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Résumé 

 

Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) sont des polluants persistants très répandus dans 

les écosystèmes du monde entier. La plupart d’entre eux sont  considérés comme toxiques, mutagènes 

et cancérogènes. C’est pourquoi leur élimination de l’environnement est primordiale. L’utilisation des 

microorganismes pour la dégradation des HAP est une méthode économique et ayant un grand 

potentiel. Puisque la plupart des HAP sont peu solubles dans les milieux aqueux, ce qui limite leur 

dégradation microbienne, l’ajout des tensioactifs peut être bénéfique pour leur biodégradation par une 

augmentation de leur biodisponibilité. Ce travail avait pour objectif d’étudier la dissolution et la 

biodégradation du phénanthrène (HAP modèle) en présence de tensioactifs. Les microorganismes 

choisis dans ce travail sont Pseudomonas putida DSMZ 8368 connue pour sa capacité de dégradation 

des HAP et un consortium microbien Pyr01 issu des rives d’une rivière polluée (la Fensch).     

 

Tout d’abord, l’étude de la toxicité des différents tensioactifs pour P. putida DSMZ 8368 a été 

effectuée. Trois tensioactifs, le Tween 80, le Brij 30 et les rhamnolipides, ont été retenus. Ensuite 

l’efficacité de la solubilisation du phénanthrène en présence de différentes concentrations en tensioactif 

a été déterminée. Le Brij 30 s’est avéré être non toxique et le plus efficace. Il a été choisi pour des 

expériences ultérieures. Les effets de la dispersion, de la solubilisation et du traitement thermique sur la 

solubilité et la biodégradation du phénanthrène par P. putida DSMZ 8368 ont été également étudiés. 

Les meilleurs résultats ont été obtenus en combinant l’utilisation du Brij 30 (0,5 g L-1) avec un 

traitement thermique préliminaire.  

 

La deuxième partie présente les résultats sur la dégradation du phénanthrène par le consortium Pyr01. 

La comparaison entre la biodégradation du phénanthrène par P. putida DSMZ 8368 et le consortium 

Pyr01 a été réalisée. Contrairement à ce qui a été observé dans le cas de la biodégradation par P. putida 

DSMZ 8368, la présence du Brij 30 (0,5 g L-1) a eu un effet négatif sur la biodégradation du 

phénanthrène par le consortium Pyr01. Le tensioactif semblait être consommé préférentiellement au 

phénanthrène. Ainsi, l’effet d’un tensioactif sur les cultures pures et mixtes peut être très différent. 

L’étude de cet effet sur les microorganismes en question est primordial afin d’optimiser la 

biodégradation des HAP appliquant des tensioactifs.  
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La troisième partie de ce travail a consisté en l’étude de la solubilisation du phénanthrène au point de 

trouble du Brij 30. L’effet de l’abaissement de la température jusqu’à la valeur de la température de 

culture de P. putida DSMZ 8368 sur la solubilisation du phénanthrène a été également étudié. 

 

 

Mots clés : Hydrocarbures aromatiques polycycliques, phénanthrène, tensioactifs, dispersion, 

traitement thermique, biodégradation. 
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solubilisation et de la dispersion mécanique du phénanthrène par l’Ultra-Turrax dans l’eau distillée à 28 
0C en présence de Brij 30. 

 

Figure 19. Electronographie (MEB) des cristaux du phénanthrène (15 mg/L) après la dispersion par 

l’Ultra-Turrax à 9500 rpm en présence (A, B) et en absence (C, D) de Brij 30 (30 mg/L). 

 

Figure 20. Electronographie (MEB) des cristaux du phénanthrène (15 mg/L) après la dispersion par la 

presse de French à 1500 bar en présence (A, B) et en absence (C, D) de Brij 30 (30 mg/L).   

 

Figure 21. Micrographie obtenue par microscopie optique (X1000) des cristaux du phénanthrène (50 

mg/L) solubilisés par le Brij 30 (30 mg/L) en solution aqueuse avant (A) et après (B) la dispersion par 

l’Ultra-Turrax à 9500 rpm ; micrographie des micelles du Brij 30 (200 mg/L) dans l’eau distillée (C, 

D). 

 

Figure 22. Répartition des tailles de particules de phénanthène : A. Après dispersion par l’Ultra-Turrax 

(8000, 9500 et 11000 rpm) ; B. Après dispersion par la presse de French (1000, 1250, 1500, 1750 et 

2000 bar). 

 

Figure 23. Variation du nombre de particules (%) en fonction de leur circularité après la dispersion : A. 

par l’Ultra-Turrax ; B. par la presse de French. 
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Figure 24. Evolution de la concentration en biomasse de P. putida DSMZ 8368 au cours du temps dans 

le milieu MMB contenant 0,5 ; 5 ; 10 et 15 g/L de (NH4)2SO4 avec le glucose (50 g/L) comme seule 

source de carbone. 

 

Figure 25. Détermination de la CMC des tensioactifs.  

 

Figure 26. Concentrations en phénanthrène soluble dans l’eau distillée en fonction du temps.  

 

Figure 27. Cinétique de la biodegradation du phénanthrène (50 mg/L) par P. putida DSMZ 8368 en 

présence du Brij 30 (0,5 g/L) avec et sans dispersion préliminaire par l’Ultra-Turrax. 

 

Figure 28. Evolution de la concentration en biomasse du consortium microbien Pyr01au cours du temps 

dans le milieu MMB contenant 0,5 et 5 g/L de (NH4)2SO4 avec le phénanthrène (50 mg/L) comme 

source de carbone. 

 

Figure 29. Evolution de la concentration en biomasse de P. putida DSMZ 8368 au cours de la 

biodégradation du phénanthrène (50 mg/L) en présence de Brij 30 (0,5 g/L) issue des précultures 

contenant 0, 5, 10 et 50 g L-1 du glucose. 
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INTRODUCTION GENERALE 

 

Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) sont des polluants persistants ubiquistes issus de 

la combustion incomplète de matières organiques. L’utilisation du bois, du charbon et du pétrole par 

l’homme en tant que combustible a fortement infuencé l’accumulation des HAP partout dans le monde. 

L’importance de leur élimination de l’environnement vient du fait qu’une grande partie d’entre eux est 

considérée comme toxique, mutagène et cancérogène. L’élaboration de méthodes efficaces de 

dégradation des HAP comprend une approche scientifique pluridisciplinaire, mais aussi la prise en 

compte de l’aspect économique du procédé et de la possibilité d’envisager une application pratique de 

ces méthodes. 

 

L’utilisation des microorganismes pour la dégradation des HAP est une méthode économique qui 

suscite un grand intérêt actuellement. D’une part, les microorganismes isolés des sites contaminées ont 

démontré des activités de dégradation élevées. D’autre part, les microorganismes ont une croissance 

rapide et sont capables de s’adapter aux différentes conditions environementales. En fait il existe plus 

de 75 genres de bactéries capables d’utiliser les HAP comme seule source de carbone et d’énergie. 

Finalement, la biodégradation est une méthode très appropriée pour la dépollution des grands volumes 

d’eaux faiblement chargées en HAP, notamment des effluents et des eaux naturelles. 

 

La connaissance des voies métaboliques participant à la biodégradation des HAP et l’optimisation de 

leur utilisation sont nécessaires afin d’améliorer l’efficacité des procédés correspondants. Puisque la 

plupart des HAP sont peu solubles dans les milieux aqueux, ce qui limite leur dégradation microbienne, 

l’ajout des tensioactifs peut être bénéfique pour la biodégradation des HAP par une augmentation de 

leur biodisponibilité.  

 

Cette thèse a pour objectif d’étudier la dissolution et la biodégradation d’un HAP modèle (le 

phénanthrène) dans les milieux aqueux en présence de tensioactifs par une souche pure, à améliorer 

l’efficacité des procédés correspondants et à appliquer le procédé amélioré à la dégradation de cet HAP 

par un consortium microbien. Le phénanthrène a été pris en tant que modèle de HAP car il a été montré 

qu’après avoir été cultivée sur le phénanthrène une grande partie des bactéries issues d’un site pollué 

sont capables de dégrader d’autres HAP, y compris ceux de haut poids moléculaire (Aitken et al., 

1996). Les microorganismes choisis dans ce travail sont la souche de collection Pseudomonas putida 

DSMZ 8368 connue pour sa capacité de dégradation des HAP et un consortium de microorganismes 
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Pyr01 issu des rives d’une rivière de la Moselle polluée par la sidérurgie, la Fensch. Une approche 

multidisciplinaire de la biodégradation du phénanthrène a été élaborée. Une étude physico-chimique 

ayant pour objectif d’augmenter la biodisponibilité de cet HAP a été mise en œuvre. L’aspect 

microbiologique a également été pris en compte : la toxicité et la possible consommation des 

tensioactifs par les microorganismes ont été déterminées ; plusieurs compositions du milieu de culture 

ont été testées ; les paramètres cinétiques de croissance et de biodégradation ont été comparés.  

 

Ce mémoire est structuré en six parties.  

 

La première partie est consacrée à la synthèse bibliographique et décrit notamment les HAP, leur 

propriétés majeures, les niveaux d’émission dans l’environnement et les méthodes de dégradation. Un 

accent particulier est porté sur les données rélatives à la biodégradation des HAP et sur l’utilisation de 

tensioactifs dans ces procésus. Une description détaillée du phénanthrène et de sa dégradation est 

également présentée. 

 

La seconde partie décrit les méthodologies expérimentales et les techniques analytiques utilisées au 

cours des travaux de cette thèse. 

 

Dans la troisième partie, l’étude de la toxicité des différents tensioactifs pour P. putida DSMZ 8368 a 

été effectuée. Ensuite l’efficacité de la solubilisation du phénanthrène en présence de différentes 

concentrations en tensioactif a été déterminée. Les effets de la dispersion, de la solubilisation et du 

traitement thermique sur la solubilité et la biodégradation du phénanthrène par P. putida DSMZ 

8368 sont également étudiés dans cette partie.  

 

La quatrième partie concerne la dégradation du phénanthrène par le consortium Pyr01. La comparaison 

entre la souche pure (P. putida DSMZ 8368) et la culture mixte (consortium Pyr01) est réalisée.  

 

La cinquième partie se concentre sur la solubilisation du phénanthrène au point de trouble du Brij 30. 

Une nouvelle application du phénomène du point de trouble dans la biodégradation des HAP est mis en 

œuvre. 

 

La dernière partie de ce mémoire est consacrée aux conclusions et aux perspectives découlant de ce 

travail. 
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SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE 

 

I. Les Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques (HAP)   

 

   1. Généralités 

 

1.1. Définition  

Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) sont des composés organiques constitués d’au 

moins deux cycles aromatiques. Ces substances peuvent être acylées. Selon le nombre de cycles 

aromatiques, ils sont classés en HAP légers (ayant deux ou trois cycles) ou lourds (au-delà de trois 

cycles). Les HAP les plus étudiés (dont le phénanthrène) et posant des problèmes environnementaux 

majeurs mentionnés par l’Agence pour la Protection Environnementale des Etats-Unis (EPA US) sont 

indiqués sur la figure 1. Les raisons principales ayant conduit au classement des HAP dans la liste des 

polluants prioritaires de l’EPA US est leur abondance et le caractère toxique, mutagène et cancérogène 

de certains d’entre eux (Keith et Telliard, 1979). En raison des risques réels ou potentiels pour la santé 

humaine ces HAP font également partie des listes établies par l’Organisation Mondiale de la Santé 

(OMS, 2004) et de la Communauté Européenne (JOCE, 2004) relatives à la qualité des eaux. 

