour les pots non plantés et 

plantés, avec une dissipation complète dans les pots plantés (Figure 64, * : p = 0,005). On 

note également une diminution significative des teneurs en benzo[a]pyrène mais uniquement 

en situation « non planté » (Figure 64). Certains HAP comme l’acénaphtylène et 

l’acénaphtène, détectés à faibles concentrations à t0 (< 10 mg/kg sol sec) sont totalement 

dissipés après culture (Figure 64). Ces résultats suggèrent davantage une dissipation naturelle 

de ces polluants (volatilisation, séquestration dans les agrégats de sol). 

Dans le sol H2, la différence moyenne des teneurs résiduelles entre « non planté » et 

« planté » pour le pyrène (4 cycles) n’est significative que par rapport à t0 (Figure 64), 

traduisant la présence de bactéries à capacité de dégradation de cette molécule, celles-ci étant 

fréquemment répandues dans les sols (Günther et al., 1996; Johnsen & Karlson, 2005). Il est 

intéressant de souligner en revanche que pour le chrysène (molécule cancérigène), la 

dissipation en présence de MxG est complète, cette molécule n’ayant été détectée dans aucun 

échantillon de sol issu des cultures. La rhizoremédiation par MxG apparaît dans le cas présent 

comme une méthode de traitement des sols pollués prometteuse à la fois de par la dissipation 

des pollutions diffuses et de par la capacité de la plante à se développer sur un support 

multicontaminé (contamination en HAP, en métaux et composés cyanourés). 

 

Les essais en microcosme ont montré qu’en situation de sol artificiellement 

contaminé, la biodégradation des HAP lourds tels que le pyrène est particulièrement 

favorisée par la bioaugmentation en bactéries dégradantes. L’exsudation racinaire permet 

en outre le maintien des communautés bactériennes autochtones et dégradantes. En 

situation de sols de friche, où il s’agit d’une pollution ancienne et parfois diffuse, le 

développement de la rhizosphère de MxG tend à augmenter dans un premier temps la 

disponibilité des HAP extractibles (à l’hexane). Ce phénomène pourrait s’expliquer à la 

fois par la destructuration physique des agrégats de sol, liée à la pénétration racinaire et 

par l’existence de sécrétions favorisant la dissolution des composés hydrophobes (exsudats, 

mucilage (Nguyen, 2003)). L’amélioration de la disponibilité des HAP dans les sols 

masquant vraisemblablement leur biodégradation, l’allongement de la durée des cultures 

en microcosmes a en revanche permis de mettre en évidence la diminution significative  des 

teneurs en HAP en 4 cycles et des tendances observables pour les HAP à 3 cycles. En 

définitive, l’effet des exsudats sur le maintien de souches dégradantes, montré durant les 

tests in vitro, a pu être vérifié en situation de microcosmes, de même que le développement 
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d’interactions spécifiques plantes-bactéries conduisant à la présence de souches inféodées 

au compartiment rhizosphérique. Ces populations bactériennes (dont le rôle exact reste à 

déterminer) sont probablement impliquées dans l’adaptation de la plante aux différents 

substrats, du fait de leur association étroite avec les racines (rhizoplane). 

III.2.7. Développement  de MxG dans les sols  

Le suivi de la croissance de MxG dans les cendres (Técher et al., 2012b) a été réalisé 

au cours des cultures en microcosmes en laboratoire par rapport à un sol de « référence » 

(Figure 66). L’impact du développement de la rhizosphère vis-à-vis des nutriments du sol a 

également été évalué. 

III.2.7.1. Croissance des tiges 

La pérennité des programmes de phytoremédiation, technique nécessitant plusieurs 

mois (voire années) comme il a pu être indiqué au cours des essais en microcosmes, nécessite 

la mise en place de moyens de revalorisation directe des sols traités. Outre les aspects relatifs 

à la dissipation des polluants, la réutilisation de la biomasse produite après  développement 

des végétaux ainsi que l’impact qui en résulte sur la qualité des sols pourraient offrir sur le 

long terme de réelles perspectives de réhabilitation des sites. Ces deux aspects, production de 

biomasse et amélioration de la qualité des sols, ont été abordés à travers le suivi comparatif de 

la croissance de MxG en sols de friche pollués (H2 et M2) ou à faible valeur agronomique 

(cendres volantes).  
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Figure 65 : Croissance de Miscanthus x giganteus en fonction des types de sols : sol de 
« référence », sols de friche contaminés H2, M2 et cendres volantes (période de 136 jours de culture). 
Différences significatives indiquées par : * : entre sol de référence et les trois autres sols; a : entre sol 
de référence et [M2, cendres]; b : entre H2 et M2.  
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A t0, il n’y a aucune différence significative entre les différents individus transplantés : 

la pré-germination des rhizomes à l’étuve phytotronique a permis la sélection de lots de 

plantes de taille homogène. De plus, la totalité des individus mis en terre a survécu et s’est 

développée tout au long de la période de culture, quels que soient les types de sols et malgré 

le stress de la transplantation, soulignant les capacités d’adaptation de MxG.  

Au bout de 60 jours de culture, on note une croissance significativement plus 

importante dans le sol de « référence » par rapport aux trois autres sols (Figure 65, * : p < 

0,05). Après cette première « phase » de croissance, on note une augmentation sensible des 

taux de croissance jusqu’à 80 jours (pente relative des courbes à la Figure 65), donnant lieu à 

des tailles homogènes (pas de différence significative) entre les plantes des différents sols 

(Figure 65). Puis, le taux de croissance s’infléchit sensiblement pour les plantes du sol M2 et 

des cendres, alors qu’il reste constant pour celles du sol H2. En fin de culture, la hauteur des 

tiges est significativement plus grande pour les plantes de ce dernier sol par rapport à celles de 

M2, ce qui témoignerait dans M2 d’un impact toxique des métaux sur la croissance du végétal 

(Figure 65, b : p < 0,05).  

Dans les cendres, la hauteur finale des tiges atteint presque la moitié de celle mesurée 

chez les plantes du sol de « référence » (Figure 65), ce qui confirmerait les carences en 

nutriment (notamment en potassium) de ce substrat. 

III.2.7.2. Biomasse et hydratation 

Afin d’apporter quelques éléments d’interprétation supplémentaires à la croissance 

différentielle observée entre les plantes issues des sols de « référence », des cendres, et des 

sols contaminés H2 et M2, la biomasse des organes souterrains et aériens, ainsi que leur 

composition en eau ont été évaluées (Figure 66). Les parties aériennes (tiges) constituent la 

biomasse directement revalorisable après culture alors que les parties souterraines (rhizomes) 

sont impliquées dans la translocation et le stockage des nutriments de la plante (azote, 

phosphore) garants de la reprise de croissance à la saison suivante (Lewandowski et al., 

2003). 
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Figure 66 : Poids sec (A) et teneur en eau (B) des différentes parties végétales après croissance 
en sol de référence, sols de friche contaminés H2, M2 et cendres. Différences significatives 
indiquées par * par rapport aux groupes non marqués (éventuellement indiqués par des accolades). 

L’analyse de la biomasse souterraine témoigne d’un développement des rhizomes 

significativement plus important en sol de référence par rapport aux sols contaminés H2 et 

M2 (Figure 66 A, * : p < 0,05). Toutefois, la production de racines est identique. 

Pour les cendres, les biomasses rhizomales et racinaires sont similaires à celles 

relevées dans le sol de « référence » (Figure 66 A). Dans un contexte de plantation in situ ces 

résultats laisserient présager d’une installation et d’un développement pérennes de MxG dans 

le parc à cendres. 

Concernant les feuilles, une différence significative de développement est observée 

entre les plantes du sol de « référence » et celles des sols H2, M2 et des cendres (Figure 66 A, 

* : p < 0,05), à mettre en relation avec la croissance significativement moins importante des 

plantes dans ces sols.  

Néanmoins, il est intéressant de souligner que l’évaluation des taux d’hydratation des 

différentes parties souterraines et aériennes, de l’ordre de 60% dans les sols de friches et 

cendres (excepté pour les racines des cendres à 50% de teneur en eau) n’indique pas de 

problème de turgescence des différents organes végétaux (Figure 66 B). La teneur en eau des 

racines issues des sols H2 et M2 étant même significativement supérieure à celle des racines 

issues du sol de « référence », de même que la teneur en eau des feuilles des plantes poussées 

sur cendres (toujours par rapport au même sol, Figure 66 B, * : p < 0,05).  

En résumé, malgré une croissance aérienne variable en fonction des substrats, les 

plantes se sont adaptées aux conditions physico-chimiques des différents sols. 
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III.2.7.3. Teneurs en chlorophylle 

Afin de vérifier l’adaptation des plantes aux divers substrats, les teneurs en 

chlorophylle ont été évaluées en tant que descripteur physiologique intégrant à la fois la 

toxicité et les carences potentielles des sols en nutriments (Soil Survey Division Staff, 1993). 

 

Figure 67 : teneurs en chlorophylle a (ch a) et b (ch b) des feuilles des plantes en fonction du 
substrat de culture : sol de « référence », sols de friche contaminés H2, M2 et cendres volantes, r : 
ratio (ch a/ch b). Différences significatives indiquées par * par rapport aux groupes non marqués 
(éventuellement indiqués par des accolades). 

 Les plantes cultivées sur les sols contaminés (H2 et M2) et dans les cendres présentent 

des déficits chlorophylliens par rapport à celles issues du sol de « référence » (Figure 67, * : p 

< 0,05). Les différences de croissance observées au niveau des tiges (Figure 65) peuvent être 

mises en parallèle avec les teneurs en chlorophylle des plants de MxG. Ces dernières, moins 

importantes pour les plantes en sols pollués (H2 et M2) peuvent indiquer une légère toxicité 

des substrats, davantage marquée pour M2 aux concentrations plus élevées en métaux et 

cyanures (Tableau 27). Cet état peut également résulter d’une carence en phytonutriment et, 

concernant les cendres, d’un stress supplémentaire probablement dû à la nature silico-

alumineuse du susbtrat (Haynes, 2009; Nirmala et al., 1995).  

III.2.8. Impact de la culture de MxG sur la qualité des sols  

III.2.8.1. Paramètres physico-chimiques et biologiques 

Certains paramètres physico-chimiques des sols de friche ont été évalués après culture 

de MxG, permettant également de mieux caractériser l’impact de la rhizosphère sur la qualité 

des sols. Il s’agit du pH, de la conductivité, des teneurs en nutriments (Tableau 32). De 

manière générale, l’ensemble des paramètres mesurés a évolué à la suite des expérimentations 

avec ou sans MxG.  
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Tableau 32  : pH et conductivité électrique mesurés dans la fraction hydrosoluble des sols après 
les essais en microcosmes. Différences significatives indiquées par : * : par rapport au témoin t0, par 
des lettres minuscules par rapport aux groupes non marqués. 

pH (eau ultrapure) Conductivité (µS/cm) 

Sols contaminés 
Sols non 

contaminés 
Sols contaminés 

Sols non 
contaminés Modalités 

H1 H2 M2 CDR 
Sol 
Réf. H1 H2 M2 CDR 

Sol 
Réf. 

t0 
7,79  

± 0,10 

8,06 
± 

0,03 

8,04 a 
± 0,03 

8,03  
± 

0,09 

7,16  
± 0,19 

144 
± 16 

189 a 
± 24 

407  
± 3 

106  
± 3 

182 
± 42 

Non 
planté 

7,83  
± 0,28 

8,20 
± 

0,10 

7,89 
± 0,09 

8,00  
± 

0,08 
- 

269 * 
± 40 

101 
± 6 

432  
± 31 

138 * 
± 17 

- 

Planté 
8,09 a 
± 0,11 

8,14 
± 

0,13 

7,86  
± 0,05 

8,13  
± 

0,09 

7,48 * 
± 0,09 

206 * 
± 15 

94  
± 11 

501* 
± 50 

138 * 
± 7 

147 
± 9 

On note une augmentation significative du pH dans le sol de friche rhizosphérique H1 

après culture (Tableau 32, a : p < 0,05). En revanche, dans le sol M2, une baisse sensible mais 

significative du pH est relevée dans les pots plantés et non plantés (Tableau 32, a : p < 0,05). 

Toutefois, il n’y a pas de différence marquée entre les pots plantés et non plantés dans ce sol. 

Cette légère acidification est susceptible de remobiliser partiellement certains métaux 

initialement présents sous forme d’oxydes et d’entraîner une augmentation de toxicité du sol 

(Foy et al., 1978). Cette hypothèse permettrait d’expliquer la croissance plus faible des 

plantes observée dans M2 (Figure 66). 