 

1.2. Propriétés physico-chimiques  

Les HAP présentent une faible réactivité chimique à température ambiante. A l’exception du 

naphtalène, les HAP sont peu volatils et très hydrophobes. Généralement, leur volatilité et leur 

solubilité dans l’eau diminuent avec l’augmentation du poids moléculaire. Les coefficients de partage 

octanol/eau (Kow) des HAP sont relativement élevés (le coefficient de partage octanol/eau est utilisé 

pour décrire la capacité de la molécule à se répartir dans une phase lipophile, l'octanol). Ceci témoigne 

d’un important potentiel d’adsorption sur les matières organiques particulaires dans l’air, l’eau ou le 

sol, ainsi que d’un fort potentiel de bioconcentration dans les organismes, surtout dans les tissus riches 

en lipides (Meador et al., 1995 ; Samanta et al., 2002). 

 

1.3. Toxicité, mutagénicité et cancérogénicité 

La toxicité des HAP a été observée par un grand nombre d’auteurs qui ont travaillé dans ce domaine 

(Phillips, 1983; Lijinsky, 1991 ; Mersch-Sundermann et al., 1992 ; Nylund et al., 1992 ; Sikkema et al., 

1995). L’information disponible à ce jour montre que la toxicité des HAP est, pour partie, dûe à leur 

caractère lipophile qui provoque les interactions entre ces molécules et les parties hydrophobes des 
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cellules (Sikkema et al., 1995). Dans le cas des microorganismes, de telles intéractions peuvent altérer 

le fonctionnement des membranes cellulaires et provoquer leur rupture. De plus, les HAP, une fois 

absorbés par les organismes, peuvent être transformés en époxydes et/ou en dérivés hydroxylés. 

Certaines de ces substances peuvent avoir un effet toxique en se liant à des molécules biologiques 

fondamentales telles que les protéines, l’ARN, l’ADN et provoquer des dysfonctionnements cellulaires. 

La modification de l’ADN induit ainsi les effets mutagène et cancérogène (Baird et al., 2002). 

 

 
Figure 1. Représentation des structures chimiques des 16 HAP classés prioritaires par l’EPA US. 
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Malgré le fait que les HAP ont des structures homogènes, leur activité cancérogène (AC) n’est pas 

toujours la même. Il existe donc des HAP ayant une AC très haute et d’autres qui ne sont pas 

cancérogènes. De nombreuses études ont été menées afin d’établir une corrélation entre la structure des 

HAP cancérogènes et leur potentiel cancérogène, les premiers travaux remontent aux années 1930 

(Cook et al., 1932). A ce jour il existe deux théories principales établissant les corrélations entre l’AC 

et la structure des HAP : la théorie des régions K, L de A. et B. Pullman (1955) et celle de la région 

« Bay » (B) proposée par Jerina et Daly (1974). La représentation graphique de ces régions est donnée 

sur la figure 2.  

 

 
 

Figure 2. Les régions K, L, M et « Bay » d’un HAP benz[a]anthracène (d’après Vijayalakshmi et 

Suresh, 2008). 

 

D’après la théorie des régions K, L, la cancérogénicité des HAP est provoquée par l’activation 

métabolique de la région K, tandis que la région L est supposée empêcher la cancérogénicité issue de 

cette activation (Fig. 2a). Cette théorie a permis de prédire la cancérogénicité des nombreux  HAP et 

même de certains composés hétérocycliques (Pullman et Pullman, 1955). Néanmoins, les études 

ultérieures ont montré que l’activation métabolique de la région K est généralement suivie par 

l’apparition des composés non-toxiques et non-cancérogènes, c’est pourquoi la théorie de la région 

« Bay » a été suggérée. D’après cette théorie, la cancérogénicité des HAP ne dépend pas de la région K 

ou L, mais elle est liée uniquement à l’époxidation métabolique de la région M (Fig. 2b). L’époxidation 

est suivie par l’addition de l’eau à l’époxide qui résulte à la formation de trans 3,4-dihydrodiol. Ce 

produit cancérogène proximal (intermédiaire qui précède immédiatement le cancérogène ultime, 

l’initiateur du cancer) est converti en époxide dihydrodiol par époxidation de la liaison 1,2. Etant donné 

que la formation des époxides diol et de leurs adduits à l’ADN a été prouvée expérimentalement par 

plusieurs auteurs, la théorie de la région « Bay » bénéficie d’un large consensus (Vijayalakshmi et 

Suresh, 2008). Néanmoins, toutes les théories actuelles qui décrivent la corrélation entre la structure 

Région L     Région K 

(a)                                                 (b) 

Région « Bay » Région M 
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des HAP et leur AC ont au moins une exception et donc aucune d’entre elles ne décrivent parfaitement 

la situation. 

 

   2. Contamination de l’environnement par les HAP 

 

Les HAP sont présents dans les écosystèmes du monde entier. Ils sont généralement retrouvés sous 

forme de mélanges plus ou moins complexes. Les HAP sont émis dans l’atmosphère sous forme de gaz 

ou de particules. Les HAP de l’air sont souvent adsorbés sur les particules solides. Ils sont ensuite 

transférés dans le sol et dans l’eau par déposition ou avec les précipitations.  

 

La stabilité des HAP dans l’environnement, ainsi que leur distribution dans la nature, dépendent de 

l’arrangement de leurs anneaux aromatiques (Blumer, 1976). Par example, les HAP chez lesquels les 

anneaux de benzène sont arrangés linéairement, tels que l’antracène ou le tétracène, ont une très faible 

stabilité et ne sont généralement pas retrouvés dans la nature à moins d’être incorporés dans certaines 

matrices organiques ou inorganiques. Les arrangements les plus stables sont ceux de type annulaire, 

tels que dans le phénanthrène, le chrysène et le picène (Blumer, 1976).   

 

2.1. Sources d’émission des HAP 

Les HAP sont générés pendant la pyrolyse ou la combustion incomplète de matières organiques. Les 

sources des HAP peuvent être d’origine naturelle, telles que les éruptions volcaniques et les feux des 

bois, ou antropique, telles que l’incinération des déchets, les gaz d’échappement des moteurs à essence 

ou des moteurs diesels, la fumée de cigarettes, la suie ou la fumée industrielle. La combustion du bois, 

du charbon et du pétrole par l’homme au cours de l’histoire a fortement infuencé l’accumulation des 

HAP partout dans le monde. Les HAP sont naturellement présents dans la tourbe, le charbon, la lignite 

et le pétrole. Il est généralement admis que si dans un mélange de HAP la fraction des HAP substitués, 

y compris leur dérivés acylés, est majoritaire, ils sont d’origine pétrolière. Si la fraction des HAP non-

substitués est plus importante, surtout si ce sont des HAP de masse moléculaire élevée, il est plus 

probable qu’ils soient issus des procédés de combustion (Meador et al., 1995). 

 

       2.2.        Niveaux de contamination en HAP 

              2.2.1.   Air 

Le niveau des HAP de l’air est généralement au minimum dix fois plus élevé en hiver qu’en été. En 

hiver la source principale des HAP est le chauffage résidentiel, tandis qu’en été les moyens de transport 
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urbains représentent la source majoritaire de leurs émissions atmosphériques. Les concentrations 

moyennes en HAP individuels dans l’air ambiant des zones urbaines sont d’environ 1-30 ng/m3. Ces 

concentrations sont 2 à 10 fois moins élevées dans les zones rurales et elles montent considérablement 

à proximité des autoroutes. De 1 à 50 ng/m3 en HAP ont été détectés dans des tunnels routiers. Dans les 

grandes villes, les concentrations en HAP dans l’air atteignent la valeur de 200 ng/m3. Aux alentours 

des zones industrielles, les concentrations moyennes en HAP varient de 1 à 10 ng/m3. Jusqu’à 310 

ng/m3 de phénanthrène y ait été détectés (IPCS, 1998). Les concentrations en HAP cancérogène avéré, 

le benzo[a]pyrène, varient généralement de 1 à 20 ng/m3 en Europe et sont de l’ordre de 1 ng/m3 aux 

Etats-Unis d’Amérique. Pour les autres HAP, leurs concentrations individuelles varient de 1 à 50 ng/m3 

en Europe, 0,1-1 ng/m3 en Amérique du Nord et du Sud, 1-10 ng/m3 au Japon et 10-100 ng/m3 dans 

deux villes d’Inde et de Nouvelle-Zélande (Menichini, 1992).  

 

              2.2.2.   Eaux et précipitations 

Dans le domaine de l’eau, les HAP sont généralement présents en faibles concentrations en raison de 

leur hydrophobicité. La plupart des HAP de l’eau sont issus du ruisellement urbain, des retombées 

atmosphériques (petites particules), de l’abrasion de l’asphalte (plus grosses particules), des effluents 

industriels et du déversement ou fuite de pétrole (Manoli et Samara, 1999). Néanmoins, la source 

principale des HAP n’est pas la même en fonction de l’environnement ou de l’utilisation des eaux. La 

répartition du déversement d’hydrocarbures dans l’eau par source est présentée sur la figure 3. Cette 

figure rassemble les données références de l’Organisation Maritime Internationnale (CEDRE, 2006).  

 

 
Figure 3. Origines de la pollution par les hydrocarbures dans les eaux en 2000 (d’après Clark, 2001). 
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Cependant, il est important de préciser qu’en ce qui concerne les rejets des HAP dans l’eau issues des 

fuites ou des déversements accidentels de pétrole, il existe des variations annuelles considérables dans 

leur fréquence et la quantité de pétrole émise. Ainsi, le nombre de déversements majeurs de pétrole 

(plus de 700 t) suite aux accidents de pétroliers a fortement diminué depuis 40 ans. Le nombre moyen 

des telles fuites au cours de la décennie précédente (2000-2009) a été légèrement supérieur à 3, ce qui 

est environ huit fois moins que dans les années 1970 (ITOPF, 2010). Néanmoins, il faut rappeler que 

c’est le naufrage de la plate-forme pétrolière Deepwater Horizon au golfe du Mexique en avril 2010 qui 

a occasionné une fuite de pétrole, dont la quantité est estimée à 800 000 t, une des plus importantes 

marées noires de tous les temps (CEDRE, 2010). 

 

Généralement, la plupart des eaux de surface contient en moyenne 50 ng/L de HAP individuels, tandis 

que pour les rivières fortement polluées les concentrations peuvent aller jusqu’à 6000 ng/L. Le niveau 

de HAP dans les eaux souterraines varie entre 0,02 et 1,8 ng/L et les échantillons d’eau potable 

contiennent des concentrations en HAP du même ordre de grandeur. Les niveaux de HAP individuels 

dans l’eau de pluie sont de 10 à 200 ng/L. Dans la neige et le brouillard, ils peuvent aller jusqu’à 1000 

ng/L (IPCS, 1998). 

 

              2.2.3.   Sédiments 

Les HAP ont tendance à s’adsorber sur les particules des sédiments. Ainsi la concentration de HAP 

dans les sédiments est généralement dix fois plus importante que celle des précipitations (IPCS, 1998). 

Cependant, le niveau de la pollution des sédiments dépend fortement de leur taux de matière organique 

et de l’industrialisation des zones environnantes (Srogi, 2007). Par exemple, selon Viguri et al. (2002), 

les concentrations de la totalité des 16 HAP présents dans les sédiments de la Baie de Santander 

(Espagne) avec un taux de matière organique inférieur à 2 % étaient toujours inférieures à 10 µg/g PS 

(poids sec) en moyenne. Cependant, là où les activités industrielles et urbaines sont concentrées, les 

sédiments contenaient jusqu’à 355 µg/g PS de l’ensemble de ces 16 HAP. Des concentrations totales en 

HAP allant jusqu’à 2,83 mg/g PS ont aussi été rapportées par Sirota et al. (1983) pour des échantillons 

de sédiments prélevés à proximité d’une cokerie à Nova Scotia au Canada.  