Aucune variation de pH n’est enregistrée dans les cendres, alors qu’une alcalinisation, 

au contraire, est notée dans le sol de « référence » après culture (Tableau 32, * : p < 0,05).  

Une augmentation significative de la conductivité des lixiviats de sol est reportée pour 

les sols H1 (« non planté » et « planté »), M2 (« planté ») ainsi que pour les cendres (« non 

planté » et « planté ») (Tableau 32, * : p < 0,05). L’activité microbienne et la pénétration 

racinaire peuvent avoir favorisé la dissolution de certains sels ou la dégradation partielle de 

composés amorphe (dans les cendres en particulier), entraînant également la libération de sels 

dans le milieu. A l’inverse, une diminution significative de la conductivité s’observe pour le 

sol H2, à la fois dans les pots plantés et non plantés par rapport à t0, ce qui souligne une fois 

de plus la spécificité de chaque type de sol.  

Les teneurs en carbone organique influant directement sur la taille et l’activité de la 

microflore dans les sols, ce paramètre a été le premier évalué parmi les composés 

biologiquement assimilables (Tableau 33).   
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Tableau 33 : Carbone organique dissous (C.O.D) mesuré dans la fraction hydrosoluble des sols 
après les essais en microcosmes (mg/g sol sec). Différences significatives indiquées par des lettres 
minuscules par rapport aux groupes non marqué : a : par rapport aux deux autres groupes 
considérés, b : par rapport à la modalité « non planté ». 

Carbone organique dissout (C.O.D) (mg/g sol sec) 

Sols contaminés  Sols non contaminés Modalités 

H1 H2 M2 Cendres Sol Réf. 

t0 6,92 ± 0,77 a 4,46 ± 0,09 a 4,31 ± 0,15 b 4,16 ± 1,16 18,83 ± 1,43 a 

Non planté 5,44 ± 0,15  3,90 ± 0,14  3,84 ± 0,15  5,87 ± 1,48  - 

Planté 5,75 ± 0,17 b 4,06 ± 0,11 b 4,15 ± 0,51 6,12± 1,42 a 10,64 ± 0,93  

La teneur en C.O.D diminue par rapport à t0 quelles que soient les modalités « planté » 

et « non planté » en situation de sols contaminés et pour le sol de « référence » (Tableau 33, 

a : p < 0,05), indiquant une minéralisation du C.O.D très certainement liée à l’activité 

microbienne. La teneur en composés organiques réducteurs demeure cependant 

significativement plus élevée dans les pots plantés par rapport aux pots non plantés dans les 

sols H1 et H2 (Tableau 33, b : p < 0,05), indiquant un enrichissement des sols en présence de 

MxG. De même, dans les cendres, la teneur en C.O.D ne varie pas entre l’état initial et les 

pots non plantés. En revanche, la présence de MxG induit une augmentation significative de 

composés organiques solubles (Tableau 33, a : p < 0,05 : 6,12 mg/kg sol sec au niveau 

rhizosphérique contre 4,16 mg/kg à t0, soit une augmentation moyenne de 47 %). Ces résultats 

témoignent de l’apport de composés organiques dû aux racines de MxG, en particulier via les 

phénomènes d’exsudations racinaires (Nguyen, 2003).  

Concernant l’analyse de l’azote inorganique (sous forme d’ammonium, de nitrites et 

de nitrates), le dénombrement de certaines populations bactériennes a d’abord été réalisé. Les 

dénombrements « non spécifiques » des bactéries totales cultivables et de celles oxydant 

l’ammonium (comprenant les bactéries nitrifiantes et nitratantes) ont été réalisés dans le sol 

de « référence » et les cendres (Tableau 34). Les dénombrements des populations bactériennes 

azotofixatrices libres et nitratantes (oxydant les nitrites) ont été conduits à la fois dans les sols 

contaminés (H2 et M2) et non contaminés (sol de « référence »  et cendres; Tableau 34). Ces 

populations bactériennes sont susceptibles de promouvoir la croissance du végétal et d’être 

impliquées (bactéries oxydant les nitrites; Muratova et al., 2003) dans l’oxydation de 

composés aromatiques (HAP, exsudats). Par conséquent, elles pourraient faire partie des 

populations mises en évidence spécifiquement au niveau rhizosphérique dans les sols de 

friche.  
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Tableau 34 : Dénombrement des bactéries totales cultivables, nitrifiantes, azotofixatrices libres 
et nitratantes : dans les sols non contaminés (sol de « référence » et cendres volantes) et sols 
contaminés (H2 et M2). 

Bactéries 
totales 

cultivables** 

Nitrifiantes 
** (AOB) Azotofixatrices libres * Nitratantes ** (NOB) 

Sols non contaminés Sols 
contaminés 

Sols non 
contaminés 

Sols 
contaminés 

Sols non 
contaminés 

Modalités 

CDR 
Sol 
Réf. 

CDR 
Sol 
Réf. 

H2 M2 CDR 
Sol 
Réf. 

H2 M2 CDR 
Sol 
Réf. 

Non 
planté 

5,63 ± 
0,25 

- 
4,45 

± 
0,66 

- 
6,02 

± 
0,27 

6,23 
± 

0,10 

5,20 
± 

0,21 
- 

4,69 
± 

0,34 

5,02 
± 

0,25 

3,11 
± 

0,54 
- 

Planté 
5,54 ± 
0,09 

6,91 
± 

0,25 

3,99 
± 

0,38 

5,03 
± 

0,74 

6,07 
± 

0,24 

6,15 
± 

0,03 

5,56 
± 

0,49 

6,46 
± 

0,07 

4,21 
± 

0,48 

4,57 
± 

0,33 

3,66 
± 

0,36 

5,53 
±  

0,63 

* : bactéries azotofixatrices libres, exprimé en log CFU/g sol sec 

** : bactéries nitrifiantes et nitratantes, exprimé en log NPP/g sol sec. 

De manière générale, les dénombrements bactériens par méthodes culturales n’ont 

permis de mettre en évidence aucune différence significative entre les modalités « planté » et 

« non planté » d’une part, et les différents groupes fonctionnels considérés d’autre part 

(bactéries totales, azotofixatrices, nitrifiantes et nitratantes) (Tableau 34). On note toutefois 

que les populations bactériennes cultivables sont en moyenne dix fois moins importantes dans 

les cendres, indiquant des conditions de vie microbienne plus drastiques dans ce matériau. De 

fait, l’analyse des profils de diversité bactérienne par méthode moléculaire (PCR-TTGE) a 

également été réalisée à partir des différents échantillons de cendres (état initial (t0), pots 

plantés et non plantés,  Figure 68), afin de vérifier l’émergence de populations spécifiques au 

compartiment rhizosphérique. 
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Figure 68 : Comparaison des profils de diversité des communautés bactériennes des cendres au 
temps initial (t0), et après expérimentation dans les pots non plantés et plantés (UPGMA, 

« Unweighted Pair Group Method with Arithmetic mean »).   
 

L’identification de bandes de TTGE majoritaires ou spécifiques à la modalité 

« planté » (bandes n° 5 et n°6, figure 68) est illustrée au Tableau 35. 

Tableau 35 : Affiliation phylogénétique des bactéries des cendres indiquées à la Figure 68 basée 
sur l’analyse des séquences géniques d’ADNr 16S réamplifiés à partir des bandes de TTGE.  

 
Bande TTGE 

 
Classification   phylogénétique 

Identification 
RDP 

Séquence homologue 
la plus proche 

1 Firmicutes S000028336 uncultured Geobacillus C4 

2 Acidobacteria S000023342 unidentified Acidobacteria_Gp1 TM13 

3, 4 δ proteobacteria S001606895  uncultured Desulfuromonadaceae 

5 Cyanobacteria S000629624 uncultured Streptophyta RB45-20 

6 Cyanobacteria S000771310 uncultured Streptophyta PS1_05B 

Certains phylotypes identifiés dans les pots plantés et non plantés, ainsi qu’à t0 

s’apparentent à ceux identifiés à partir des sols de friche H1, H2 et M2 

(Acidobacteria_Gp1sp., Desulfuromonadaceae sp., Figure 68 et Tableau 35) soulignant le 

caractère ubiquiste de ces bactéries dans les sols de friche étudiés. Une souche liée à des 

conditions réductrices est de nouveau mise en évidence, Geobacillus C4 (souche n°1, Figure 

68 et Tableau 35), pouvant être liée aux conditions anoxiques résultant de la cimentation des 

cendres (phénomène particulièrement observé au niveau du parc à cendres). La présence 
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spécifique des souches n°5 et n°6, mises en évidence également au niveau du rhizoplane dans 

le sol H2 confirme la sélection de ces souches par la rhizosphère de MxG. Une dynamique 

nouvelle se met en place au sein des communautés bactériennes rhizosphériques des cendres, 

se traduisant au niveau du cladogramme par une distinction entre les profils issus de l’analyse 

du rhizoplane d’une part et ceux issus du substrat d’autre part (Figure 68). La quantification 

de l’azote inorganique (nitrites et nitrates) a été réalisée par la suite (Tableau 36) dans la 

mesure où les dénombrements bactériens ne se sont pas révélés suffisamment sensibles pour 

mettre en évidence des différences significatives entre modalités « planté » et « non planté ». 

Tableau 36 : Nitrites (NO2
-) et nitrates (NO3

-) mesurés dans la fraction hydrosoluble des sols 
après les essais en microcosmes (µg/g sol sec).  Différences significatives indiquées : par * : par 
rapport au témoin t0, par des lettres minuscules : a : par rapport aux deux autres groupes 
considérés, b : entre non planté et planté et c : entre t0 et planté. 

NO2
- (µg/g sol sec) NO3

- (µg/g sol sec) 

Sols contaminés Sols non 
contaminés 

Sols contaminés Sols non 
contaminés Modalités 

H1 H2 M2 CDR 
Sol 
Réf. 

H1 H2 M2 CDR 
Sol 
Réf. 

t0 
2,7 

± 1,1 

6,6 a 
± 

1,4 

7,5 c 
± 0,3 

0,4  
± 0,1 

1,6 a 
± 0,3 

118,2  
± 16,0 

335,1c 
± 21,1 

367,9 c 
± 18,7 

25,9 c 
± 1,8 

46,3  
± 9,1 

Non 
planté 

2,2 
± 0,4 

0,9 
± 

0,2 

6,0  
± 1,8 

1,0 *  
± 0,1 

- 663,5 * 
± 140,0 

93,5 b  
± 30,5 

144,6 b 
± 15,9 

41,9 a 
± 3,9 

- 

Planté 
2,9 b 
± 0,6 

1,1  
± 

0,2 

5,6  
± 1,3 

1,1 *, b  
± 0,1 

1,2  
± 0,5 

369,8 * 
± 131,9 

27,0  
± 17,9 

11,4  
± 4,4 

9,3  
± 2,1 

116,8 *  
± 73,0 

En H1, on note une augmentation significative des teneurs en nitrites dans les pots 

plantés par rapport aux non plantés (Tableau 36, b : p < 0,05). Pour le sol H2 en revanche, une 

diminution significative des teneurs en nitrites est observée après expérimentation (Tableau 

36, a : p < 0,05). Il en est de même avec le sol M2, à l’exception que cette diminution n’est 

significative que dans les pots plantés par rapport à t0 (Tableau 36, c : p < 0,05). Ces teneurs 

plus faibles en nitrites peuvent être dues à l’immobilisation d’une fraction de l’azote, 

directement assimilé sous forme d’azote organique par les microorganismes des différents 

sols (bactéries et champignons). Une partie peut aussi avoir été minéralisée durant des 

processus de dénitrification, ou au contraire été convertie en nitrates, majoritairement 

assimilables par les plantes. 

Dans les sols non contaminés, une situation semblable est relevée avec le sol de 

« référence » (Tableau 36, a : p < 0,05). Pour les cendres, au contraire, les teneurs en nitrites 
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augmentent de manière significative (d’un facteur supérieur à deux) dans les cendres plantés 

et non plantées par rapport aux concentrations initiales (Tableau 36, * : p < 0,05). De plus, 

cette augmentation est davantage marquée au niveau rhizosphérique (Tableau 36, b : p < 

0,05). Dans ce substrat aux concentrations initialement très faibles en nitrites (0,4 ± 0,1 µg/g 

sol sec, Tableau 36), la déstructuration et l’aération successives des agrégats de cendres 

présentant localement des propriétés pouzzolaniques (cimentation) ont pu être suffisantes 

pour favoriser le développement de communautés bactériennes impliquées dans la fixation de 

l’azote atmosphérique (ou sa libération à partir de résidus organiques présents dans le 

matériau). Ces phénomènes seraient d’autant plus accentués en présence de MxG. En effet, la 

rhizosphère, à travers notamment l’exsudation racinaire et l’apport concomittant d’énergie 

organique, agit à la manière d’un « bioréacteur », pouvant favoriser des activités microbiennes 

spécifiques comme celles de la nitrification, liée au cycle de l’azote. 

L’évolution des teneurs en nitrites sont à mettre en relation avec celles des nitrates. En 

effet, l’azote dans les sols n’est que temporairement « stocké » sous forme de nitrites et 

rapidement oxydé en nitrates sous l’action des bactéries nitratantes (Sprent, 1987). Dans le sol 

H1, où les teneurs en nitrates augmentent significativement après expérimentation, en 

présence et en absence de MxG (Tableau 36, * : p < 0,05), le mécanisme semble vérifié.  

Au contraire, dans les sols H2 et M2, on note une réduction significative des taux de 

nitrates dans les pots plantés à la fois par rapport aux teneurs initiales et par rapport aux pots 

non plantés (Tableau 36, c, b : p < 0,05). Les nitrates constituent la forme chimique de l’azote 

majoritairement assimilée par les végétaux supérieurs avec les nitrites et certains acides 

aminés (Schobert et al., 1988). La réduction significative des taux de nitrates dans les sols 

rhizosphériques est à mettre en parrallèle avec la croissance des végétaux (Figure 66).  

Concernant les sols non contaminés, l’augmentation significative des taux de nitrates 

dans les cendres non plantées et dans le sol de « référence » planté par rapport à t0 va dans le 

sens de l’hypothèse émise avec H1 (dégradation partielle de résidus organiques). Le sol de 

« référence » en particulier a été initialement enrichi en tourbe avant d’être stérilisé, ce qui 

constitue un stock supplémentaire de matière organique minéralisable. La réduction 

significative des teneurs en nitrates dans les cendres plantées par rapport aux pots non plantés 

et à t0 (Tableau 36, a, c : p < 0,05) associée à l’augmentation significative en nitrites (Tableau 

36, *, b : p < 0,05), suggère une « dynamisation » du cycle de l’azote dans le compartiment 

rhizosphérique des cendres. 
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 Les bactéries et les plantes étant en compétition pour l’assimilation non seulement de 

l’azote mais aussi du phosphate et du potassium, les teneurs de ces macronutriments ont aussi 

été évaluées. Les concentrations en phosphates hydrosolubles dans les sols sont reportées 

dans le Tableau 37. 

Tableau 37 : Teneurs en phosphates (PO4
-) mesurés dans la fraction hydrosoluble des sols après les 

essais en microcosmes (µg/g sol sec).  Différences significatives indiquées : par * : par rapport au 
témoin t0, par des lettres minuscules : a : par rapport aux groupes non marqués, b : par rapport à «  
non planté » et c : entre t0 et « planté ». 

PO4
- (µg/g sol sec) 

Sols contaminés Sols non contaminés Modalités 

H1 H2 M2 CDR Sol Réf. 

t0 12,6 b ± 2,9 10,45 ± 2,9 0,97 ± 0,3 9,0 ± 0,7 18,2 a ± 1,7 

Non planté 8,7 ± 1,5 19,87 * ± 2,2 1,35 c ± 0,5 7,1 *  ± 0,5 - 

Planté 10,6 ± 3,2 19,87 * ± 1,4 0,91 ± 0,5 7,8 * b ± 1,0 10,5 ± 1,6 

Concernant le sol contaminé H1, une diminution significative des teneurs en 

phosphate est reportée dans les pots non plantés par rapport à t0 (Tableau 37, b : p < 0,05). En 

situation plantée, les teneurs sont similaires (Tableau 37). Pour le sol H2, on note une 

augmentation significative (d’un facteur deux) à la fois pour les pots non plantés et plantés 

par rapport à t0 (Tableau 37, * : p < 0,05). De même, les teneurs sont significativement plus 

importantes dans le sol M2 non planté (Tableau 37, c : p < 0,05) alors qu’elles sont demeurées 

identiques à t0 au niveau des sols rhizosphériques (Tableau 37).  

Dans les cendres et dans le sol de « référence », on note une diminution significative 

des teneurs en phosphate en situation non plantée et plantée par rapport à t0 (Tableau 37, *, a : 

p < 0,05). Cette diminution peut traduire une assimilation du nutriment par la biomasse 

microbienne et végétale. Pour les cendres, la diminution est cependant plus marquée dans les 

pots non plantés par rapport aux pots plantés (Tableau 37, b : p < 0,05).  

Par ailleurs, étant donné que le développement végétal s’accompagne nécessairement 

de l’absorption de phosphate au niveau racinaire, le maintien des teneurs en phosphate 

lixiviable à des valeurs similaires à celles mesurées à t0 (sols H1 et M2) et dans certains cas 

égales ou supérieures à celles dans les pots non plantés (H2) indiquerait un effet de la plante 

sur la solubilisation de ce nutriment. Ce phénomène pourrait résulter de l’exsudation d’acides 

organiques favorisant la solubilisation du phosphate sous forme d’oxydes de calcium ou de 

magnésium (Neumann et al., 1999). L’élucidation des mécanismes impliqués nécessite 
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davantage d’investigations, notamment à travers le dénombrement également des populations 

bactériennes rhizosphérique à activité solubilisatrice du phosphate (Velázquez et al., 2007). 

L’augmentation des teneurs rhizosphériques en phosphate est par ailleurs confirmée dans les 

cendres plantées en comparaison à celles non plantées (Tableau 37).  

 Enfin, l’évolution des concentrations en oxydes de potassium solubilisés, 

macronutriment essentiel également à la croissance végétale, a été analysée (Tableau 38). 

Tableau 38 : Teneurs en oxydes de potassium (K2O) mesurés dans la fraction hydrosoluble des 
sols après les essais en microcosmes (µg/g sol sec).  Différences significatives indiquées : par * : par 
rapport au témoin t0, par des lettres minuscules : a : par rapport aux groupes non marqués, b : par 
rapport à «  non planté » et c : entre t0 et « planté ». 

K2O (µg/g sol sec) 

Sols contaminés Sols non contaminés Modalités 

H1 H2 M2 CDR Sol Réf. 

t0 3 ± 0,0  4,1 a ± 0,1 4,7 a ± 0,1  5,5c ± 0,5 8,8 ± 0,7 

Non planté 3,7 * ± 0,3  2,00 b ± 0,1  4,1 ± 0,3  4,3  ± 2,0 - 

Planté 7,7 * ± 1,2  1,5 ± 0,2  3,8± 0,3  2,3 ± 0,8 5,6 ± 3,8 

Pour cet élément, on note  une augmentation significative des concentrations dans le 

sol H1, à la fois dans les pots plantés et non plantés par rapport à t0 (Tableau 38, * : p < 0,05). 

Pour les deux autres sols contaminés en revanche, une diminution significative des teneurs en 

potassium est systématiquement observée après expérimentation, d’autant plus accentuée en 

H2 dans les pots plantés que dans ceux non plantés (Tableau 38, a, b : p < 0,05).  

Dans les cendres, on note une diminution des teneurs au niveau du sol rhizosphérique 

mais aucune variation significative n’est observée. Il en est de même pour le sol de 

« référence » après culture (Tableau 38). On pourrait supposer que, de manière similaire avec 

le phosphate, une partie des nutriments soit absorbée et assimilée par la biomasse microbienne 

et végétale, mais que certains mécanismes permettent à la plante d’entretenir la solubilisation 

et la biodisponibilité de l’élément, nécessaire à sa croissance. Considérant l’impact de MxG 

sur la composition des lixiviats, la toxicité de cette fraction liquide a été évaluée pour 

l’ensemble des sols. 
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III.2.8.2. Tests de toxicité des lixiviats 

Les tests de croissance algale n’ont pas témoigné d’inhibition de croissance, traduisant 

une absence de toxicité de l’ensemble des lixiviats des sols vis-à-vis des algues 

(Pseudokirchneriella subcapitata) dans les conditions expérimentales (II.2.3.3). Aussi, 

concernant les cendres, les coefficients de régressions linéaires traduisant la pente des droites 

de croissance algale ont été analysés en tant qu’indicateur supplémentaire de l’amélioration de 

leur qualité agronomique (Tableau 39). 

Tableau 39 : Récapitulatif des tests de croissance algale : équations de régression linéaire 
déterminées à l’issu des 72 h de culture, exprimant le nombre de cellules algales/mL (y) en fonction 
de la concentration (x) en lixiviat de sol ajouté au milieu de culture algal durant le test; R2 : 
coefficient de corrélation linéaire. 

Type de cendres 
Equations de régression linéaire de 

croissance algale  
R2  

T0 y = 553,34x + 254412 0,58 

Non planté y = 2999,8x + 297162 0,90 

Planté y = 3119,2x + 287131 0,88 

On note une augmentation de la croissance algale avec les lixiviats des pots plantés par 

rapport à t0 et aux cendres non plantées, ce qui serait à mettre en relation avec la 

« dynamisation du cycle de l’azote » et l’altération potentielle des matériaux, conduisant à la 

libération de nutriments initialement immobilisés sous forme d’oxydes.  

En résumé, la présence de MxG induit une augmentation marquée de carbone 

organique soluble par rapport aux modalités non plantées, soulignant l’impact de 

l’exsudation racinaire. Si les conséquences sur la taille des communautés bactériennes 

cultivables n’ont pu être montrées de manière significative, les analyses moléculaires ont 

témoigné de la sélection de populations étroitement liées à la présence des racines. Cela 

s’accompagne, avec le développement du végétal, d’une augmentation sensible des teneurs 

en nitrites associée à une diminution importante des nitrates, indiquant une dynamisation 

du cycle de l’azote dans les sols. Les teneurs en phosphate et en potassium en revanche 

fluctuent très peu quelque soit le type de sol. L’augmentation sensible mais significative 

pour le phosphate soluble dans les cendres est également à mettre en relation avec les 

processus d’exsudation racinaire, favorisant la solubilisation et l’absorption du nutriment 

par la plante (Bertin et al., 2003; Dakora & Phillips, 2002). Associé aux apports en carbone 
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organique directement utilisable par la microflore rhizosphérique, ces processus suggèrent 

à terme un « vieillissement » accentué de ce matériau en couvert végétal. En outre, la 

culture de MxG ne modifie pas la qualité des lixiviats des sols de friche (pollués et non 

pollué), ce qui limiterait les risques environnementaux liés à la dégradation et à la 

remobilisation potentielle de certains contaminants. 

III.3. ESSAIS EN CHAMPS  

Suite aux essais en microcosme, témoignant de l’adaptation de MxG aux différents 

substrats étudiés (à faible valeur agronomique), les possibilités de cultures in situ ont été 

évaluées au niveau de micro-parcelles, délimitées sur les sites industriels dont sont issus les 

sols (ancienne cokerie et parc à cendres d’usine thermique). Ces esssais ont été menés durant 

deux saisons printanières comprenant les premiers stades de germination des rhizomes et de 

croissance des tiges. Ces périodes de culture de l’ordre de 3 à 4 mois ne sont pas suffisantes 

pour indiquer une dissipation significative des polluants (évaluée durant les tests en 

microcosmes), phénomène d’autant plus difficile à mesurer de part l’hétérogénéité spatiale de 

la contamination in situ (Fouquet, 2006). De plus, concernant l’impact sur les nutriments du 

sol, des analyses réalisées un an après la plantation de MxG sur une ancienne station de 

lavage du charbon (Forbach, Moselle Est) ont également confirmé la nécessité d’allonger la 

période de culture permettant l’observation de variations entre zones plantées et non plantées 

(annexe 8). Aussi, seuls seront présentés les résultats liés à la croissance des plantes dans les 

sites de friche. 

III.3.1. Sols de friche pollués 

Une plantation sur site a été lancée à la fin de l’automne 2008, au niveau des deux 

parcelles choisies pour leur contamination majeure en HAP d’une part, et pour leur 

contamination « mixte » HAP-métaux d’autre part, les teneurs en HAP étant moins 

importantes à cette parcelle (parcelles desquelles sont issus les échantillons de sol H2 et M2 

respectivement). 
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Figure 69 : Croissance de MxG en micro-parcelles sur sols de friche contaminés, où ont été 
prélevés les échantillons de sols H2 (parcelle H) et M2 (parcelle M). A : rhizomes plantés en automne 
2008, B : rhziomes replantés au printemps 2009.   