 

              2.2.4.   Sol 

Les principales sources en HAP dans le sol sont les dépôts atmosphériques, les eaux usées et la 

carbonisation des plantes. Le taux de pollution du sol dépend de plusieurs facteurs, tels que sa porosité, 

le taux de substances humiques dans le sol et la présence (ou l’absence) de végétation sur sa surface. 
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Selon les concentrations en HAP dans les sols, ceux-ci sont placés dans l’ordre croissant suivant : sol 

agricole, forêt, prairie permanente, sol urbain et finalement sol d’un site d’émission ponctuel (Wilcke, 

2000). Dans les zones non polluées, les niveaux de HAP varient généralement entre 5 et 100 µg/kg de 

sol.  Les concentrations moyennes en HAP retrouvées aux alentours des autoroutes sont de 2 à 5 mg/kg 

de sol. Près des zones industrielles, jusqu’à 1 g/kg de sol a été détecté (IPCS, 1998). L’exemple du 

niveau de contamination des sols en surface par les HAP dans les zones différentes est présenté dans le 

tableau 1. 

 

Tableau 1. Exemple du niveau de contamination en surface des sols par les HAP (d’après Johnsen et 

Karlson, 2007). 

 

 Concentration en HAP, mg/kg 

 Forêt 

boréalea 

Prairies 

côtièresb 

Commune 

ruralec 

Forêt 

urbaine, 

Oslod 

Ville, 

Tallinne 

Autoroutef Poussière 

des rues, 

< 2 µmg 

Sol 

d’une 

usine à 

gazh 

Phénanthrène 

Pyrène 

Fluoranthène 

Benz[a]anthracène 

Benzo[a]pyrène 

Ʃ 5 HAP 

< 0,01 

< 0,01 

< 0,01 

< 0,01 

< 0,01 

< 0,01 

0,11 

0,05 

0,06 

0,01 

0,02 

0,25 

0,05 

0,14 

0,07 

0,02 

0,02 

0,30 

0,12 

0,24 

0,36 

0,16 

0,16 

1,04 

0,68 

0,76 

2,15 

0,54 

0,40 

4,53 

0,63 

1,17 

1,33 

0,56 

0,67 

4,36 

3,9 

9,4 

6,9 

1,2 

2,3 

23,7 

90 

103 

130 

94 

77 

493 

 
a 40-50 km au nord d’Oslo, Norvège  

  (Jensen et al., 2007) 
b Hostrup, NW Jutland, Danemark  

  (Johnsen et Karlson, 2005) 
c 35000 habitants, Pärnumaa, Estonie (Trapido, 1999) 
d Forêt urbain, Norvège (Jensen et al., 2007) 

       e Estonie (Trapido, 1999) 
       f Sol prélevé à 1 m du revêtement asphalté,  

      Danemark (Johnsen et al., 2006) 
       g Pasadena, Califorie (Rogge et al., 1993) 
       h Frederiksberg Gasvaerk, Danemark  

      (Lindhart et al., 1994) 

 

Ces données montrent que le niveau des HAP dans les sols dépend clairement de la distance entre la 

zone de prélèvement et les sources d’émission locales. 
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1.2.5.    Aliment 

Les concentrations en HAP individuels dans les aliments crus sont généralement peu élevées : en 

moyenne entre 0,01 et 10 µg/kg. Néanmoins, les HAP peuvent se former dans les aliments au cours de 

leurs préparations, notamment au cours du séchage, de la cuisson, du grillage ou du fumage (EFSA, 

2008). Les concentrations moyennes en huit HAP (benzo[a]pyrène,  chrysène, benz[a]anthracène, 

benzo[b]fluoranthène, benzo[k]fluoranthène, benzo[ghi]perylène, dibenz[a,h]antracène, indéno[1,2,3-

cd]pyrène) dans les aliments répartis dans 33 catégories/sous-catégories sont présentées sur la figure 4.  

 

 
 

Figure 4. Limites inférieure (LI) et supérieure (LS) des concentrations moyennes en huit HAP 

(benzo[a]pyrène,  benz[a]anthracène, benzo[b]fluoranthène, benzo[k]fluoranthène, benzo[ghi]perylène, 

chrysène, dibenz[a,h]antracène, indéno[1,2,3-cd]pyrène) dans 4065 échantillons d’aliments répartis 

dans 33 catégories/sous-catégories (d’après EFSA, 2008). Le poisson et les mollusques bivalves sont 

regroupés. 
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Ainsi, onze catégories d’aliments présentent des limites supérieures de concentrations moyennes en 

huit HAP supérieures à 10 µg/kg. Il faut préciser que bien que le thé séché présente la teneur en HAP la 

plus élevée, la préparation de boissons à partir de ces feuilles va diluer considérablement les 

concentrations en HAP dans les boissons finales.  Il faut aussi noter que la teneur en HAP dans les 

céréales peut être plus élevée que la moyenne s’ils ont été cultivés sur un sol pollué. La viande et/ou le 

lait des ruminants peuvent être contaminés par les HAP dans le cas d’ingestion de fourrage pollué.  

 

              2.2.6.   Les organismes vivants 

La bioaccumulation des HAP dépend de leurs caractéristiques chimiques (Fig. 5), des facteurs 

physiologiques des organismes (taux de lipides, capacités de biotransformation), du taux en HAP dans 

leur nourriture et du temps d’exposition (Barron, 1990 ; Meador et al., 1995 ; Baumard et al., 1998 ; 

Abarnou, 2000). On désigne par bioaccumulation l’accumulation des substances par les organismes à 

partir de l’eau par les voies non-alimentaires (bioconcentration) et à partir de la nourriture (Abarnou, 

2000). Chez les vertébrés, la majeure partie des HAP et de leurs métabolites est accumulée dans le foie. 

Chez les invertébrés les concentrations les plus élevées sont retrouvées dans les organes internes, tels 

que l’hépatopancréas.  

 

 
 

Figure 5. Caractéristiques chimiques agissant sur la bioaccumulation (d’après Abarnou, 2000).  
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Après une exposition courte, les organismes peuvent éliminer la quasi-totalité des HAP incorporés, 

tandis que suite à une exposition chronique, une partie significative des HAP peut être incorporée dans 

les tissus riches en lipides, en devenant ainsi moins disponible pour le métabolisme ou pour 

l’élimination par diffusion (Meador et al., 1995).  

 

Chez les vertébrés les HAP, bien qu’hydrophobes, s’accumulent généralement peu parce que la plupart 

des HAP absorbés est transformée par leurs enzymes, ce qui augmente leur solubilité dans l’eau et 

facilite leur excrétion. La capacité de métabolisation des HAP chez les organismes invertébrés est plus 

faible (Livingstone, 1994 ; Perugini et al., 2007). Une bioconcentration significative des HAP peut être 

mesurée chez certains organismes aquatiques qui absorbent et accumulent ces substances de l’eau. 

Parmi ceux-ci figurent principalement les huîtres et les moules, dont les teneurs en HAP illustrent 

souvent le niveau de contamination des eaux littorales. Leur niveau de contamination dépend de la 

navigation et du développement industriel et urbain. Ainsi, la teneur moyenne en HAP dans les 

organismes aquatiques varie de 1 à 100 µg/kg dans les zones éloignées des sources des HAP, tandis 

que dans les sites contaminés leur niveau moyen est de 10 – 500 µg/kg. Les concentrations en HAP 

allant jusqu’à 7 mg/kg ont été détectés dans des organismes aquatiques localisés près d’une zone de 

décharge d’effluents industriels (IPCS, 1998). Les teneurs en HAP dans les moules prélevées à 

proximité des estuaires européens sont présentés sur la figure 6. On constate que les empreintes des 

HAP dans les moules varient d’un endroit à l’autre, indiquant leur différence selon les sources de 

contamination. 

 

 
 

Figure 6. Teneurs en HAP dans les moules prélevées à proximité d’estuaires européens (d’après 

Bergman, 1993).  
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Les demi-vies des HAP (durée au bout de laquelle leur concentration est diminuée de moitié) chez les 

poissons sont généralement courtes. Les HAP de faible masse moléculaire peuvent être facilement 

éliminés par diffusion à travers les branchies de poissons, tandis que cela n’est pas le cas pour ceux de 

masse moléculaire élevée (Thomas et Rice, 1982). Chez la truite arc-en-ciel des demi-vies de 1 à 4 

jours ont été rapportées pour l’acénaphthylène, le méthylanthracène, triphénylène et le pérylène 

(Nimmi et Dookhran, 1989), et de 6 à 9 pour le fluorène, le phénanthrène, l’anthracène et le 

fluoranthène (Nimmi et Palazzo, 1986). Un HAP plus récalcitrant, le phénylnaphtalène, a lui une demi-

vie plus longue : 25 jours (Nimmi et Dookhran, 1989).  

 

   3. Dégradation des HAP 

 

Les HAP peuvent subir différentes transformations dans l’environnement : la volatilisation, la 

dégradation photochimique, l’oxydation chimique et la biodégradation (Wild et Jones, 1995 ; Haritash 

et Kaushik, 2009). En parlant de ces transformations, il faut noter que la volatilisation est associée au 

changement d’état des HAP, tandis que les autres transformations entraînent la modification de leur 

structure. Dans un contexte d’élimination des HAP, les procédés intervenant peuvent être classés en 

deux groupes principaux : les procédés abiotiques de dégradation et la biodégradation.  

 

3.1.    Dégradation abiotique des HAP 

Les transformations abiotiques n’impliquent pas les organismes vivants. Pour les HAP, les principaux 

procédés de dégradation abiotique dans l’environnement sont l’oxydation chimique et la dégradation 

photochimique (Kochany et Maguire, 1994 ; Lundstedt, 2003).  

 

3.1.1. Oxydation 

L’oxydation est un processus chimique dans lequel une molécule déficiente en électron (oxydant) 

accepte des électrons d’un composé qui sera ainsi oxydé. Divers oxydants se retrouvent dans 

l’environnement en quantité suffisante pour réagir avec les molécules organiques. Ce sont les radicaux 

oxygénés, notamment hydroxyles (HO·), l’oxygène singulet (1O2) et l’ozone (O3). La plupart d’entre 

eux peut être générée lors de transformations photochimiques naturelles ou par leur ajout en excès au 

cours des procédés de traitements des sols contaminées (Sijm et al., 2007). 

 

L’ozonation des HAP en solution (aqueuse ou mélanges eau/solvants) a été largement étudiée. Selon 

les conditions utilisées, les mécanismes d’ozonation directe (très sélectifs, notamment par rapport aux 
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cycles aromatiques) ou indirecte par les radicaux hydroxyles (très réactifs mais non sélectifs) peuvent 

intervenir. Toutefois, les différentes réactivités de l’ozone pour les différentes molécules d’HAP n’ont 

pas été élucidées. Les travaux concernant l’ozonation des HAP en milieux solides (sédiments, sols) 

sont moins nombreux. Ils mettent en avant l’effet négatif de la présence de substances carbonées sur 

l’efficacité de l’ozonation des HAP et la nécessité d’appliquer des doses plus importantes qu’en 

solution. De plus, l’étape de désorption ou le transfert des HAP de la phase solide vers la phase aqueuse 

semble être le phénomène limitant.  

 

3.1.2. Dégradation photochimique 

La dégradation photochimique est une transformation chimique due aux interactions avec les rayons 

solaires. C’est un procédé de surface non négligeable (Lundstedt, 2003). Les HAP absorbent fortement 

le rayonnement ultraviolet (UV) et peuvent subir les réactions photochimiques telles que la photo-

dimérisation et la photo-oxydation (Clark et al., 2007). Il a été montré qu’une grande partie des HAP à 

poids moléculaire élevé est transformée dans l’eau sous l’action des rayons solaires, sachant que la 

vitesse de transformation augmente avec le poids moléculaire (Zepp et Schlotzhauer, 1979). 