Pour les rhizomes mis en terre en automne 2008, on note une croissance en moyenne 

moins importante au niveau de la parcelle « HAP », bien qu’il n’y ait pas de différence 

significative avec la croissance en parcelle « mixte » (Figure 69, A). En revanche, pour les 

rhizomes replantés au printemps de l’année suivante, on observe une croissance similaire au 

niveau des tiges quelques soient les parcelles, de l’ordre de 45 cm de hauteur au dernier 

entrenoeud (Figure 69, B). Les différences de croissance observées pour les rhizomes mis en 

terre à l’automne 2008 entre chacune des deux parcelles sont vraisemblablement dues aux 

conditions environnementales ayant impacté ces rhizomes. 

                 

Figure 70 : Aspect des plants de MxG au niveau des sols de friche : sur parcelle H (à gauche) et 
sur parcelle M (à droite).  
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L’aspect des plantes montre en effet que les conditions environnementales sont plus 

drastiques au niveau de la parcelle H, avec une exposition totale au soleil et au vent (Figure 

70). La densité des tiges/m2 varie toutefois en fonction du type de parcelle : 3,06 pousses en 

moyenne pour la parcelle M contre 1,8 pour la parcelle H. Il apparait par conséquent 

intéressant d’inclure ce paramètre comme critère de suivi de culture aux prochaines saisons de 

repousse. Cependant, aucune différence significative de la hauteur des plantes n’a été 

mesurée, soulignant les capacités d’adaptation du végétal. 

III.3.2. Parc à cendres  

Une culture sur le parc à cendres avait également été lancée dès la première année 

d’étude sur le site. Différentes pratiques de récoltes (fauchage et/ou collecte des parties 

aériennes/laissées sur pieds) avaient été définies pour chacune des parcelles plantées. Les 

essais avaient été conduits en triplicats pour chaque modalité, répartis en 9 parcelles plantées 

et 3 parcelles témoins (laissées en l’état). Un total de 185 rhizomes de MxG avait été mis en 

terre (21 mai 2008). Une première série d’observation menée 28 jours après la mise en terre 

avait témoigné : 

- d’un pourcentage de levée sur l’ensemble des parcelles de 47%  

- d’une taille moyenne des plants au premier entrenœud de l’ordre de 7cm (+/- 4cm), (Figure 

71, a et b). 

          

 

 

 

Une deuxième série d’observation, après 60 jours de culture en champ avait permis de 

constater : 

                a)                                             b) 

Figure 46 : a et b : plants émergés en champ au bout de 
28 jours. 
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- l’émergence de nouveaux plants, amenant le pourcentage de levée sur l’ensemble des 

parcelles à 54% 

- des rhizomes déterrés/des feuilles et des tiges consommés par les ravageurs (Figure 72). 

      

                                             a)                                                                    b) 

Figure 72 : a et b : tiges et feuilles broutées sur des plants âgés de 60 jours 

Suite à ces observations, une clôture électrifiée fût installée autour des parcelles dès la 

semaine suivante pour protéger les parcelles (18 juillet 2008). De nouvelles observations, 

réalisées le 1er septembre, ont confirmé la reprise de croissance de la moitié des plants broutés 

(Figure 73 et Figure 74, a et b respectivement). 

     

                                         a)                                                                     b) 

Figure 73 : a et b : reprise de croissance de plants broutés suite à la pose d’une clôture 
électrifiée, croissance sur un mois. 
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                                           a)                                                                     b) 

Figure 74 : a : Plant initialement protégé du broutage, croissance attendue, b : Rhizome 
du lot initialement mis en terre, qui s’était maintenu en dormance, nouvellement germé 

depuis la visite du 18 juillet (1 mois et demi de croissance). 

Finalement, le remplacement de la totalité des rhizomes lésés a été effectué les 5 et 25 

septembre 2008. Une visite durant la seconde campagne de remise en terre le 25 septembre 

avait permis de constater que les deux tiers des rhizomes remplacés le 5 de ce mois-là avaient 

déjà commencé à germer durant les 3 semaines séparant les deux plantations. Une dernière 

visite le 30 octobre 2008 a permis de constater la viabilité de 41% des rhizomes totaux mis en 

terre (77 sur 185) (Figure 75, a et b). 

      

a) b) 

Figure 75 : a, b : état des rhizomes remplacés, dernière observation le 30 octobre 2008. 

On constate toutefois que la culture de protection a été consommée et que la plantation 

avec clôture électrique a été broutée (Figure 76). 
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Figure 76 : Plantation avec clôture électrifiée (à gauche) et mise en place d’une culture de 
protection (extension hors parcelle, à droite).  

Au niveau des parcelles grillagées en revanche, les plantes se sont correctement 

développées (Figure 77). 

                            

Figure 77 : Parcelle entièrement grillagée et fermée. 

En effet, la croissance observée est comparable à celle de la première saison de 

culture, avec des hauteurs de tiges de 30 cm en moyenne au bout de 3,5 mois de croissance 

(Figure 78). Afin de vérifier l’influence potentielle d’une voie méliorative (I.2.4) dans la 

revégétalisation des cendres, une parcelle de 64 m2 a également été recouverte d’une couche 

de terre de remblai mélangée aux cendres sur une épaisseur de 10 cm. 
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Figure 78 : Croissance de MxG au niveau du parc a cendres après la pose de grillages fins (été-

automne 2009). 

Aucune différence significative entre les parcelles amendées ou non en terre durant ces 

premières phases de croissance n’a finalement été observée sur cette première série de culture 

(Figure 78). En revanche, l’influence de cette voie méliorative pourrait être à nouveau évaluée 

aux prochaines saisons de repousse sur la protection des rhizomes (contre le froid et le gel) et 

sur leur germination subséquente.  

Ces essais en sols de friche ont souligné la nécessité de prise en compte des facteurs 

environnementaux dans la pérennité de l’établissement d’un couvert végétal in situ. En 

outre, la remarquable aptitude de MxG à s’adapter et à se développer dans des substrats 

variés, sans pratique agronomique particulière a pu être confirmée, témoignant de l’intérêt 

de l’utilisation de cette plante dans des processus de phytoremédiation à grande échelle. 
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IV. CONCLUSION GENERALE ET 

PERSPECTIVES 

La compréhension des processus biogéochimiques liés à la phytoremédiation des sols 

pollués nécessite une approche multidisciplinaire basée à la fois sur des aspects analytiques 

(identification et suivi des contaminants, modification de la qualité des sols) et biologiques. 

Ce dernier point implique une connaissance approfondie tant au niveau du sol (identification 

et suivi des microorganismes d’intérêt, i.e. impliqués dans la bioremédiation) qu’au niveau de 

la plante (caractérisation des molécules exsudées au niveau rhizosphérique, adaptation et suivi 

de la croissance végétale). 

 

L’isolement de souches bactériennes impliquées dans la biodégradation des HAP a été 

conduit à partir de souches conservées au laboratoire et d’un échantillon de sol issu de la 

friche industrielle à réhabiliter. Des enrichissements en milieu liquide en présence de pyrène 

et de divers co-métabolites ont été réalisés, permettant la sélection de huit cultures 

bactériennes mixtes, capables de se développer en présence de pyrène uniquement, de pyrène 

et de phénanthrène, de pyrène et d’acide salicylique ou de pyrène et de gasoil. L’identification 

des différentes populations bactériennes composant ces cultures a mis en évidence un nombre 

variable de souches en fonction des co-substrats en présence, soulignant l’importance du co-

métabolisme et de la biodisponibilité des contaminants dans la dégradation des HAP. En effet, 

les souches les plus nombreuses sont issues des enrichissements avec pyrène supplémenté en 

acide salicylique ou en phénanthrène. Les souches les moins « performantes » en termes de 

croissance sur gélose minimum plus pyrène uniquement sont celles issues des  cultures mixtes 

enrichies en gazoil (mélange d’hydrocarbures aliphatiques essentiellement).  

L’étude in vitro de la biostimulation des différentes cultures mixtes a mis en évidence 

une croissance et une activité des bactéries biodégradantes accrue en présence des exsudats 

racinaires totaux de MxG. La relation spécifique entre capacité de dégradation des HAP et 

utilisation d’une fraction polycyclique des exsudats de MxG a ainsi pu être soulignée.  

 



 245 

La mise en place d’une méthode de collecte et de production d’exsudats racinaires a 

permis la caractérisation des composés majeurs (17 acides aminés, 5 acides organiques, 4 

sucres) potentiellement impliqués dans des interactions plantes-bactéries de type 

chimiotactisme et croissance bactérienne non spécifique au niveau rhizosphérique. 

L’identification de métabolites secondaires à structure polyphénolique a révélé la présence de 

molécules de type flavonoïdes représentés essentiellement par la quercétine, la rutine, 

l’apigénine, l’isovitexine, la catéchine et l’acide gallique. L’évaluation in vitro de la 

biostimulation bactérienne résultant de l’ajout de ces molécules aux milieux de culture a 

témoigné d’une croissance et d’une activité de dégradation variables fonction des composés, 

des conditions environnementales (conditions trophiques liées aux milieux de culture utilisés) 

ainsi que des cultures mixtes bactériennes considérées.  Ainsi, en présence de HAP et en 

milieu riche (YEPG dilué au 1/10ème), il semblerait que la présence de quercétine favorise à la 

fois une croissance et une activité de dégradation accrue des bactéries à capacité de 

dégradation de molécules aromatiques telles que le pyrène et le phénanthrène. L’apigénine 

témoignerait en revanche d’un effet bactériostatique, alors qu’en milieu minimum la situation 

inverse serait observée. Aussi, la combinaison systématique de certaines molécules 

(quercétine, apigénine, catéchine et acide gallique) peut s’avérer sans effet apparent sur la 

croissance et l’activité bactérienne en fonction des doses utilisées. La biostimulation des 

bactéries dégradantes et l’enrichissement spécifique de certaines souches, bien qu’évidentes 

en présence d’exsudats totaux de MxG, repose sur des interactions complexes nécessitant des 

investigations complémentaires.   

 Afin d’appréhender l’impact de l’exsudation racinaire sur les communautés 

bactériennes in vivo, des essais en microcosme de sols artificiellement contaminés ou 

directement issus du site de friche industrielle ont été conduits. L’identification et le suivi des 

microorganismes rhizosphériques in situ nécessite le recours à des techniques de biologie 

moléculaire s’affranchissant des contraintes liées aux méthodes de cultures pasteuriennes. 

Une méthode d’extraction et de purification d’acides nucléiques applicable aux différents 

types de sols étudiés a dû être développée. Certaines hypothèses supplémentaires liées aux 

phénomènes conduisant à la précipitation sélective des contaminants des acides nucléiques 

(en particulier les acides humiques) ont pu être appronfondies, permettant l’établissement 

d’un protocole de purification d’acides nucléiques de sol simple et rapide, avec des variations 

dans la méthode pour des contaminations importantes en acides humiques (100 mg/g sol sec). 

Cette méthode d’extraction-purification d’acides nucléiques associée aux applications en 

PCR-TTGE et de séquençages des bandes ont permis l’établissement des profils génétiques 
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des sols traités et leur suivi. L’effet rhizosphérique de Miscanthus x giganteus sur l’évolution 

des communautés bactériennes a indiqué la sélection au niveau racinaire (rhizoplan) de 

phylotypes spécifiques, potentiellement liées aux processus de bioremédiation, dans 

l’ensemble des sols étudiés. En effet, le dosage des HAP restants après culture suggère que 

l’établissement de la rhizosphère de MxG favorise dans un premier temps la remobilisation 

d’une partie des contaminants, puis leur dissipation progressive (en particulier pour les HAP à 

quatre cycles aromatiques). La technique de phytoremédiation par rhizodégradation des 

polluants organiques, processus long nécessitant plusieurs mois voire années, apparaît ainsi 

comme un procédé particulièrement intéressant pour améliorer la dissipation des 

contaminants organiques persistants. 

Le second volet de réhabilitation des sols dégradés abordé au cours de ce travail 

concerne la revégétalisation des cendres volantes. Les facteurs limitant cette méthode de 

phytostabilisation du matériau, soulignés dans l’étude bibliographique (pH élevé, carences en 

nutriments, propriétés pouzzolaniques…), prédéterminent le choix des espèces végétales à 

implanter sur ce type de substrat. Les caractéristiques physico-chimiques des cendres étudiées 

l’apparentent à un sol sablo-limoneux, à pH basique, non pollué, d’une teneur en matière 

organique moyenne de 3,31%, et un rapport C/N élevé suggérant une activité microbienne 

favorable à la minéralisation. De manière globale, les concentrations en cations malgré une 

carence en potassium restent compatibles avec l’installation et le développement de MxG. 

Des valeurs similaires ont en effet été mesurées sur une ancienne station de lavage de charbon 

(Forbach, Moselle est) sur laquelle une culture de MxG fut lancée avec succès par le 

laboratoire en 2006 (annexe 8).  

La croissance des plants de MxG sur les différents substrats a finalement témoigné 

d’une capacité d’adaptation remarquable face aux différentes conditions de contamination des 

sols (friche contaminée) et de disponibilité en nutriments (cendres volantes). Le 

ralentissement de la croissance aérienne lorsqu’il est observé demeure toutefois associé à un 

développement des parties souterraines (racines et rhizomes) équivalent à celui obtenu dans 

un sol de « référence », laissant présager de capacités d’installation de la plante et de 

remédiation conséquentes à long terme en situation de sols de friche. Ainsi, une période de 

culture de 4,5 mois en microcosmes de laboratoire a permis de mettre en évidence une 

augmentation significative des teneurs en carbone organique dissous dans les cendres 

plantées.  
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Des plantations in situ ont également été lancées en parallèle à la fois sur sol de friche 

contaminés et dans le parc à cendres. L’analyse des résultats de croissance a souligné la 

nécessité de la prise en compte de facteurs environnementaux supplémentaire en champs 

(prédation, expositions aux différents facteurs climatiques). Au niveau des sols de friche 

contaminés, les variations environnementales résultent en une croissance différentielle durant 

les premières phases d’implantation de la culture, et une émergence variable du nombre de 

tige/m2. Cependant, la taille des plantes à la saison de culture suivante demeure équivalente. 

Au niveau des cendres, plus de la moitié des rhizomes initialement mis en terre (54 %) 

finissent par germer. La croissance des plantes se maintient tout au long de la saison de 

culture, atteignant environ 30 cm en 3,5 mois mais ne témoignant pas de différence entre des 

parcelles préalablement amendées en terre de surface. En définitive, la phytoremédiation de 

sols pollués par des HAP grâce à la culture de Miscanthus x giganteus dans un contexte plus 

général de revégétalisation de sols dégradés constituent une approche prometteuse de 

revalorisation de des substrats à faible potentiel agronomique et de réhabilitation à long terme 

des sites de friche concernés (Figure 79). 
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Figure 79 : Interactions entre Miscanthus x giganteus, bactéries rhizosphériques, HAP et sols. 

Des études complémentaires sont toutefois nécessaires pour mieux appréhender les 

différentes interactions plantes-microorganismes mises en évidence. Concernant la 

phytoremédiation des sols contaminés en HAP, les effets des exsudats totaux et des 

différentes classes de métabolites secondaires pourraient être confirmés par les dosages de 

fraction de HAP résiduelles après cultures bactériennes, avec par exemple l’adaptation de 

méthodes de dosages fluorimétriques en microplaque pour garder les avantages de ce format 

de travail. La quantification de l’expression de gènes de biodégradation des HAP (catéchol 

dioxygénases) par PCR quantitative (ou biopuces) constituerait une confirmation 

supplémentaire dans l’induction de voies cataboliques et une meilleure intégration au niveau 

des phénomènes de régulation globale du métabolisme en présence de sources de carbone 

facilement assimilables d’une part (exsudats racinaires) et de contaminants hydrophobes 

récalcitrants d’autre part (HAP). L’identification en parallèle des métabolites de dégradation, 
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à la fois des HAP, et des métabolites secondaires racinaires testés pourraient également 

éclairer sur les mécanismes enzymatiques mis en jeu.  

L’étude de l’expression génique pourrait aussi être menée directement au niveau des 

sols (microcosmes et in situ). A ce sujet, l’adaptation du protocole de purification d’acides 

nucléiques à l’isolement d’ARN messagers couplée par la suite à la quantification des gènes 

de dégradation et/ou d’identification bactérienne (ARNr 16S) permettrait également de mieux 

comprendre l’évolution des interactions plantes-bactéries durant les processus de 

rhizoremédiation. La prévalence et l’expression génique d’autres gènes que ceux liés à la 

biodégradation des HAP, comme ceux impliqués dans les cycles biogéochimiques 

(notamment celui de l’azote) pourraient également apporter des informations supplémentaires 

concernant les capacités d’adaptation de MxG aux sols pauvres. 

L’étude des microorganismes impliqués dans la bioremédiation pourrait s’étendre aux 

bactéries constituant la microflore endophyte des racines de MxG. De par l’adaptation de la 

plante à une grande variété de sols aux caractéristiques physico-chimiques variés, il ne fait 

aucun doute que la myccorhization tient aussi une place prépondérante dans la résistance de la 

plante aux contraintes environnementales. Certains métabolites secondaires identifiés sont en 

outre connus pour leur rôle dans l’établissement de relations symbiotiques plantes-

champignons (rutine). Dans la mesure où les essais de culture de MxG en présence de métaux 

(raportés dans la littérature; Fernando et al., 2004) n’ont pas fait état de translocation ni 

d’accumulation significative des éléments traces dans les parties aériennes, et très peu dans 

les parties souterraines, les symbioses myccorhiziennes jouent probablement là aussi un rôle 

prépondérant dans la séquestration/accumulation ou immobilisation de métaux dans la 

myccorhizosphère. Il conviendrait ainsi d’étudier la phytoremédiation des autres polluants 

(organiques et minéraux) présents dans les sols de friche et leur dissipation découlant des 

associations bactéries-plantes- myccorhizes. 

La confrontation des résultats en microcosmes avec les données recueillies 

progressivement en champs offrirait une meilleure compréhension des processus de 

restauration de sol mis en jeu. A long terme, la vérification de l’effet de l’amendement en 

terre sur la reprise des rhizomes, la production de biomasse et l’effet préventif contre l’érosion 

éolienne pourront également être évalués au niveau du parc à cendres. Les effets d’un 

couplage amendements en cendres non polluées-remédiation de sols contaminés à texture 

sableuse et à carences en nutriments pourrait également être évaluée, de même que 
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l’établissement de culture en technosols. Sur l’ensemble des substrats à réhabiliter, la 

pérennisation des cultures de Miscanthus x giganteus dépendra de la stabilité des caractères 

non invasifs de la plante et de sa résistance aux pathogènes, également modulée par la qualité 

des sols.  

Enfin, si la production d’une biomasse de qualité se confirme sur les différents 

substrats étudiés, la culture de MxG pourra conduire à l’élaboration de micro-filières 

s’inscrivant ainsi directement dans des politiques de développement durable. 
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VI. ANNEXES 

      ANNEXE 1 

Liste des 15 + 1 HAP prioritaires de l’Union Européenne (en distinction des « 16 HAP » 
de l’USEPA), avec leur poids moléculaire (g/mol) entre parenthèses, classés comme 
potentiellement génotoxiques et cancérigènes par le Comité Scientifique sur l’Alimentation 
(2002) et le Comité d’Experts sur les Additifs Alimentaires de l’Organisation Mondiale de la 
Santé (JECFA, 2005), à droite ceux ne figurant pas dans la liste des 16 HAP prioritaires de 
l’USEPA, d’après Danyi et al., 2009. 
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ANNEXE 2 : Méthodes physico-chimiques et biologiques de réhabilitation 

des sols pollués 

L’ensemble de ces méthodes sont résumées dans les tableaux ci-après (Bamforth & 
Singleton, 2005; Bennett, 1995; Chaudhry et al., 2005; Dadkhah & Akgerman, 2002; Gan et 
al., 2009; Goi et al., 2006; Kanaly & Harayama, 2000; Khan et al., 2004; Khodadoust et al., 
2000; Ma et al., 2010a; Naidu, 2003; Rehmann et al., 2008; Rivas et al., 2009; Romantschuk 
et al., 2000; Saison et al., 2004).  

Confinement 
surveillance du site 
(piézomètres) 

Isolement du sol avec des matériaux argileux 
et/ou synthétiques utilisés en couverture, en 
injection dans la matrice ou en enrobage 
(encapsulation)   

Solidification  
application à des sols 
excavés 

Piégeage des polluants dans une matrice 
constituée d'un mélange de sol et de réactifs 
pouzzolaniques, cimentants ou polymérisants : 
obtention d’un matériau composite solide, peu 
perméable et non réactif  

Piégeage 

Stabilisation  
technique délaissée 

A la chaux ou par des argiles : pollutions liées 
à la créosote ou à des déversements de pétrole  

Centre d’enfouissement : acheminement des terres 
vers un centre d’enfouissement technique ou un 
centre de traitement spécialisé 

 
 
Excavation 
 
suppression rapide de la 
source de pollution locale 
méthode la plus simple 
mais coûteuse si pollution 
étendue et action sur la 
cohésion du sol  
(rebouchées avec le sol 
traité ou du matériel 
propre) 
 

 « Soil flushing » : homogénéisation d’un 
mélange sol-eau puis tamisé en plusieurs 
fractions : séparation des sables, des limons et 
des argiles (par hydrocyclonage); floculation, 
épaississement et filtration des fractions les 
plus fines concentrées en polluants et 
traitement. Le système fonctionne en circuit 
fermé; ajouts possibles de tensioactifs au 
fluide de lessivage pour améliorer la 
récupération des HAP. 

Evacuation 

 
Pompage  
et 
 Traitement 
 
mise en oeuvre et durée 
de traitement assez 
rapide, de 3 à 18 mois 
 

- Technique la plus classique, parfaitement 
maîtrisée : permet de confiner 
hydrauliquement la pollution et de procéder à 
une décontamination en surface de l'eau 
pompée pour la réinjecter (avec ajouts de 
tensioactifs) 
- Possibilité d’améliorer significativement la 
technique en utilisant une extraction par 
injection de vapeur (230 à 270 °C) combinée à 
une oxydation chimique (O2 ou H2O2) 

P
hy

si
qu

es
 

Pompage-écrémage 
 
Coût relativement élevé : 23 000 à 76000 € 
hors pompage de rabattement pour une 
opération moyenne de  type station service 

Elimination rapide d'une grande quantité de 
polluant par pompage sélectif des produits 
flottants au toit de la nappe (méthode couplée 
à un rabattement de nappe via une tranchée ou 
un fossé, ou à l’aide de pompes); couplée à 
des méthodes permettant de traiter le polluant 
restant (~ 50 % de la quantité initiale contenue 
dans le sol) 
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Désorption thermique  
procédé est bien adapté aux 
sols contaminés par des hydrocarbures 
 

Introduction du sol débarrassé des fractions 
grossières dans un désorbeur ou four rotatif; le 
sol est constamment agité pendant l'opération. 
Le transfert physique des polluants de la phase 
solide vers la phase gazeuse ou désorption-
volatilisation est assuré par chauffage de 250 à 
600 °C. Les gaz émis sont traités en sortie. 