Généralement le taux de photodégradation augmente avec l’augmentation de température, la 

concentration en oxygène, l’illumination et le temps d’exposition (Zepp et Schlotzhauer, 1979 ; Mill et 

al., 1981 ; Sigman et al., 1998).  

 

Le mécanisme de la photo-oxydation des HAP n’est pas complétement élucidé. Il a été suggéré que 

dans l’eau la photolyse (la réaction dans laquelle un composé chimique est décomposé par la lumière) 

était le procédé photochimique primaire, et donc ne nécessitant pas d’oxygène (Zepp et Schlotzhauer, 

1979). Cependant, plus récemment Sigman et al. (1998) ont trouvé que la présence de l’oxygène était 

importante.  

 

3.2.  Biodégradation des HAP 

Actuellement la biodégradation des HAP par les microorganismes est considérée comme la méthode 

principale d’élimination de ces polluants (Haritash et Kaushik, 2009). L’objectif de la biodégradation 

des HAP est de les dégrader complètement et/ou de les transformer en produits moins nocifs. De telles 

biodégradations sont influencées par des facteurs liés aux microorganismes (nombre, capacités 

métaboliques, etc.), aux substrats (caractéristiques physico-chimiques, concentration, biodisponibilité) 

et à l’environnement (température, pH, etc.) (Boopathy, 2000).  

 



32 
 

Un grand nombre de bactéries, champignons et algues ont la capacité de dégrader les HAP. Ces 

biodégradations peuvent être faites soit par des souches pures, soit par des consortia de 

microorganismes (Cerniglia, 1992). Les champignons hydroxylent les HAP en vue de leur 

détoxification, tandis que les bactéries oxydent les HAP pour assimiler leur carbone. La dégradation 

des HAP peut être anaérobie ou aérobie, le dernier cas étant plus courant chez les bactéries (Yuan et 

al., 2000). Les genres suivants sont fréquemment utilisés dans le domaine de la biodégradation des 

HAP : Pseudomonas, Rhodococcus, Mycobacterium, Sphingomonas, Burkholderia. Les différentes 

voies de dégradation microbienne des HAP sont présentées sur la figure 7. 

 

 
 

Figure 7. Les différentes voies de dégradation microbienne des HAP (d’après Cerniglia, 1992). 
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3.2.1. Dégradation par les bactéries 

Plus de 75 genres de bactéries sont capables d’utiliser les HAP comme seule source de carbone et 

d’énergie (Olliver et Magot, 2005). La biodégradation bactérienne aérobie des HAP commence 

généralement par l’action d’une dioxygénase (addition de deux atomes d’oxygène) qui « attaque » un 

des noyaux aromatiques pour former un cis-dihydrodiol. Celui-ci est ensuite déshydraté en catéchol 

(Fig. 7). Le catéchol est un produit intermédiaire à partir duquel peut avoir lieu l’ouverture du noyau 

aromatique. Cette ouverture se passe entre les deux groupements hydroxyles (ortho-fission) ou 

adjacente (méta-fission) et va conduire à la formation de composés simples (pyruvate, succinate) 

pouvant entrer dans le métabolisme centrale des bactéries. Cette biodégradation directe a lieu pour les 

HAP de faible poids moléculaire. En revanche, peu de bactéries sont capables d’utiliser les HAP de 

haut poids moléculaire comme unique source de carbone et d’énergie. Ainsi, la biodégradation des 

HAP de haut poids moléculaire se fait généralement par co-métabolisme. Dans ce cas, les bactéries 

utilisent un substrat structurellement proche aux HAP de haut poids moléculaire (par exemple, un HAP 

de bas poids moléculaire) pour leur croissance. Les enzymes non spécifiques produits sont alors 

impliquées dans la biodégradation des HAP de haut poids moléculaire (Johnsen et al., 2005). Les 

métabolites ainsi formés peuvent être les produits finaux de dégradation, en particulier dans le cas de 

culture pure. Dans le cas des cultures mixtes, ces produits peuvent être dégradés par d’autres souches 

présentes. Enfin, quelques bactéries, comme Mycobacterium sp. (Kelley et al., 1990), sont aussi 

capables de dégrader les HAP par l’action de monooxygénases à cytochrome P450 pour former des 

trans-dihydrodiols (Fig. 7) de façon similaire aux champignons non lignolytiques. 

 

3.2.2. Dégradation par les champignons 

Généralement les champignons ont des vitesses de croissance et de dégradation moins importantes que 

celles des bactéries. Les voies de dégradation des HAP chez les champignons non lignolytiques, qui 

sont généralement majoritaires, et les champignons lignolytiques, également connus sous le terme de 

pourriture blanche, sont différentes. Au moins deux mécanismes sont appliqués dans la biodégradation 

des HAP par les champignons : l’un passe par l’utilisation du système enzymatique du cytochrome 

P450 et l’autre utilise les enzymes solubles extracellulaires du catabolisme de la lignine (la  lignine 

peroxydase, la manganèse peroxydase et les laccases) (Tortella et Diez, 2005). 

 

Chez les champignons non-lignolytiques la première étape de dégradation consiste en une oxydation du 

HAP par le système enzymatique du cytochrome P450 pour produire un oxyde d’arène. La 

monooxygénase incorpore un seul atome d’oxygène. L’oxyde d’arène subit ensuite une réaction 
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d’hydratation catalysée par des époxydes hydrolases, conduisant à la formation de trans-dihydrodiols. 

L’oxyde d’arène peut également être transformé en dérivé phénolique par un réarrangement non 

enzymatique. Ce dérivé phénolique peut ensuite servir de substrat pour des réactions de sulfatation, de 

méthylation ou de conjugaison avec un glucose, un xylose ou un acide glucuronique (Cerniglia, 1992). 

 

Les champignons lignolytiques sont capables de synthétiser et secréter par voie extracellulaire des 

enzymes impliquées dans la dégradation de la cellulose et de la lignine : les péroxydases et les laccases. 

Ces enzymes ont une spécificité rélativement faible et sont également responsables de la capacité des 

champignons à dégrader des composés toxiques complexes ayant des masses moléculaires élévées, y 

compris des composés aromatiques (Colombo, 1996). Ainsi les champignons lignolytiques peuvent 

oxyder les HAP avec formation de quinones et d’acides aromatiques. 

 

3.2.3. Dégradation par les algues 

Les algues photo-autotrophes oxydent les HAP pour former des intermédiaires hydroxylés (Labana et 

al., 2007). Il existe très peu d’information sur la biodégradation des HAP par les algues et sur les 

enzymes impliquées. Warshawsky et al. (1988) ont montré que Selenastrum capricornutum métabolise 

le benzo(a)pyrène en cis-dihydrodiol par le système enzymatique dioxygénase. La biotransformation du 

benzo(a)pyrène par les algues brunes (Fucus vesiculosus et Chorda filum), rouges (Furcellaria 

lumbricalis), vertes (Enteromorpha intestinalis et Cladophora glomerata) et les algues Chara (Chara 

aspera) a été également étudiée (Kirso et Irha, 1998). Il a été déterminé que leurs systèmes 

enzymatiques les plus importants impliqués dans la détoxification du benzo(a)pyrène étaient l’o-

diphénoloxidase, le cytochrome P450 et une péroxidase. Un travail récent a montré la capacité de 

quatre espèces de microoalgues, Chlorella vulgaris, Scenedesmus platydiscus, Scenedesmus 

quadricauda et Selenastrum capricornutum, à dégrader le fluoranthène (1,0 mg/L), le pyrène (1,0 

mg/L) et leur mélange (chacun à 0,5 mg/L) (Lei et al., 2007). Cependant, ni la mesure des activités 

enzymatiques, ni l’indentification de métabolites n’a été effectuée dans cette étude. 

 

3.2.4. Dégradation en conditions anaérobies 

Les différentes voies de dégradation présentées jusqu’à présent faisaient intervenir des bactéries, des 

champignons et des algues en conditions aérobies. Ce n’est qu’à la fin des années 1990 que la capacité 

des microorganismes à dégrader les HAP en conditions anaérobies a été étudiée. En l’absence 

d’oxygène moléculaire, d’autres accepteurs d’électrons tels que les nitrates, le fer ferreux et les 

sulfates, sont nécessaires pour oxyder les HAP. Des études relativement récentes ont montré que la 
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dégradation des HAP pouvait avoir lieu dans des conditions anaérobies dénitrifiantes et 

sulfatoréductrices. L’oxydation de différents HAP dans des sédiments en conditions anaérobies sulfato-

réductrices (Coates et al., 1996; Coates et al., 1997; Meckenstock et al., 2000; Zhang et al., 2000) et 

nitratoréductrices (Rockne and Strand, 1998; Rockne et al., 2000) a ainsi été mise en évidence. A titre 

d’exemple, un mécanisme de la dégradation anaérobie du naphtalène a été proposé par Zhang et al. 

(2000). Il commence par une étape de carboxylation suivie d’hydrogénations successives où l’eau serait 

la source de protons (Fig. 8). Toutes ces études en milieu anaérobie suggèrent que le potentiel de 

dégradation anaérobie des HAP par les microorganismes pourrait être plus important que ce qui est 

admis jusqu’à présent et suggère une alternative intéressante aux traitements actuels de biorémédiation 

qui sont aérobies. 

 
Figure 8. Dégradation anaérobie du naphtalène (d’après Zhang et al., 2000). 

 

3.3.   Dégradation des HAP en présence de tensioactifs 

La faible solubilité aqueuse de la plupart des HAP est considérée comme un des principaux facteurs 

limitant leur dégradation. En effet, dans le cas des sols pollués, les HAP sont fortement adsorbés sur la 
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matière organique et sont faiblement mobiles, ce qui diminue l’efficacité de certaines méthodes 

abiotiques de dégradation (Hatzinger et Alexander, 1995). Cependant, c’est surtout la biodégradation 

des HAP qui est restreinte par leur faible solubilité (Wodzinski et Coyle, 1974 ; Guha et Jaffé, 1996 ; 

Bamforth et Singleton, 2005). De nombreuses études ont été menées afin de résoudre ce problème. Il a 

été ainsi déterminé que l’utilisation des tensioactifs en concentrations supérieures à un certain seuil, la 

concentration micellaire critique (CMC), permettait d’augmenter considérablement la solubilité des 

HAP. La CMC est une concentration à partir de laquelle les molécules des tensioactifs commencent à 

former des micelles (agrégats sphériques de 20 à 200 molécules d’environ 3-4 nm de diamètre) (Rosen, 

1989; West et Harwell, 1992). L’application des tensioactifs est également prometteuse du point de vue 

écologique et économique, car certains tensioactifs sont biodégradables, ou bien encore, il est 

envisageable de récupérer et réutiliser certains tensioactifs (Mulligan et al., 2001).  

 

3.3.1.  Les tensioactifs 

Les tensioactifs sont des composés amphiphiles, c’est-à-dire constitués d’une partie hydrophobe 

(queue) et d’une partie hydrophile (tête), qui modifient la tension superficielle à l’interface (Mulligan et 

al., 2001 ; Gelfman et al., 2003). L’activité superficielle des tensioactifs est due à leur structure 

amphiphile qui leur confère une affinité particulière pour les interfaces : air/eau, eau/huile ou 

solide/liquide, par exemple (West et Harwell, 1992). La représentation schématique d’un monomère et 

d’une micelle de tensioactif est donnée sur la Fig. 9.  

 

             
           Monomère                                             Micelle                                  

 

Figure 9. Représentation schématique d’un monomère et d’une micelle de tensioactif. 