Incinération  
très coûteuse (380 €/t) et dégagement de 
fumées toxiques nécessitant traitements et 
surcoûts 

Seule technique détruisant réellement les 
polluants, par élévation de température du sol 
introduit dans un four à plus de 1000°C 

T
he

rm
iq

ue
s 

Vitrification 
traitement rapide : 3 à 5 tonnes par heure, 
taux de lessivage très bas mais profondeur et 
surface à traiter limitée, consommation 
énergétique élevée durant l’opération (et 
coûteuse) : 750 kWh./t; empêche la 
réapparition d'un tapis végétal 

Méthode thermique in situ se rapprochant de 
la stabilisation : transformation du sol en un 
matériau fondu inerte, i.e. verre silicaté, par 
élévation de température à 2000°C 

 

Mobilisation-extraction 
facilité de mise en place, rendement intéressant 
mais risque de migration non contrôlée de la 
pollution si traitement in situ et toxicité 
potentielle des eaux de lessivage (choix du 
tensioactif) 

Aspersion du sol par une solution 
chimiquement réactive, contenant un 
tensioactif, puis drainage, pompage 
purification de la solution récupérée et 
réinjection en cycles continus (éventuellement 
sur de très longues périodes) 

Ozone 
(O3) 

95 % d'élimination du phénanthrène pour une 
durée d'ozonation de 2,3 heures et un flux 
d'ozone de 250 mg/h dans du sable;  91 % 
pour le pyrène en 4 heures de traitement et un 
flux d'ozone de 600 mg/h; 50 % pour 
l'anthracène 

C
hi

m
iq

ue
s 

Réactions 
chimiques (in situ) 
élimination 
potentiellement 
importante des HAP 
mais action non 
spécifique, altération 
de la matière 
organique du sol, coût 
supplémentaire 

Eau oxygénée  
(H2O2) 

Permet de traiter les zones saturées, action 
pouvant être catalysée par l'action des rayons 
UV ou du fer ferreux (Réactif de Fenton) ou 
améliorée par ajout d'huile végétale afin de 
désorber les HAP lourds (benzo[a]pyrène, 
dibenzo[a,h]anthracène) 
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Atténuation naturelle 
(technique la moins coûteuse, mais extension 
potentielle de la pollution) 

Aucune intervention d’origine anthropique, 
dissipation des HAP par des processus de 
biodégradation naturelle sans « adjuvant »  

Biodégradation in situ 
(biostimulation) 
coût élevé, caractère corrosif et pouvoir 
désinfectant de H2O2 à fortes doses 
 

Pompage et injection d’oxygène sous forme 
gazeuse (O2, O3) ou liquide (H2O2) et injection 
de nutriments favorisant l’activité 
microbienne; possibilité d’amélioration de la 
biodégradation par ajouts de tensioactifs 

 
Traitement en bioréacteur ou 
« bioslurry » 
 
facilité à contrôler et à maintenir les 
conditions optimales de réaction; durées de 
traitement courtes (6 à 9 mois); structure du 
sol peu altérée et réutilisation 
envisageable en reconstruction paysagère; 
coûts élevés mais moins chers que 
l'incinération (85 à 230 €/t); efficacité moindre 
pour les HAP lourds et toxicité potentielle des 
intermédiaires de dégradation 
 
 

- Excavation du sol, broyage, tamisage, 
homogénéisation et mélange à de l'eau, 30 % 
en poids/volume, puis introduction par 
pompage dans le réacteur (en continu ou en 
discontinu)  
- Généralement transfert en chaîne de la boue 
d'un réacteur à un autre et ajouts réguliers de 
nutriments pour assurer des rapports 
optimums de carbone, azote et phosphore aux 
microorganismes 
- Bioaugmentation possible (ajouts de 
microorganismes)  
- Technique efficace pour des teneurs en HAP 
de 2,5 à 250 g/kg de sol; taux d'élimination de 
98-99 % des HAP à 3 cycles, 85-95 % pour 
ceux à 4 cycles et 55-85 % pour ceux à plus 
de 4 cycles 

Biotertre et « landfarming » (réacteur 
à l’air libre) 
coûts de l'ordre de 45 à 80 €/t, durée de 
traitement de 12 à 24 mois pour un taux 
moyen d'élimination des HAP de 80 % en 
fonction des types de molécules 
 

- Excavation, étalement et retournements du 
sol sur des surfaces imperméables, à hauteurs 
variables de quelques dizaines de centimètres, 
- ajouts potentiels de compost / nutriments 
pour faciliter la biodégradation par les 
microorganismes; bioaugmentation possible 
 

Biopile 
 
après 9 mois de traitement, 80 % de 
dégradation des HAP observable 
 

Même principe que les biotertres mais 
appliqué à des sols contenant des 
polluants volatils en quantités non 
négligeables : réacteurs où les flux de gaz 
et de liquide sont parfaitement contrôlés 
avec systèmes d'aspersion et de drainage, 
système de ventilation/extraction des gaz 
émis, couverture étanche (géomembrane) 

B
io

lo
gi

qu
es

 

Phytoremédiation 
Technique de bioremédiation incluant la biodégradation des polluants organiques via 
la stimulation des communautés microbiennes dégradantes au niveau racinaire  
dissipation des HAP dont ceux de cinq à six cycles, méthode la moins coûteuse (environ 
8 à 40€/ tonne de sol traitée, énergie solaire) et non invasive, mais lente (plusieurs 
années) 
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ANNEXE 3 : Composition des milieux de culture  

Milieu minimum « Basalt Salt Mineral Yeast extracts » (BSMY) 

La composition du milieu minimum BSMY (utilisé durant les enrichissements des différents 

cultures mixtes bactériens en présence de pyrène, pyrène + phénanthrène, pyrène + salycilate, 

pyrène + gazoil) est la suivante, par litre d’eau distillée qsp (Juhasz et al., 1997) :  

            - 0,4 g K2HPO4 

            - 0,4 g KH2PO4                   BSM 

            - 0,4 g (NH4)2SO4 

            - 0,3 g NaCl 

            - 50 mg d’extraits de levure  Y 

            - 5 mL d’une solution d’éléments traces (Bogardt & Hemmingsen, 1992) 

            - 5 mL d’une solution de vitamines (Bogardt & Hemmingsen, 1992) 

            - 5 mL d’une solution de magnesium/calcium à 0,4 g MgSO4 et 0,4 g CaCl2 par litre 

d’eau distillée qsp. 

Les solutions d’éléments traces, de vitamines et de [magnésium + calcium] sont stérilisées par 

filtration (0,22 µm, Millipore) et ajoutées au milieu après autoclavage. La solution d’éléments 

traces contient (par litre d’eau distillée) : 200 mg FeSO4, 10 mg ZnSO4, 3 mg MnCl2, 20 mg 

CoCl2, 1 mg CuCl2, 2 mg NiCl2, 500 mg Na2MoO4 et 30 mg H3BO3 (Bogardt & 

Hemmingsen, 1992). La solution de vitamines contient (pour 100 mL d’eau distillée qsp) : 2 

mg biotine, 2 mg acide folique, 5 mg thiamine HCI, 5 mg D-calcium pantothenate, 5 mg 

vitamine B12, 5 mg riboflavine, 20 mg niacine, 3 mg pyridoxal HCI et 2 mg acide para-

amino-benzoïque (Bogardt & Hemmingsen, 1992). Lorsque le milieu BSMY est utilisé en 

gélose, il est solidifié par ajout de 1,5% d’agar et 100 µL de la solution de vitamines est 

introduite au moment de couler les géloses. 

 

Préparation des erlens de culture contenant les HAP (pyrène et phénanthrène) : 

Des solutions mères à 2% (P/V) de pyrène et de phénanthrène sont préparées en solubilisant 

160 mg de chaque HAP dans 8mL de diméthylformamide (N,N-DMF). Ces solutions sont 

stérilisées par filtration à 0,22 µm et conservée dans des flacons ambrés à 4°C. 750µL sont 

ajoutés par erlen de culture (pour un volume final de 75mL de milieu correspondant à une 

concentration de 200 mg de HAP/L). Le N,N-DMF est laissé à évaporer sous hotte à flux 

laminaire durant 2h avant ajout du milieu BSMY et des suspensions bactériennes. 
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Composition du milieu minimum de Bushnell-Hass, utilisé durant les cultures en 

microplaques : 

Sulfate de magnésium (MgSO4)                 0,2 g/L 

Chlorure de calcium       (CaCl2)               0,02 g/L 

Phosphate de mono-potassium                    1,0 g/L 

K2HPO4                                                       1,0 g/L 

Nitrate de potassium                                    1,0 g/L 

Chlorure ferrique             0,05 g/L 

Chlorure de sodium (NaCl)                       0,85 % (p/v) 

Eau distillée                                                 qsp 1 L 

 

Composition du milieu riche YEPG, utilisé durant les cultures en microplaques : 

Extrait de levure                                            5 g/L 

Peptone de caséine                                       10 g/L 

D (+) – glucose                                            10 g/L 

Eau distillée                                                 qsp 1 L 

Ce milieu est dilué au 1/10 avec de l’eau distillée si nécessaire. 
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ANNEXE 4 : Définition  du « Uniform Design » 

Le « Uniform Design » (UD) est un plan d’expérience factoriel fractionné proposé 

pour la première fois par les professeurs Fang Kai-Tai et Wang Yuan en 1980 (Fang et al., 

2000). Il a été utilisé avec succès et reconnu comme un plan d’expérience robuste  dans divers 

domaines relatifs à l’ingénierie chimique, pharmaceutique, l’ingénierie de la qualité, des 

systèmes, de la surveillance, de l’informatique et des sciences naturelles (Guoqing et al., 

2006). Un plan d’expérience de type UD permet une représentation uniforme des essais 

expérimentaux dans l’espace. En d’autres termes, le UD permet la réalisation d’essais 

représentatifs dans le domaine expérimental étudié, avec robustesse, i.e. sans présomption 

forte au niveau du modèle à choisir, et permet d’établir le nombre de niveaux le plus grand 

possible pour chaque facteur parmi tous les plans d’expérience (Fang et al., 2000). Le UD a 

deux caractéristiques : un niveau donné d’un facteur n’apparaît qu’une seule fois dans les 

expériences et le nombre d’essais expérimentaux égale le nombre de niveaux des facteurs. De 

cette manière, la durée et la « lourdeur » expérimentale peuvent être considérablement 

réduites tout en améliorant l’efficacité des expériences (Fang et al., 2000). Les tables de UD 

peuvent s’écrire de la manière suivante : Un(qs) où U indique qu’il s’agit d’un plan factoriel 

de type « Uniform Design », n le nombre d’essais expérimentaux (nombre de combinaisons 

réalisées), q le nombre de niveaux, et s le nombre de facteurs. Dans la table ci-dessous, à 

chaque colonne correspond un facteur, et chaque ligne correspond à un essai expérimental 

parmi le nombre total ayant été choisi pour être réalisé. Pour des expériences à 4 facteurs et 

10 niveaux par exemple, la table de combinaisons correspondant à une répartition uniforme 

des essais de type UD est : 

Table de UD U10 (104) pour 4 facteurs et 10 niveaux : 

Essais Facteur 1 Facteur 2 Facteur 3 Facteur 4 

1 1 4 3 5 

2 5 6 7 1 

3 8 2 2 2 

4 4 7 1 9 

5 6 3 10 6 

6 7 10 4 7 

7 10 8 5 4 

8 9 5 8 10 

9 2 9 9 3 

10 3 1 6 8 
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Le UD a plus de niveaux que de facteurs, permettant d’établir des équations de 

régression de plus grande précision en nécessitant très peu d’essais expérimentaux 

contrairement à la méthode conventionnelle des moindres carrés (Fang et al., 2000; Guoqing 

et al., 2006).    

ANNEXE 5 : Protocoles de préparation et d’analyses de sols 

A) Echantillonnage, collecte et préparation des sols 

La préparation de des échantillons globaux de sols a été réalisée selon la norme NF ISO 

11464 (AFNOR 1994). Les différentes étapes qui ont été suivies sont résumées (figure 13) : 

Étalement en effritant grossièrement à la main les fractions les plus compactes 

 

 

Séchage de 3 jours à température ambiante, broyage au mortier des fractions résiduelles et 

tamisage à 2 mm 

 

 

Homogénéisation de la totalité de l’échantillon par 3 passages successifs au répartiteur Retsch 

 

Prélèvement d’une fraction : répartition aléatoire au sous-échantillonneur en 8 fractions 
« filles » puis broyage à 200µm pour analyse du carbone total et des métaux 

 

 

Préparation des sols pour analyses et essais de culture 
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B) Obtention d’un sol de référence 

Normes / Publications utilisées pour la réalisation du protocole 

X 31-202 (1986) / ISO 11269-2 : Essais d'inhibition de la croissance des végétaux par une 
substance 
X 31-251 (1994) / ISO 11268-1 :1993 (F) : Effets des polluants vis-à-vis des vers de terre 
(Eisenia fetida) 
Eom I.C., Rast C., Veber A.M., Vasseur P., 2007 : Ecotoxicity of a polycyclic aromatic 
hydrocarbon (PAH)- contaminated soil, Ecotoxicological Environmental Safety, 67, 190-205. 
Leon Morales C.F., Strathmann M., Flemming H.C, 2007: Influence of biofilms on the 
movement of colloids in porous media, Implications for colloid facilitated transport in 
subsurface environments, Water Research, 41, 2059-2068. 

Matériaux  (pour 20kg de sol standard modifié : % Sable = 68,075; % Carbone = 2,585) 

11kg Sol standard A3 (46,5% Sable; 2,19% Carbone organique (C.O.); pH 7,2) 
8,5kg Sable de quartz (100% sable > 1mm; 0%C.O.; lavé à l'acide chlorhydrique) 
500g Sphaignes (Sp) (0% Sable; 95% M.O.; pH 4,5) 

Mode opératoire 
Préparation du volume de sphaignes : 
Faire sécher 700g de sphaigne sur une paillasse (émietter les mottes au préalable et retourner 
périodiquement pour accélérer le séchage, environ une nuit à l'étuve 45°C si nécessaire). 
Broyer puis tamiser à 2mm en ne conservant que les particules vérifiant cette granulométrie. 
Préparation du sable de quartz : 
Le sable est immergé une nuit dans une solution de HCl à 1M puis lavé à l'eau distillée stérile 
jusqu’à pH fixe, ajusté si nécessaire avec une solution de NaOH à 0,2M. Sécher le sable 
jusqu' à masse constante.  
Modification du sol A3 : 
Homogénéiser manuellement le sol A3, le sable et les sphaignes (proportions A3:S:Sp = 
55:42,5:2,5), puis au répartiteur (RETSCH TYP25, 3 passages successifs). Prélever un sous 
échantillon pour la vérification du pH mesuré dans une solution de KCl à 1M. Ajuster si 
nécessaire le pH à 6 ± 0,5 par amendements en CaCO3. Procéder à la vérification de la 
granulométrie, de la teneur en carbone organique total, en azote total, et capacité d’échange 
cationique. 
 