 

La tête hydrophile de tensioactif représente un groupement ionique ou très polaire. La partie 

hydrophobe est constituée d’une ou plusieurs chaînes carbonées aliphatiques, linéaires ou ramifiées, 

comportant généralement entre 8 et 18 atomes de carbone (Rosen, 1989). Les différences chimiques 
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des tensioactifs liées à la nature des queues hydrophobes (nombre d’atomes de carbone, taux de 

branchement, etc.) sont généralement moins prononcées que celles liées à la tête hydrophile (West et 

Harwell, 1992). Une classification des tensioactifs selon la nature de leur partie hydrophile a donc été 

élaborée. D’après cette classification très largement utilisée, les tensioactifs sont classés en quatre 

groupes : 

• les anioniques : la partie hydrophile est chargée négativement ; 

• les cationiques : la partie hydrophile est chargée positivement ; 

• les zwittérioniques ou amphotères : la partie hydrophile comporte une charge positive et une 

charge négative, la charge globale étant nulle ; 

• les non ioniques : la molécule ne comporte aucune charge nette (West et Harwell, 1992).  

Les exemples des tensioactifs appartenant à chacun de ces groupes sont présentés dans le tableau 2.  

 

Tableau 2. Exemples de molécules appartenant aux quatre groupes de tensioactifs. 

 

Tensioactif Type Structure moléculaire 

Sodium dodécyl sulfate 

(SDS) 

 

Bromure de 

cétyltriméthylammonium 

(CTAB) 

 

Oxyde de 

lauryldiméthylamine 

(LDAO) 

 

Triton X-100 

Anionique 

 

 

Cationique  

 

 

 

Amphotère  

 

 

 

Non  

ionique  

 

 

 

Les tensioactifs anioniques libèrent une charge négative (anion) en solution aqueuse. Ils ont une 

tendance hydrophile plus marquée. Ils ne sont pas compatibles avec les tensioactifs cationiques. 
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Les tensioactifs cationiques libèrent une charge positive (cation) en solution aqueuse. Ils ont des 

propriétés bactériostatiques et émulsionnantes. Ils ne sont pas compatibles avec les tensioactifs 

anioniques. 

Les tensioactifs zwitterioniques ou amphotères libèrent un ion positif ou un ion négatif selon le pH du 

milieu où ils se trouvent. En pH alcalin, ils se comportent comme les tensioactifs anioniques, en pH 

acide, ils se comportent comme les cationiques. Les tensioactifs amphotères sont utilisés comme 

détergents. Ils sont compatibles avec les autres tensioactifs. 

Les tensioactifs non ioniques ne comportent aucune charge nette. On dit que ce sont souvent les 

meilleurs détergents, car généralement, leur activité superficielle et la capacité de solubilisation sont 

plus élevées. De plus, ils ont des très faibles valeurs de CMC (Rosen, 1989 ; Gelfman et al., 2003).  

 

Dans les tensioactifs synthétiques, les parties hydrophobes les plus communes sont les paraffines, les 

oléfines, les alkylbenzènes, les alkylphénols et les alcools. La tête hydrophile est généralement 

composé de groupements sulfate, sulfonate ou carboxylate pour les tensioactifs anioniques ; 

d’ammonium quaternaire pour les tensioactifs cationiques ; de polyoxyéthylène, de saccharose ou de 

polypeptide pour les tensioactifs non ioniques. Les tensioactifs zwittérioniques sont pour la plupart soit 

des oxydes d’amine, soit des structures bipolaires (amphiphiles) proches de celles des phospholipides 

naturels (Paria, 2008).  

 

Les tensioactifs d’origine naturelle ont des structures chimiques très variées. La plupart de ces 

tensioactifs possèdent les parties hydrophiles et hydrophobes distinctes. La partie hydrophile peut être 

ionique ou non ionique et consister de mono-, di- ou polysaccharides, d’acides carboxyliques ou de 

peptides. Les parties hydrophobes consistent généralement en des acides gras saturés, insaturés ou 

hydroxylés. Dans certaines molécules de tensioactifs à poids moléculaire élevé, telles que les 

complexes protéine-polysaccharide, les parties hydrophiles et hydrophobes sont constituées de 

molécules différentes (Lin, 1999). La majorité des biotensioactifs sont de type anionique ou non 

ionique. Seulement quelques-uns sont cationiques (par exemple, ceux qui contiennent les groupements 

amines) (Mulligan et al., 2001). 

 

La plupart des tensioactifs d’origine naturelle sont produites par des microorganismes, principalement 

par des bactéries et des levures (Paria, 2008). La biodégradabilité et la multitude des structures 

chimiques, et donc leur propriétés diverses, ont permis de trouver de nombreuses applications aux 

biotensioactifs dans des procédés de biotechnologie environnementale (Tableau 3). 
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Tableau 3. Classification, espèces productrices et utilisation en biotechnologie environnementale des 

tensioactifs d’origine naturelle (d’après Pacwa-Płociniczak et al., 2011). 

 

Biotensioactif Microorganisme Utilisation en biotechnologie 

environnementale Groupe Classe 

 
 
 
 
 
Glycolipides 
 

Rhamnolipides  
 
 
 
 
Lipides de 
tréhalose  
 
 
Sophorolipides 
 

Pseudomonas aeruginosa, 
Pseudomonas sp. 
 
 
 
 
Mycobacterium tuberculosis, 
Rhodococcus erythropolis, 
Arthrobacter sp., Nocardia sp., 
Corynebacterium sp.  
 
Torulopsis bombicola, Torulopsis 
petrophilum, Torulopsis apicola  
 

Amélioration de la dispersion et de la 
dégradation des hydrocarbures, 
émulsification des hydrocarbures et 
des huiles végétales, élimination des 
métaux du sol 
  
Amélioration de la biodisponibilité 
des hydrocarbures 
 
 
Elimination des HAP présents dans 
les boues, élimination des métaux 
lourds des sédiments, amélioration de 
la dégradation du pétrole 
 

 
 
Acides gras, 
phospholipides 
et lipides 
neutres 
 

Acide 
corynomycolique 
 
Acide  
spiculisporique 
 
 
Phosphati-
dyléthanolamine  
 

Corynebacterium lepus  
 
 
 
Penicillium spiculisporum  
 
 
 
 
Acinetobacter sp., Rhodococcus 
erythropolis  
 

Amélioration de la régénération du 
bitume 
 
 
Elimination des métaux lourds, 
préparation de nouveaux gels 
organiques et de microcapsules 
superfines 
 
Amélioration de la tolérance des 
bactéries vis-à-vis des métaux lourds 

 
 
 
Lipopeptides 
 

Surfactine  
 
 
 
Lichénysine  
 

Bacillus subtilis  
 
 
 
 
Bacillus licheniformis  
 

Amélioration de la biodégradation 
des HAP et des pesticides, 
élimination des métaux lourds, 
amélioration de la phytoextraction  
 
Amélioration de la dégradation du 
pétrole  
 

 
Tensioactifs 
polymériques 
 
 
 
 
 
 
 

Emulsan  
 
Alasan 
 
Biodispersan  
 
Liposan  
 
Mannoprotéine  
 

Acinetobacter calcoaceticus RAG-1  
 
Acinetobacter radioresistens KA-53  
 
 
Acinetobacter calcoaceticus A2  
 
Candida lipolytica  
 
Saccharomyces cerevisiae  
 

 
Stabilisation des émulsions 
d’hydrocarbures dans l’eau 
 
 
Dispersion du calcaire dans l’eau 
 
 
Stabilisation des émulsions 
d’hydrocarbures dans l’eau 
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3.3.2. Utilisation des tensioactifs dans la dégradation des HAP 

De nombreux travaux ont été réalisés afin d’étudier l’effet des tensioactifs sur la solubilisation et la 

biodégradation des HAP. La solubilisation est définie comme la préparation d’une solution isotropique 

thermodynamiquement stable d’une substance qui est normalement insoluble ou très peu soluble dans 

un solvant donné par l’ajout d’un ou de plusieurs composés amphiphiles (Mackay, 1987). Il a été 

trouvé que la solubilité des HAP augmente linéairement avec la concentration de tensioactifs au-dessus 

de la CMC (Edwards et al., 1991). Dans ces conditions la solubilisation micellaire a lieu, c’est-à-dire 

que la solubilité aqueuse des HAP augmente grâce à la diminution de la tension interfaciale et 

l’incorporation des HAP dans des micelles (Volkering et al., 1995 ; Li et Chen, 2002). Le taux de la 

solubilisation micellaire dépend des plusieurs facteurs, tels que la structure du tensioactif, leur nombre 

d’aggrégation (le nombre des molécules du tensioactif qui constituent la micelle), la géometrie de la 

micelle, la température, la taille de l’HAP solubilisé (Volkering et al., 1995).   

 

Néanmoins, les essais conçus pour améliorer la biodégradation des HAP grâce à l’utilisation des 

tensioactifs ont donné des résultats contradictoires. Deschênes et al. (1995) ont montré que malgré le 

fait que le SDS augmentait la mobilisation des HAP dans le sol, 100 et 500 mg/kg de SDS 

ralentissaient considérablement la biodégradation du fluorène, du phénanthrène et des HAP ayant 

quatre cycles aromatiques dans leur structure. Ces auteurs ont trouvé que le SDS était dégradé par les 

bactéries et que la consommation préférentielle du tensioactif était probablement la raison de ce 

ralentissement. Bramwell et Laha (2000) ont étudié l’effet de quatre tensioactifs (le Tween 20, le SDS, 

le bromure de tétradécyl triméthyl ammonium et l’émulsifiant commercial Citrikleen) sur la 

minéralisation du phénanthrène par Pseudomonas aeruginosa. Ils ont mis en évidence que tous ces 

tensioactifs en concentrations égales ou supérieures de la CMC inhibaient la minéralisation du 

phénanthrène. Les essais de toxicité ont indiqué que la présence du phénanthrène solubilisé augmentait 

la toxicité des tensioactifs de 100 fois, suggérant que la toxicité des HAP solubilisés doit être prise en 

compte dans les procédés de la biorémediation. 

 

Providenti et al. (1995) ont étudié l’effet d’un tensioactif d’origine naturelle, le rhamnolipide UG2, sur 

la biodégradation du phénanthrène. Ils ont montré qu’en présence de ce tensioactif, la phase de latence 

était plus courte et que la biodégradation était meilleure. L’augmentation de la solubilité et de la vitesse 

de biodégradation du phénanthène en présence de rhamnolipides a également été rapportée par Zhang 

et al. (1997). Arino et al. (1998) ont isolé une souche productrice d’un rhamnolipide du consortium 

issu d’un sol contaminé par les HAP. Ces auteurs ont trouvé que la co-culture de cette souche avec une 
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autre souche sur le phénanthrène comme seule source de carbone améliorait la biodégradation de ce 

HAP. Dean et al. (2001) ont également comparé la biodégradation du phénanthrène dans le sol par 

deux souches (Pseudomonas souche R et une souche isolée, P5-2) en rajoutant soit un rhamnolipide, 

soit une souche productrice d’un tensioactif. La présence du rhamnolipide ou la co-culture améliorait la 

biodégradation du phénanthrène par la souche R, tandis que cela n’était pas le cas pour la souche P5-2. 

Une étude complémentaire a décrit l’effet combiné du pH et de l’ajout des rhamnolipides au cours de la 

dégradation du phénanthrène par Pseudomonas putida CRE 7 (Shin et al., 2004). Il a été trouvé qu’en 

présence de rhanmolipides, des meilleures solubilité et vitesse de dégradation du phénanthrène ont été 

atteintes à pH = 5 tandis qu’en leur absence elles étaient maximales à pH = 6.   

 

Plusieurs autres tensioactifs ou leurs mélanges ont été testés, parmi lesquels on peut citer le Tween (le 

Tween 20, 80), le Triton (le Triton X-100, X-102, X-305, N101), le Brij (le Brij 30, 35), le Tergitol (le 

Tergitol NPX, 15-S-7, 15-S-9, 15-S-12), l’Igepal CA-720, les sophorolipides, le dodecyl benzène 

sulfonate de sodium (LAS) (Tiehm, 1994 ; Volkering et al., 1995 ; Guha et Jaffé, 1996 ; Schippers et 

al., 2000 ; Doong et Lei, 2003 ; Zhu et Feng, 2003 ; Jin et al., 2007 ; Li et Chen, 2009 ; Zhu et al., 

2010). Cependant, malgré cette multitude de travaux réalisés on ne peut toujours pas prédire avec 

certitude si l’ajout d’un tensioactif est bénéfique pour la biodégradation ou non. L’analyse des données 

disponibles à ce jour montre qu’un tensioactif peut améliorer la biodégradation des HAP dans un cas et 

ne pas avoir d’effet ou avoir un effet négatif dans d’autres cas. Ceci suggère qu’il existe une différence 

de comportement de chaque souche en présence de tensioactifs et que les conditions de la 

biodégradation peuvent aussi jouer un rôle important sur le résultat final. 

 

3.3.3. Utilisation du phénomène du point de trouble pour la solubilisation des HAP 

Quand une solution de tensioactifs faiblement polaires, tels que les tensioactifs non ioniques ou 

zwitterioniques, est chauffée au delà d'une certaine température qui est appelé le point de trouble, cette 

solution devient opaque. Elle se sépare en deux phases : une phase aqueuse dont la concentration en 

tensioactifs est faible et égale à la CMC à cette température, et une phase riche en tensioactif (Carlsson 

et al., 1990). Ceci correspond à une agrégation des micelles en « super micelles » et s’explique par une 

diminution du degré d’hydratation de la partie hydrophile du tensioactif. Par abaissement de la 

température ce processus est réversible. Lorsque le mélange est refroidi à la température en dessous du 

point de trouble, les deux phases fusionnent pour former à nouveau une phase limpide (Bai et al., 

2001). 
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Récemment l’utilisation de la méthode d’extraction appellée « extraction au point de trouble » (en 

anglais « cloud point extraction » ou CPE) dans le domaine de la préconcentration et de l’extraction des 

HAP a commencé à susciter l’intérêt (Bai et al., 2001). Cette méthode est basée sur le phénomène 

d’apparition d’une phase concentrée des solutés hydrophobes dans les solutions de tensioactifs à partir 

du point de trouble. La représentation des étapes de la séparation des phases au point de trouble et de la 

CPE d’un HAP est montré sur la figure 10. 

 

 
 

Figure 10. Etapes de la séparation des phases d’un tensioactif non ionique (A) et de la CPE du 

naphthalène (B) (d’après Quina et Hinze, 1999). (A) En chauffant la solution micellaire d’un tensioactif 

au dessus de son point de trouble, la solution devient opaque et après un certain temps (qui peut être 

accéléré par centrifugation) elle se sépare en deux phases : une phase compacte riche en tensioactif (qui 

peut se trouver au dessus ou en dessous en fonction de sa densité) et une phase aqueuse. (B) L’ajout 

d’un tensioactif en concentration supérieure à la CMC va former des micelles (représentées par les 

grands cercles) qui peuvent incorporer le naphthalène. Après un changement de la température et 

centrifugation, le naphthalène micellisé va se séparer de la phase aqueuse et se concentrer dans la phase 

riche en tensioactif. Celle-ci pourra être analysée ou traitée ultérieurement en fonction des besoins.  

 

A 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
B 

Solution diluée 
d'un tensioactif                         Trouble 
   non ionique 

Centrifugation 
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ou 

      Phase aqueuse 
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Watanabe et Tanaka (1978) étaient les premiers à utiliser le phénomène du point de trouble en tant que 

technique d’extraction afin d’extraire les ions de métaux de solutions aqueuses. Par la suite la CPE a 

été utilisée avec grand succès pour la préconcentration des systèmes contenants de faibles 

concentrations en ions métaliques, en HAP et en autres composés organiques hydrophobes (Bai et al., 

2001).  

 

Récemment, le phénomène du point de trouble a été appliqué pour la première fois aux transformations 

microbiennes par Wang et al. (2004). Ces auteurs ont étudié la biotransformation du cholestérol par 

Mycobacterium sp. NRRL B-3683 en utilisant des tensioactifs non ioniques, le Triton X-100 et le 

Triton X-114, au point de trouble. Ils ont trouvé que par rapport aux résultats rapportés précédemment, 

le rendement de conversion et la concentration en produit final (androst-1,4-diène-3,17-dione) ont été 

nettement améliorés. Depuis, deux autres applications de la technique des biotransformations au point 

de trouble ont été élaborées : dans la production de L-phénylacétylcarbinol par Saccharomyces 

cerevisiae (Zhang et al., 2008 ; Wang et al., 2010) et dans la fermentation extractive de la lipase (Pan 

et al., 2010). Actuellement aucune autre application des biotransformations au point de trouble n’a été 

rapportée. Sachant que l’utilisation de la CPE pour la concentation et extraction des HAP est très 

efficace (Ferrer et al., 1996 ; Casero et al., 1999 ; Sicilia et al., 1999 ; Vallejo-Pecharrom n et al., 2001), 

il semble envisageable d’améliorer la biodegradation des HAP en utilisant le phénomène du point de 

trouble. 

 

II. Le phénanthrène 

 

   1. Généralités 

 

Le phénanthrène (C14H10) est un HAP de bas poids moléculaire pris dans ce travail en tant que modèle 

de HAP. Le phénanthrène possède dans sa structure trois cycles aromatiques. A température ambiante 

il est sous forme des cristaux incolores et brillants. Il est présent dans l’huile d’anthracène obtenue par 

distillation du goudron de houille. Il est essentiellement produit lors de la combustion incomplète des 

hydrocarbures, du bois ou du charbon. On en trouve également dans la fumée de tabac, les 

échappements de moteur Diesel ou à essence, dans les viandes grillées au charbon de bois (INERIS, 

2010). La structure chimique du phénanthène est présentée sur la figure 11. 
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Figure 11. Structure du phénanthrène. 
 

Le phénanthrène est utilisé dans la production de colorants, dans les explosifs, dans les produits 

pharmaceutiques. Il sert de base pour la production d'autres substances chimiques comme l’acide 2,2 

diphénique, 9,10-phénanthrénequinone. Il entre également dans la composition de substances 

conductrices d'électricité utilisées dans les batteries et les cellules photovoltaïques (INERIS, 2010).   

 

Les principales propriétés du phénanthrène sont les suivantes : 

• hydrophobe, 

• peu soluble dans l’eau (1,2 mg/L à 25 °C), 

• persistant (demi-vie dans l’eau est de 150 jours en moyenne), 

• non cancérigène chez l’homme,  

• allergène modéré. 

 

Aitken et al. (1996) ont montré qu’après avoir été cultivée sur le phénanthrène une grande partie des 

bactéries issues d’un site pollué est capable de dégrader les HAP de haut poids moléculaire. Ces 

auteurs ont également mis en évidence que, pour une bactérie donnée, ces HAP étaient très 

probablement dégradés à l’aide des mêmes enzymes. Ceci suggère que les HAP de faible poids 

moléculaire, tels que le phénanthrène, peuvent être utilisés comme modèle pour l’étude de 

biodégradations plus complexes. 

 

2. Biodisponibilité du phénanthrène  

 

Puisque le phénanthrène est hydrophobe et peu soluble dans les milieux aqueux, sa dégradation 

microbienne est limitée (Zhang et al., 1997). Pour augmenter la solubilité et la biodisponibilité du 

phénanthrène des tensioactifs peuvent être utilisés. La figure 12 (Schippers et al., 2000) explique 

comment, dans le cas d’utilisation d’un tensioactif, le phénanthrène peut pénétrer à l’intérieur d’une 

cellule pour être dégradé. 
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Cependant, comme pour les autres HAP, les auteurs ont observé la présence (positive ou négative) ou 

l’absence de l’effet de l’ajout des tensioactifs dans le milieu de culture sur la biodégradation du 

phénanthrène (Tiehm, 1994 ; Jin et al., 2007). Ces résultats sont expliqués par la différence de 

comportement de chaque microorganisme en présence de tensioactifs.  

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure 12. Modèles proposés pour l’incorporation du phénanthrène à l’intérieur des cellules 

bactériennes par l’intermédiaire de tensioactif (d’après Schippers et al., 2000). 
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A : Le phénanthrène pénètre dans 
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membranes bactérienne et 

micellaire. 
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3. Biodégradation du phénanthrène 

 

3.1. Biodégradation du phénanthrène par Pseudomonas putida 

La biodégradation du phénanthrène par les bactéries du genre Pseudomonas a été étudiée par plusieurs 

auteurs. Généralement, ces bactéries oxydent le phénanthrène en cis-1,2-dihydroxy-1,2-

dihydrophénanthrène ou cis-3,4-dihydroxy-3,4-dihydrophénanthrène (Fig. 13). L’isomère prédominant, 

le phénanthrène-cis-3,4-dihydrodiol, est transformé en 3,4-dihydroxyphénanthrène. Le produit du 

clivage est ensuite métabolisé en acide 1-hydroxy-2-naphthoique (1H2Na) (Ouyang, 2006).   

 

Dans le cas de Pseudomonas putida AC10, le cis-1,2-dihydroxy-1,2-dihydrophénanthrène est 

métabolisé en acide 2-hydroxy-1-naphthoique (2H1Na) par le même groupe d’enzymes qui transforme 

le cis-3,4-dihydroxy-3,4-dihydrophénanthrène en 1H2Na (Kiyohara et al., 1994). Le 1H2Na est 

décarboxylé en cis-1,2-dihydroxynaphtalène, puis subit un méta-clivage pour former l’acide 

salicylique.  L’acide salicylique peut être dégradé en catéchol dans le cas de Pseudomonas putida ou en 

acide gentisique dans le cas de Pseudomonas testosteroni (Mrozik et al., 2003) (Fig. 14). D’après 

Chakrabarty (1972), parmi les espèces de Pseudomonas qui métabolisent le salicylate via le catéchol, il 

existe deux voies métaboliques possibles. L’une est un ortho-clivage de catéchol par la catéchol 1,2-

oxygénase donnant l’acide cis-cis-muconique. L’autre est un méta-clivage par la catéchol 2,3-

oxygénase donnant un semi aldéhyde 2-hydroxymuconique. 

 

Les voies de dégradation du phénanthrène et du naphtalène sont indépendantes. Toutefois, les bactéries 

ayant les enzymes de conversion du naphtalène en acide salicylique sont souvent capables de dégrader 

le phénanthrène également (Peng et al., 2008). En outre, les voies de dégradation microbienne du 

phénanthrène et du naphtalène chez les bactéries du genre Pseudomonas développées par Ouyang 

(2006) (Fig. 13 et Fig. 14) montrent que dans le cas où le 1H2Na se transforme en acide salicylique les 

deux voies se lient et partagent un même métabolite, le cis-1,2-dihydroxy naphtalène.   