C) Analyse granulométrique par sédimentation : méthode de la pipette (NF X 31-107, 

AFNOR 1983) 

Trois sous-échantillons des cendres (tamisées à 2 mm) et deux du sol standard modifié 

sont préparés selon la norme française X 31-107 (AFNOR, 1983). 20 g de prise d’essai sont 

mis en présence de 100 mL de peroxyde d’hydrogène 1%. Cette procédure a pour but de 

détruire la matière organique présente dans le sol. A l’arrêt de l’effervescence, la température 

des échantillons est portée à 70°C. De l’eau oxygénée (H2O2, 30%) est alors ajoutée jusqu’à 

arrêt complet de l’effervescence. Les échantillons sont finalement portés à ébullition pour 

détruire l’eau oxygénée et réduire le volume de liquide. 10 mL d’une solution 

d’hexamétaphosphate de sodium (150 g/L) et 5 mL de solution ammoniacale (20 %) sont 
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ajoutés aux échantillons et leur volume est complété à 300 mL par ajout d’eau distillée. Les 

flacons sont alors agités (agitateur rotatif Heidolph REAX 20) durant 2 heures. Les 

échantillons sont ensuite tamisés à 50 µm : les particules retenues sur le tamis sont lavées à 

l’eau distillée jusqu’à ce que le lixiviat soit limpide. La fraction collectée (< 50 µm) est  

déposée dans une éprouvette (qsp. 1000 mL avec de l’eau distillée). La fraction  « > 50 

µm » est récupérée dans une capsule en verre avec un volume minimum d’eau distillée. 

Séparation de la fraction grossière (> 50 µm).  

La fraction « > 50 µm » est séchée jusqu’à dessiccation complète (105°C; four 

MEMMERT Modèle 800) puis tamisée à 200 µm. Le résultat du tamisage est récupéré 

sélectivement dans des coupelles préalablement pesées et identifiés : sables grossiers (SG : 

particules de diamètre supérieur à 200 µm et inférieur ou égale à 2mm) et sables fins (SF : 

particules de diamètre supérieur à 50 µm et inférieur ou égal à 200µm). 

Le calcul des proportions de chacune des fractions dans la prise d’essai est réalisée 

selon l’équation : 

100(%) ×=

m
m

P

SxSx
 

où : mSx : masse en g de la fraction considérée 

      mp : masse en g de la prise d’essai      

Séparation des fractions fines (< 50µm).  

Les allonges de sédimentation sont homogénéisées par retournements successifs. Les 

échantillons sont prélevés à la pipette Robinson . Le premier prélèvement correspond aux 

particules de 0,05mm de diamètre (argiles + limons fins  + limons grossiers). Le deuxième 

concerne les particules de 0,02mm de diamètre (argiles + limons fins) et le dernier rassemble 

les particules de 0,002mm de diamètre (argiles). Le temps au bout duquel les prélèvements 

sont réalisés est indiqué dans le tableau « temps de prélèvement à la pipette de Robinson en 

fonction de la température (°C) et d’une profondeur constante (20cm) » présenté dans la 

norme. Les temps retenus (température du sol : 22°C) sont de 1’28’’ et 9’08’’ respectivement. 

Pour le troisième prélèvement, le tableau « profondeurs des prélèvements à la pipette de 

Robinson, en fonction de la température (°C) et de temps constants » a permis de définir le 

temps de prélèvement 6 heures après le début de l’expérience pour une profondeur du 

prélèvement de 7,9 cm.  

Après prélèvement de chaque fraction, les suspensions sont déposées dans des 

capsules tarées à sec (mx en g). Les capsules sont placées au four jusqu’à dessiccation 
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complète (105°C, four MEMMERT Modèle 800). Après refroidissement et mesure de la 

masse finale (m’x en g), la masse de sol séché à 105°C est calculée (Mx = mx – m’x).  

Les équations suivantes sont employées pour déterminer la proportion des différentes 

fractions obtenues par prélèvement : limons grossiers (LG : particules de diamètre supérieur à 

20 µm et inférieur ou égal à 50 µm), limons fins (LF : particules de diamètre supérieur à 2 µm 

et inférieur ou égal a 20 µm), et argiles (A : particules de diamètre inférieur ou égal à 2 µm) : 

  

Limon grossier : 

mp

MMLG
100

25
1000

)21((%) ×−=

 

Limon fin :     

mp

MMLF
100

25
1000

)32((%) ××−=

 

Argile : 

mp

SMA
100

25
1000

)3(% ×−=  

  où : mp : masse de la prise d’essai (g) 

                                 S : masse du dispersant dans 25 mL = 0,04 g 

Le contrôle de la qualité de l’analyse granulométrique est finalement effectué selon la 

méthode bilan :                   ∑ = SG + SF + LG + LF + A + MO (Avec 95 < ∑ < 101). 

 

D) Dosage du carbone organique total : Méthode ANNE (NF X 31-109, AFNOR 1993) 

La préparation de l’échantillon, l’évaluation de la quantité nécessaire à la prise d’essai 

et le type d’oxydation mis en oeuvre (oxydation sulfochromique) suivent les Norme NF X 31-

109, AFNOR 1993). La teneur en carbone organique est cependant déterminée à la suite d’un 

titrage au sel de Mohr, méthodologie inspiré de l’analyse des eaux. 8 échantillons sont 

préparés dans des ballons de 250 mL en verre nettoyés à l’acide : 1 blanc, 1 « étalon glucose » 

- 1 mL de prise d’essai, 6 échantillons de cendres (0,1 g de prise d’essai) préalablement 

broyés à 200µm. 5 mL de bichromate de potassium (8 %) et 7,5 mL d’acide sulfurique pur 

sont ajoutés, en respectant l’ordre des réactifs. Les échantillons, reliés à un réfrigérant 

ascendant, sont portés à ébullition lente (30 min). Les ballons sont retirés et leur contenu 

transvasé dans des fioles de 100 mL (qsp 100 mL avec de l’eau distillée, plusieurs lavages 

effectués). Cette solution est diluée au 1/10ème. Chaque échantillon reçoit 1 g de fluorure de 
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sodium (FNa) et 5 gouttes de diphénylamine. Le titrage est effectué avec une solution de sel 

de Mohr à 0.2 N  (volume équivalent X mL). D’autre part, 5 mL de bichromate de potassium 

et 7,5 mL d’acide sulfurique (correspondant au blanc) sont titrés avec le sel de Mohr (volume 

équivalent Y mL). 

      Le pourcentage de carbone contenu dans le sol est calculé au moyen de la formule : 

'
100615,0)(

%
a

aXY
C

mp
×

×××−
=  

             où : mp : Poids de la prise d’essai en mg 

    a : Volume total de la liqueur diluée (100 mL)  

           a’ : Volume de l’aliquot ayant servi au tirage (10 mL) 

 

E) Détermination de la teneur en azote total des sols : méthode Kjeldahl (NF ISO 11261, 

AFNOR 1995) 

Différents échantillons sont préparés : 1 blanc, 1 solution étalon de sulfate 

d’ammonium (1mL pour la prise d’essai), 1 solution étalon d’acétanilide (1mL pour la prise 

d’essai) et les échantillons de sol (0,2 g de sol, fraction inférieure à 2mm). 

Minéralisation : 

Chaque échantillon est placé dans un matras de 50 mL avec 4 mL d’acide 

salicylique/sulfurique (25 g d’acide salicylique dissous dans 1L d’acide sulfurique concentré). 

Les matras sont agités puis laissés au repos. 0,5g de thiosulfate de sodium pentahydraté sont 

ajoutés. L’ensemble est porté à 80°C pendant une heure (augmentation de la température par 

pallier de 5°C/min). Les matras sont ensuite refroidis, et 1,1 g de mélange catalytique est 

ajouté (sulfate de potassium, sulfate de cuivre pentahydraté et dioxyde de titane). Les 

échantillons sont alors chauffés (1h30 min à 150°C; rampe de montée en température : 

5°C/min; étuve Prodigest VI), avant d’être portés à ébullition (300°C; 1h; rampe de montée en 

température : 5°C/min). Le lendemain, les échantillons sont réchauffés à 250°C pendant 2h 

(pallier de 5°C/min); la minéralisation étant considérée comme terminée lorsque les premières 

décolorations apparaissent. 20mL d’eau distillé sont ajoutés après refroidissement à 

température ambiante. 

Distillation : 

Les matras sont installés dans l’appareil Kjeldahl (PROLABO), 10mL d’acide borique  

(20 g/L) sont ajoutés dans une fiole de 100 mL et placé à la sortie du condenseur, de sorte que 

le tube plonge dans la solution. 20 mL d’hydroxyde de sodium (10 M) sont injectés via une 

pompe. 40 mL de distillat sont finalement collectés après distillation. Les distillats sont alors 
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titrés avec de l’acide sulfurique (0,01 mol/L) en présence d’indicateur coloré (0,1g de vert de 

bromocrésol et 0,02g de rouge de méthyle dissous dans 100 mL d’éthanol). 

Pour déterminer la teneur total en azote (WN en mg/g), la formule suivante est 

appliquée : 

[ ]
100

100)(
201 WMHVVW OHN

N m

+
×

××−
=

+

 

où : V1 : Volume, en mL, d’acide sulfurique utilisé pour le dosage de l’échantillon 

  V0 : Volume, en mL, d’acide sulfurique utilisé dans l’essai à blanc 

  [H+] : 0,02 mol/L 

  MN : Masse molaire de l’azote en g/mol (14 g/mol) 

  M : Masse, en g, de l’échantillon de sol séché à l’air 

                WH2O :  teneur pondérale en eau, exprimé en pourcentage en masse (ISO 11465). 

 

F) Détermination de la capacité d’échange cationique (CEC) et des cations extractibles 

Pour déterminer la capacité d’échange cationique du sol, la norme française NF X 31-

130 de mai 1993 (AFNOR, 1993) est utilisée. 6 échantillons des cendres et un blanc (prises 

d’essai : 2,5 g; < 2mm) sont prélevés pour analyse. Les échantillons sont disposés dans des 

allonges de percolation garnies d’une masse filtrante en fibres de cellulose non contaminants 

sur une hauteur d’environ 15 mm.  Chaque allonge reçoit 30 mL d’acétate d’ammonium à 1 

mol/L, et est laissée à percoler durant 1 heure. L’opération est répétée une fois. La fin de la 

réaction est déterminée par rinçage de l’allonge avec de l’alcool éthylique à 95° jusqu’à 

absence de réaction au réactif de Nessler.  

Mesure de la CEC dans l’acétate d’ammonium percolé.  

L’acétate d’ammonium utilisé pour chaque échantillon (60 mL environ) est conservé 

dans des flacons en verre à -20°C l’analyse ultérieure en spectrophotométrie d’absorption 

atomique (SPECTRAA 55, Varian) du contenu des cations :  

     CaO 

o Longueur d’onde : 239,9 nm 

o Intervalle de lecture : 2 - 800 mg/L 

o Gamme : 0 – 100 – 200 – 300 – 400 mg/L 

     MgO 

o Longueur d’onde : 202,6 nm 

o Intervalle de lecture : 0,15 -  20,00 mg/L 

o Gamme : 0 – 5 – 10 – 15 – 20 mg/L 
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      K2O 

o Mesure en émission  

o Gamme : 0,0 - 2,5 – 5,0 – 10,0 – 15,0 mg/L 

 

      NaO 

o Mesure en émission  

o Gamme : 0,0 - 2,5 – 5,0 – 10,0 – 15,0 mg/L 

Après obtention de la concentration des quatres oxydes dans chaque échantillon, la 

valeur a été rapportée en teneur dans le sol sec (mg/kg) en appliquant la formule suivante :  

[ ] [ ]

Wm dmp

Blancoxyde
Teneur

*
60*)( −

=

 

mp : Masse de la prise d’essai (g) 

Wdm : Teneur en matière sèche (g) 

Or, 1 mole de chaque oxyde apporte 200 cmoles d’ions positifs par litre; le nombre de 

cmoles+/ kg apportés par chaque oxyde peut donc être calculé à l’aide de la formule : 

 

[ ]

10
3

*
200 













=

M
N

oxyde

c

oxyde

 

Nc : Concentration en oxydes positifs (cmol+/kg de terre) 

M : Masse molaire de l’oxyde (g/mol) 

Finalement, la somme des teneurs en oxydes positifs exprimée en cmole par kg 

correspond à la capacité d’échange cationique. 