 

 



47 
 

1-Hydroxy-2-
naphthoate

(1H2Na)

Salicylate

Catéchol

Cis-1,2-hydroxy-1,2-
dihydrophenanthrene

1-Hydroxy-2-
naphthoate

(1H2Na)

Salicylate

Catéchol

Cis-1,2-hydroxy-1,2-
dihydrophenanthrene

 
 

Figure 13. Voie de biodégradation du phénanthrène par le genre Pseudomonas  (Ouyang, 2006). 
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Figure 14. Voie de biodégradation du naphtalène chez Pseudomonas (d’après Mrozik et al., 2003 ; 

Ouyang, 2006). 
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Grâce à la similitude structurale de plusieurs HAP et leurs métabolites intermédiaires, il est probable 

qu’il existe des oxygénases qui sont fonctionnellement similaires chez plusieurs microorganismes et 

que chaque microorganisme est capable de dégrader plusieurs types de HAP (Aitken et al., 1996). Les 

enzymes de clivage présentes chez les bactéries du genre Pseudomonas issues du sol s’étant 

développées sur benzoate, naphtalène, anthracène ou phénanthrène, peuvent également oxyder des 

dérivés di-hydroxylés de ces composés (Davies et Evans, 1964).  

 

Les études de Balashova et al. (2001) et Cho et al. (2005) montrent que la monooxygénase qui peut 

catalyser l’oxydation du 1H2Na en 1,2 dihydroxynaphtalène est identique à celle réalisant l’oxydation 

du salicylate en catéchol. Selon Balashova et al. (2001), la salicylate 1-monooxygénase purifiée de la 

souche P. putida B202-P1 peut transformer le 1H2Na en 1,2 dihydroxynaphtalène. Ainsi, 

l’accumulation du 1H2Na observée chez Spingomonas yanoikuyae B1 EK504 serait une conséquence 

de l’absence de cette enzyme (Cho et al., 2005).  

 

Les enzymes impliquées dans la dégradation du naphtalène en salicylate sont inductibles. Colbert et al. 

(1993) ont démontré que la croissance et le métabolisme de Pseudomonas putida PpG7 dans un sol 

pollué s’accroît de manière importante après l’ajout du salicylate.  

 

3.2.  Biodégradation du phénanthrène par des cultures mixtes 

Une nouvelle voie de dégradation du phénanthrène par un consortium contenant des bactéries 

appartenant aux genres Mycobacterium et Rhodococcus comme espèces dominantes a été proposé par 

Zhang et al. (2010). Ce consortium transforme le phénanthrène en 9-phénanthrol et 3,4-

dihydroxyphénanthrène sous l’action d’une monooxygénase et d’une dioxygénase, respectivement. Ces 

intermédiaires sont transformés en 1-hydroxy-2-naphtaldéhyde, qui est ensuite dégradé en 2-

carboxybenzaldéhyde. La détection du phthalate dans le milieu de culture suggère que la voie de 

phthalate est utilisée dans la dégradation du phénanthrène (Fig. 15). 
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Figure 15. Voie de dégradation du phénanthrène par un consortium proposée par Zhang et al. (2010). 

 

Il a été observé que les cultures mixtes de microorganismes pouvaient dégrader les polluants 

organiques de manière plus efficace qu’une souche pure (Trzesicka-Mlynarz et Ward, 1995 ; Fairlee et 

al., 1997 ; Richard et Vogel, 1999). Ainsi, une meilleure biodégradation du pétrole a été obtenue en 

utilisant un consortium mixte de Pseudomonas sp. et de Bacillus sp. (Kaczorek et Olszanowski, 2011). 

Pour un consortium de microorganismes, sa capacité totale de dégradation des polluants n’est pas 

simplement définie comme la somme des capacités des souches individuelles qui le composent 

(Ghazali et al., 2004). La meilleure performance de dégradation du consortium est souvent attribuée 

aux effets des intéractions synergiques entre les microorganismes le constituant. Les mécanismes de 

ces interactions bénéfiques peuvent être très complexes et ne sont pas toujours bien compris. Par 

exemple, les interactions commensales entre deux espèces de Pseudomonas, dont une capable de 

dégrader le phénanthrène et l’autre productrice d’un tensioactif, ont été mises en évidence (Dean et al., 
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2001). Ces interactions ont abouti en une dégradation du phénanthrène plus efficace. Cependant, leur 

nature n’a pas été élucidée. 

 

Néanmoins, l’absence d’effet de la co-culture de différentes souches sur la dégradation du 

phénanthrène a été rapporté par Samanta et al. (1999). Il a été démontré que l’utilisation simultanée de 

quatre especes capables de dégrader le phénanthrène (Arthrobacter sulphureus RKJ4, Acidovorax 

delafieldii P4-1, Brevibacterium sp. HL4 et Pseudomonas sp. DLC-P11) n’a pas induit l’augmentation 

de la minéralisation de ce HAP.  

 

Une culture mixte de P. putida BS3701 et de Burkholderia sp. BS3702 dans le sol a également été 

étudiée (Puntus et al., 2008). Les auteurs ont observé une variation considérable du ratio de chaque 

espèce au cours de la culture, qui était probablement due aux différentes vitesses de consommation du 

phénanthrène et de ses intermédiares. Il a été déterminé que Burkholderia sp. BS3702 dégradait 

rapidement le phénanthrène en accumulant le 1H2Na. Sachant que P. putida BS3701 était capable 

d’utiliser rapidement cet intermédiaire, Puntus et al. (2008) ont supposé que l’efficacité de dégradation 

du phénanthrène dans le sol pouvait être améliorée lors d’une co-culture de ces espèces. Néanmoins, 

une étude ultérieure (Ovchinnikova et al., 2009) a montré que la biodégradation a été moins importante 

(17 % du phénanthrène dégradé) dans le cas d’une co-culture de BS3701 et de BS3702 que dans le cas 

des cultures de souches pures (37 %). 

 

La possibilité de réduire le coût du procédé de dégradation du phénanthrène grâce à l’utilisation d’une 

culture mixte composée de la bactérie Pseudomonas migulae et de la microalgue Chlorella sorokiniana 

a été proposée par Muñoz et al. (2003). Leur stratégie consistait en l’élimination du coût de l’aération 

mécanique en utilisant la photosynthèse des algues. Les algues exposées à la lumière allaient donc 

produire de l’oxygène nécessaire aux bactéries aérobies et consommer le dioxyde de carbone produit 

par ces bactéries aux cours de la dégradation du phénanthrène. Il a été également déterminé que les 

microalgues produisaient un tensioactif au cours de la culture, ce qui pouvait améliorer l’efficacité de la 

dégradation du phénanthrène. Néanmoins, à cause de la toxicité du phénanthrène vis-à-vis des 

microalgues, un système biphasique à base de solvants devait être élaboré afin de rendre ce procédé 

possible.   

 

Par ailleurs il existe aussi des travaux sur la dégradation du phénanthrène en mélange avec d’autres 

HAP par des cultures mixtes. Bouchez et al. (1999) ont étudié la différence entre la dégradation du 
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mélange de cinq HAP (le phénanthrène, le fluorène, l’anthracène, le fluoranthène et le pyrène) par de 

cultures mixtes de deux à trois souches définies et par un consortium naturel issu d’un sol pollué. Les 

souches composant les cultures mixtes ont été choisies de telle sorte qu’elles utilisaient différents HAP 

comme substrat : les souches Pseudomonas S Phe Na1 et Pseudomonas S Flu Au1 consommaient 

exlusivement un HAP, le phénanthrène et le fluorène respectivement, tandis que la souche S Ant Mu5 

avait un large spectre de HAP comme substrats, mais était incapable de dégrader le fluorène. Le 

consortium naturel pouvait dégrader les cinq HAP de cette étude. Il a été observé que la quantité des 

HAP dégradés par les cultures mixtes des souches définies était inférieure à celle du consortium 

naturel, qui, à son tour, a dégradé la quasi-totalité du mélange des HAP. Ces auteurs ont suggéré que le 

consortium issu du sol pollué comportait une variété de souches assez grande pour compenser 

l’inhibition compétitive entre les HAP qui peut avoir lieu dans le cas de culture de souches pures. De 

plus, la présence des souches capables de dégrader les métabolites inhibiteurs est aussi probable dans le 

consortium. 

 

Un autre travail de recherche a comparé l’efficacité de dégradation du phénanhrène en mélange avec 

quatre HAP (le naphtalène, le pyrène, le fluoranthène et le benzo[a]pyrène) par les souches 

individuelles et une culture mixte de Sphingomonas aromaticivorans B0695 et Sphingomonas 

paucimobilis EPA505 (Vandermeer et Daugulis, 2007). Le phénanthrène a été dégradé de manière 

aussi efficace par les souches pures que par le consortium. Par contre, un meilleur taux de dégradation 

des HAP à masse moléculaire élevée par le consortium a été constaté. En effet, les HAP lourds sont 

moins faciles à dégrader par les microorganismes (Cerniglia, 1992). Les interactions synergiques dans 

une culture mixte pouvaient donc améliorer leur dégradation.  

 

III. Conclusion de la synthèse bibliographique 

 

Dans le monde industriel la contamination par les HAP est un problème majeur. Ces polluants 

persistants, souvent toxiques, mutagènes et cancérogènes, sont très répandus dans environnement. En 

ce qui concerne les milieux aquatiques, en moyenne plusieures centaines de tonnes de HAP sont 

relargués annuellement dans l’eau. L’apparition d’une des plus importantes marées noires de l’histoire 

suite au naufrage de la plate-forme pétrolière au Golfe du Mexique en printemps 2010 a encore une fois 

souligné l’importance d’élaboration des méthodes efficaces d’élimination d’hydrocarbures en milieux 

aqueux. 
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Actuellement, la biodégradation des HAP suscite un grand intérêt, car son application dans les procédés 

de réhabilitation des sites pollués est souvent avantageuse du point de vue économique et écologique 

par rapport aux autres techniques. Néanmoins, le succès de l’utilisation de la biodégradation nécessite 

une meilleure connaissance des mécanismes appliqués.  

  

Qu’il s’agisse de la biodégradation des HAP par des cultures pures ou par des consortia de 

microorganismes, le facteur principal limitant les procédés correspondants reste leur faible 

biodisponibilité. Il a été démontré que l’ajout de tensioactifs peut augmenter la biodisponibilité des 

HAP et dans certains cas favoriser ainsi leur biodégradation. Bien qu’un nombre important des travaux 

réalisés ait été effectué en utilisant des polluants et des tensioactifs différents, aucune tendance générale 

vis-à-vis de l’effet des tensioactifs sur la biodégradation des HAP a été trouvée à partir de ces résultats. 

De plus, les connaissances actuelles sur les interactions entre les microorganismes et les tensioactifs au 

cours de ces dégradations ne sont pas complètes.  

 

A la suite de cette synthèse bibliographique, une étude approfondie des différentes techniques 

d’amélioration de la biodégradabilité des HAP, y compris par ajout de tensioactifs, s’impose. Un 

modèle réalisé en laboratoire pourrait être utilisé par la suite sur le terrain. 

 

La problématique actuelle nous amène donc à nous intéresser d’abord à la dissolution et ensuite à la 

biodégradation du phénanthrène (HAP modèle) en présence de tensioactifs. Dans ce travail nous avons 

jugé utile de focaliser notre attention en particulier sur : 

- l’étude de la toxicité des différents tensioactifs vis-à-vis de Pseudomonas putida DSMZ 8368, 

- l’efficacité de la solubilisation du phénanthrène, 

- l’effet de la dispersion, de la solubilisation et du traitement thermique sur la solubilité et la 

biodégradation du phénanthrène par P. putida, 

- la dégradation du phénanthrène par le consortium Pyr01.  

 

Les études de l’effet de la modification du milieu de culture et/ou du changement des techniques du 

traitement de ce dernier sur la biodégradation du phénanthrène pourront aboutir à l’amélioration de 

certains paramètres mis en jeu et apporter des nouveaux éléments à la compréhension des procédés de 

biodégradation des HAP.  
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MATERIEL ET METHODES 

 
1. Microorganismes  

 

Les microorganismes choisis dans ce travail sont une souche pure Pseudomonas putida DSMZ 8368 et 

un consortium de microorganismes Pyr01 issu des rives d’une rivière de la Moselle polluée par la 

sidérurgie, la Fensch. 