 

G) Extraction des éléments traces métalliques (ETM) solubles dans l’eau régale (NF ISO 

11466, AFNOR 1995) - Dosage des ETM par absorption/émission atomique de flamme 

L’analyse est constituée de deux parties : tout d’abord l’extraction des ETM dans l’eau 

régale puis leur dosage par spectrophotométrie d’absorption / émission atomique de flamme 

(selon l’élément considéré). Le sol standard pollué WQB-3 (Institut National de Recherche 

sur les Eaux, 2001) a été utilisé antérieurement pour la mise au point de la méthode 

d’extraction des éléments en trace du sol au sein du laboratoire.  

Extraction des éléments en traces solubles dans l’eau régale : 
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La méthode suivie pour l’extraction des ETM est celle de la norme française NF ISO 

11466 (AFNOR, 1995). La fraction broyée à 200 µm est utilisée pour chacune des 6 prises 

prises d’essai (3 g). Chaque échantillon est déposé dans un ballon de 250 mL en verre et 

humecté par 1mL d’eau distillée. 21 mL d’acide chlorhydrique (HCl 12 mol/L) et 7 mL 

d’acide nitrique (HNO3 15,8 mol/L) sont ajoutés. Un blanc (B) contenant uniquement HCl et 

HNO3 est préparé de la même manière. Les ballons sont laissés au repos 16h à température 

ambiante pour l’entame de l’oxydation de la matière organique. Les échantillons sont ensuite 

portés 2 h à ébullition. Après refroidissement, les réfrigérants à reflux reliés à chaque ballon 

sont rincés par 10 mL de HNO3 à 0,5 mol/L et les produits de lavage ajoutés à leur contenu. 

Chaque échantillon est filtré (WHATMAN filter paper), les volumes ajustés à 100 mL (eau 

distillée qsp.). 

Dosage des ETM par spectrophotométrie d’absorption/émission atomique :  

Les dosages sont réalisés au moyen d’un spectrophotomètre à absorption atomique 

(SPECTRAA 55 - Varian) suite à l’extraction dans l’eau régale. Les longueurs d’onde de 

détection sont choisies en fonction des teneurs attendues, dans 3 g de sol minéralisé, pour 

chaque métal analysé (arrêté du 8 de janvier 1998, Ministère d’Agriculture de la République 

Française).  

                  Exemple : Cadmium (Cd) : 

o Longueur d’onde : 228,8 nm 

o Intervalle de lecture : 0,02 -  3,00 mg/L 

o Gamme : 0 – 5 – 20 – 50 µg/L 

  Après mesure de la concentration en métaux dans les solutions analysés, la valeur 

obtenue est reportée en teneur dans le sol sec (mg/kg) en appliquant la formule suivante :  

[ ]
[ ] [ ]

Wm dmp

dBlancETM
ETM

*
*100*)( −

=

 

d : facteur de dilution 

mp : masse de la prise d’essai (g) 

Wdm : teneur en matière sèche (g) 

 

H) Dosage des HAP  

- Exemple de chromatogramme obtenu après injection du standard 16 HAP – USEPA selon les 

conditions opératoires décrites en Matériels et méthodes (II.2.3.1) : 
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Position 
d'élution HAP 

Standard 
(µg/ml) 

1 Naphtalène 250 
2 Acénaphtylène 250 
3 Acénaphtène 500 
4 Fluorène 50 
5 Phénanthrène 20 
6 Anthracène 10 
7 Fluoranthène 25 
8 Pyrène 50 
9 Benzo[a]anthracène 25 
10 Chrysène 25 
11 Benzo[b]fluoranthène 10 
12 Benzo[k]fluoranthène 10 
13 Benzo[a]pyrène 25 
14 Dibenzo[a,h]anthracène 10 
15 Benzo[ghi]pérylène 40 
16 Indéno[1,2,3-cd]pyrène 25 

- Exemple de chromatogramme obtenu après extraction des HAP au soxhlet sur le sol A3 (PE1, 

dopé en phénanthrène et en pyrène à 100 mg/kg sol sec) selon les conditions opératoires 

décrites en Matériels et méthodes (II.2.3.1) : 
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- Exemple de spectre d’absorption UV d’un HAP : le pyrène (spectres obtenus grâce aux 

mesures d’absorbances réalisées par PhotoDiodeArray (PDA) et utilisés dans la 

reconnaissance des molécules sur chromatogramme)  
A

U
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ANNEXE 6 : Concentrations en HAP dans les sols de friche d’après l’ESR de 2005 

(BASOL, 2005) 

 Concentration dans les sols (mg/kg sol sec)  
HAP détectés  

(nombre de cycles) 
Fond 

géochimique 
ESR* zone 

« H » 
ESR * zone 

« M » 
Acénaphtylène (3) - < 1,5 < 1,5 
Acénaphtène (3) - < 2 < 0,2 

Fluorène (3) - < 76 < 19 
Phénanthrène (3) - < 4 < 1 

Anthracène (3) - < 9 < 2 
Fluoranthène (4) 0,33 < 30 < 9 

Pyrène (4) - < 65 < 16 
Benzo(a)anthracène (4) - < 35 < 9 

Chrysène (4) - < 5 < 9 
Benzo(b)fluoranthène (4) 0,17 < 35 < 10 
Benzo(k)fluoranthène (4) 0,1 < 21 < 6 

Benzo(a)pyrène (5) 0,09 < 38 < 12 
Dibenzo(a,h)anthracène (5) - < 2 < 1 

Benzo(g,h,i)pérylène (5) 0,18 < 30 < 9 
Indéno(1,2,3,cd)pyrène (6) 0,17 < 1,5 < 1 

Somme des HAP 1,04 < 355 < 105 
* : limites supérieures répertoriées dans la zone d’échantillonnage d’après l’évaluation 
simplifiée des risques réalisée en 2005 (BASOL). 
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ANNEXE 7 : Identification mycologique 

Suite à la visite d’une culture de MxG en champ agricole réalisé par le Lycée Public 

Agricole de Metz Courcelles-Chaussy (23-10-2007), avec qui nous travaillons en 

collaboration notamment pour l’obtention de rhizomes, des prélèvements de tiges et de 

feuilles ont été effectués pour une identification mycologique. Une fusariose avait en effet été 

suspectée pour certains plants dont les rhizomes ont donc la même origine que ceux utilisés 

pour le plan d’expérience lancé avec le sol standard A3 au laboratoire. La mise en culture de 

fragments de feuilles de Miscanthus x giganteus sur milieu gélosé spécifique (milieu 

saboureau chloramphénicol) a permis d’isoler deux champignons. Aucune croissance n’a été 

constatée après ensemencement à partir de fragments de l’intérieur de la tige. L’observation 

microscopique, réalisée après coloration au bleu de méthylène et lugol, puis montage entre 

lames et lamelles, a permis d’identifier : Alternaria sp. et Echinobotryum sp. (affiliation 

possible avec Wardomyces sp.). Ces champignons appartiennent à des genres cosmopolites 

ubiquistes; aucune fusariose n’a été décelée. 

ANNEXE 8 : Récapitulatif des mesures effectuées sur la friche du Carreau 

Wendel (Moselle est) après un an de culture de MxG (Ex t+1an : prélèvement de sol 

effectué à 1 m des rhizomes; Mx t+1an : prélèvement effectué à proximité des racines 

de MxG; n.d. : non déterminé; n = 5). 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 Forbach t0 Ex t+1an Mx t+1an 
C organique total % 

(méthode ANNE) 
12,8 ± 2,01 12,3 ± 3,03 11,5 ± 2,10 

texture sableux 
calcium 

(CaO, mg/kg) 
1066 ± 65 910 ± 357 607 ± 446 

magnésium 
(MgO, mg/kg) 

336 ± 24 348 ± 239 199 ± 126 

potassium 
(K2O, mg/kg) 

142 ± 7 123 ± 44 91 ± 31 

Sodium 
(NaO, mg/kg) 

n.d.  52 ± 48 6,5 ± 6,3 

Métaux (mg/kg) 
Cr 

16 ± 2 15 ± 6 17 ± 7 

Cu 48 ± 0,5 42 ± 15 40 ± 21 
Ni 53 ± 1 45 ± 15 44 ± 16 
Co 15 ± 1 12 ± 4 13 ± 5 
Zn 126 ± 3 89 ± 6 89 ± 13 
Pb n.d.  42 ± 17 42 ± 17 
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Résumé : 

L’objectif de cette thèse a été d’évaluer les possibilités de réhabilitation de sols dégradés, 
contaminés par des HAP ou à faible qualité agronomique (parc à cendres volantes), en 
couplant la bioremédiation de ces sols à la culture de Miscanthus x giganteus (MxG). Dans un 
premier temps, la mise au point d’une série de bioessais in vitro au format microplaque a 
permis de témoigner de la contribution spécifique des exsudats racinaires de MxG et plus 
particulièrement de la quercétine (identifié parmi les métabolites secondaires racinaires) dans 
la biostimulation de bactéries HAP-dégradantes. Afin d’appréhender l’effet rhizosphérique de 
MxG sur la qualité des sols, des cultures en microcosmes de sols reconstitués puis de sols de 
friches ont été menées en laboratoire. D’une part, la dissipation significative des HAP à 4 
cycles a pu être mesurée dans le compartiment racinaire des sols contaminés. D’autre part, 
l’augmentation des teneurs en carbone organique observée dans les cendres volantes, associée 
à une dynamisation du cycle de l’azote suggèrent une accélération des processus 
pédogénétiques liés au « vieillissement » du substrat. En outre, le développement d’un 
protocole d’extraction et de purification d’acides nucléiques a permis de suivre l’évolution de 
la diversité des communautés bactériennes des sols par méthode PCR-TTGE des ADNr 16S 
microbiens. La sélection de phylotypes bactériens a été mise en évidence au niveau 
rhizosphérique, en particulier à l’interface sol-racine (rhizoplan), soulignant l’influence de 
processus racinaires sur la structuration des communautés bactériennes in vivo. Enfin, un 
dernier volet, rendant compte d’expériences exploratoires sur deux saisons de croissance en 
champs (sols pollués et parc à cendres), a permis de confirmer l’adaptation de MxG à la 
variété de substrats étudiés, suggérant que sa culture pourrait constituer une alternative 
d’agriculture durable sur sites contaminés.  

Mots-clés : phytoremédiation, revégétalisation, Miscanthus x giganteus, bactéries du sol, 
biodégradation des HAP, flavonoïdes, cendres volantes. 
 

Abstract: 
The aim of this work was to investigate the potential of Miscanthus x giganteus (MxG) for 
PAH polluted soils remediation and fly ash revegetation.  In vitro studies through microplate 
assays demonstrated the contribution of MxG root exudates and particularly of quercetin 
(following the identification of root secondary metabolites) to the selective biostimulation of 
PAH-degrading bacteria. To get insights into bioremediation processes and rhizosphere 
effects on soil quality, microcosm experiments were conduced at a laboratory scale, using 
artificially reconstituted soils and collected industrial soils. On the one hand, significant 
dissipations of four-ring PAH were noticed in the rhizosphere of contaminated soils. On the 
other hand, significant organic carbon and nitrite inputs could be measured in fly ash, 
indicating a “restart” of nitrogen cycle and suggesting an enhancement of fly ash weathering 
processes in the long term. Besides, the development of a soil nucleic acid extraction and 
purification method permitted to study the evolution of bacterial community diversity in all 
types of soils, based on PCR-TTGE of eubacterial 16S rDNA. Specific enrichments of 
bacterial phylotypes could be reported in rhizoplanes, confirming root-associated processes 
on the selection of soil bacterial communities. Finally, plant adaptation to the broad range of 
studied substrates in situ lead us to suggest that MxG cultivation could be an effective 
strategy for a new system of sustainable agricultural activities in wasteland soils. 

Keywords: phytoremediation, Miscanthus x giganteus, soil bacteria, PAH biodegradation, 
flavonoïds, fly ash revegetation. 
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