 

Pseudomonas putida DSMZ 8368 est un bacille à Gram négatif en forme de bâtonnet, aérobie strict, 

asporulé, mobile, connu pour sa capacité de dégradation des HAP.  

 

L’évolution des espèces constituant le consortium Pyr01 au cours de la biodégradation du phénanthrène 

n’a pas été caractérisée. Cependant, les genres du consortium Pyr01 (hormis les genres Pseudomonas et 

Stenotrophomas non ciblés) ont été caractérisés par l’équipe du Dr. P. Peyret (Université de Clermont-

Ferrand I) par clonage-séquençage pour les divers temps de la cinétique de dégradation du pyrène 

réalisée par le Dr. P. Poupin (Laboratoire des Interactions Ecotoxicologie, Biodiversité, Ecosystèmes – 

CNRS UMR 7146, Université Paul Verlaine, Metz). L’exemple de résultats de cette caractérisation 

obtenus pour le début de la dégradation (t = 0 h) du pyrène est présenté sur la figure 16.  

 
Figure 16. Exemple de la composition du consortium Pyr01 au cours de la biodégradation du pyrène. 
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2.  Composition des milieux de culture  

 

Milieu LB (Luria Bertani)-agar + solution du glucose  

 

LB broth      16 g/L 

Agar        12 g/L 

eau distillée      1 L 

Stérilisation à l'autoclave, 20 mn, 121 °C 

 

Le milieu LB-agar stérile est mélangé avec une solution de glucose 200 g/L stérile avant d’être versé 

dans les boîtes de Pétri. Le volume de solution de glucose est ajouté afin d'obtenir la concentration 

finale en glucose dans le milieu de 1 % (poids/volume). 

 

Milieu Minéral de Brunner (MMB) n°457 

 

Na2HPO4      2,44 g/L 

KH2PO4      1,52 g/L 

(NH4)2SO4      0,5 g/L 

MgSO4,7H2O      0,2 g/L 

CaCl2,2H2O      0,05 g/L 

Solution minérale Sl-4    10 mL 

NaOH 30 %      pH = 7,1 

Eau distillée      1 L 

Stérilisation à l'autoclave, 20 mn, 121 °C  

 

Composition de la solution minérale Sl-4 

EDTA       0,5 g/L 

FeSO4,7H2O      0,5 g/L 

Solution minérale Sl-6    100 mL 

 

Composition de la solution minérale Sl-6 

ZnSO4,7H2O      100 mg/L 

MnCl2,4H2O      30 mg/L 
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H3BO3       300 mg/L 

CoCl2,6H2O      200 mg/L 

CuCl2,2H2O      10 mg/L 

NiCl2,6H2O      20 mg/L 

Na2MoO4,2H2O     30 mg/L 

Eau distillée      1 L 

 

Milieu HAP 

 

K2HPO4                                                                    1 g/L 

KH2PO4                                                                    1 g/L 

(NH4)2SO4                                                                1 g/L 

MgSO4·7H2O                                                           40 mg/L 

FeCl3·6H20                                                               4 g/L 

Solution des HAP (100 mg/mL) dans de la N,N-diméthylformamide (à préparer séparément) 

 

3. Conservation des souches  

 

A partir d'une pré-culture de P. putida DSMZ 8368, provenant d'un prélèvement sur une tube 

cryogénisée, une culture de D.O.600nm initiale de 0,1 est préparée. Cette culture est arrêtée lorsque la 

D.O.600nm  est environ 1 (en phase exponentielle) pour être cryogénisée : un volume de glycérol stérile 

égal à celui de la culture (60 mL) est ajouté dans la fiole. La suspension cellulaire est distribuée par 

fraction à 1 mL dans des micro-tubes stériles. Les micro-tubes contenant les suspensions cellulaires de 

P. putida DSMZ 8368 dans du glycérol sont stockés à -80 °C jusqu’à utilisation. 

 

Le stock du consortium Pyr01 est préparé à partir d'une culture arrêtée en phase exponentielle de 

croissance fournie par le Dr. P. Poupin (LIEBE). Un volume de la solution stérile « glycerol freezing » 

égal à celui de la culture est ajouté dans des fioles. La composition de la solution « glycerol freezing » 

est la suivante (pour 50 mL) : 

Glycérol 100%                                                   32,5 mL 

MgSO4                                                                0,1 M 

Tris                                                                     25 mM 

pH = 8 



58 
 

Les suspensions cellulaires du consortium Pyr01 dans la solution de stockage sont distribuées par 

quantités de 1 mL dans des micro-tubes stériles, qui sont ensuite stockées à -80 °C. 

 

4. Conditions de culture de P. putida DSMZ 8368 

 

Les cultures de P. putida DSMZ 8368 ont été réalisées dans des fioles d'Erlenmeyer chicanées de 250 

mL, contenant 60 mL de milieu MMB №457 (Yamamoto et al., 1998) stérilisé préalablement à 

l'autoclave pendant 20 mn à 121 °C. Le glucose (50 g/L) ou le phénanthrène (50 mg/L) est utilisé 

comme source de carbone pour la pré-culture et la culture, respectivement. Les cultures sont 

ensemencées de telle sorte que la D.O.600nm initiale soit égale à environ 0,1, puis installées sur une table 

d'agitation (200 rpm) thermostatée (28 °C). La croissance a été suivie par mesure de la D.O.600nm à 

l’aide d’un spectrophotomètre (Hitachi U-2000). 

 

Pour les études sur la dégradation du phénanthrène en présence des tensioactifs, le phénanthrène et les 

tensioactifs sont ajoutés stérilement dans le milieu de culture avant l’ensemencement. Les fioles sans 

les bactéries sont placées sur la table d’agitation à 28 °C, à 200 rpm pendant 24 h afin de mieux 

solubiliser le phénanthrène. Ensuite les fioles sont ensemencées comme expliqué ci-dessus. 

 

5. Conditions de culture du consortium Pyr01 

 

Les cultures du consortium Pyr01 ont été réalisées dans des fioles d'Erlenmeyer chicanées de 250 mL, 

contenant 60 mL de milieu HAP ou MMB №457 stérilisées préalablement à l'autoclave pendant 20 mn 

à 121°C. Le phénanthrène (50 mg/L) est utilisé comme source de carbone. Les fioles sont installées sur 

une table d'agitation (200 rpm) thermostatée (28 °C). La D.O.600nm initiale est égale à environ 0,02. La 

croissance a été suivie par mesure de la D.O.600nm à l’aide d’un spectrophotomètre (Hitachi U-2000). 

 

6. Détermination du poids sec de P. putida DSMZ 8368 

 

Les cultures de P. putida DSMZ 8368 ont été réalisées dans des fioles d'Erlenmeyer, contenant 60 mL 

de milieu MMB №457 avec le phénanthrène (50 mg/L) comme source de carbone. Un volume de 10 

mL a prélevé plusieurs fois au cours des cultures, la valeur de la D.O.600nm de ces échantillons a été 

mesurée. Les prélèvements ont été filtrés (filtre Millipore, Ø=0,22 μm, séchés à 105 0C et dont le poids 

a été mesuré avant la filtration) et séchés sur les filtres à 105 0C pendant 24 h. La différence entre le 
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poids des filtres séchés après et avant la filtration des échantillons correspond au poids sec des 

bactéries. Ainsi, la corrélation entre la D.O.600nm et le poids sec permet de calculer le coefficient du 

rapport poids sec/ D.O.600nm pour P. putida DSMZ 8368. 

 

7. Extraction du phénanthrène et de ses catabolites 

 

Pour extraire le phénanthrène et ses catabolites du milieu de culture, les échantillions correspondants 

ont été mélangés avec de l’acétonitrile pur (qualité HPLC) dans des tubes en verre. Ils ont été agités 

vigoureusement en vortexant afin de bien les homogénéiser et de permettre la solubilisation des HAP. 

La solution obtenue a été filtrée (filtre Millipore, Ø=0,22 μm) afin d'éliminer les bactéries de l'extrait et 

ensuite analysée sur l’HPLC ou stockée à –20 0C avant d’être analysée. 

 

8. Identification du phénanthrène et de ses catabolites par LC-MS 

 

L’identification du phénanthrène et de ses catabolites a été faite par LC-MS (Thermo scientific LTQ 

Orbitrap XL, San Jose, CA, USA) en mode « electrospray ionization » (ESI) négative. Les données ont 

été traitées en utilisant le logiciel Xcalibur 2.1. Les paramètres opérationnels ont été les suivants :  

Tension de pulvérisation                            5 kV  

Température du capillaire chauffé             300 0C 

Débit de gaz de gainage                             40 unités arbitraires min-1 

Débit de gaz auxiliaire                               10 unités arbitraires min-1 

Débit de gaz de balaillage                          10 unités arbitraires min-1 

Tension capillaire                                       22 V  

Lentille de tube                                          -52 V 

 

Tous les paramètres ont été optimisés en utilisant le standard de 1H2Na dans une phase mobile eau 

MilliQ avec HCOOH (0,1 %) / acétonitrile pur (50/50) avec le début de 0,2 mL min-1. L’optimisation 

des paramètres a été faite en utilisant le 1H2Na car les autres HAP étudiés répondaient de manière 

similaire. Les standards de phénanthrène et de ces métabolites ont été préparés dans de l’acétonitrile 

pur (qualité HPLC, Carlo Erba, France). La colonne utilisée a été une colonne Vydac 201TP5215, 0.21 

cm x 15 cm (Grace, Etats-Unis). Le volume d’injection a été de 1 à 10 µL. Le choix des phases mobiles 

a été fait de telle sorte que les molécules analysées donnent la meilleure réponse en mode ESI négative. 

Généralement les ions sont vus en forme déprotonée [M-H]-. Un détecteur UV (Shimadzu) a été utilisé. 
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Les molécules inconnues ont été déterminées en utilisant l’analyse « full scan » (50 → 500 m/z). Les 

molécules standards des PAH ont été analysées en SIM (Single Ion Monitoring) pour le catéchol et le 

2-naphtol et en SRM (Single Reaction monitoring) pour l’acide phtalique, le protocatéchol, l’acide 

salicylique et le 1H2Na. Le phénanthrène ne donnait pas de réponse en analyse de masse et a été 

analysé en utilisant le détecteur UV. 

 

9. Dosage du phénanthrène et de ses catabolites par HPLC 

 

L'analyse quantitative du phénanthrène et de ses catabolites a été faite par HPLC (Shimadzu LC-20 

AD). La colonne utilisée a été une colonne Vydac 201TP5215, 0.21 cm x 15 cm. Le volume d’injection 

est de 1 µL. Le débit a été de 0,2 mL/min avec deux phases mobiles : la phase A est de l’eau acidifiée à 

pH 2 par H3PO4 (38 % v/v, Carlo Erba) ; la phase B est de l’acétonitrile pur. La pression de travail a été 

d’environ 750 psi.  Le gradient a été le suivant :  

0 min – 1 min – 70 % de la phase A et 30 % de la phase B ;  

1 min – 11 min – 30 à 95 % de la phase B et 70 à 5 % de la phase A ;  

11 min – 26 min – 95 % de la phase B and 5 % de la phase A ;  

26 min – 27 min – 95 % à 30 % de la phase B et 5 à 70 % de la phase A ;  

27 min – 42 min – 70 % de la phase A et 30 % de la phase B.  

Les longueurs d'onde d'excitation (λex) et d'émission (λem) du phénanthrène, du 1H2Na et de l’acide 

salicylique sont : phénanthrène - λex  248  nm, λem 365 nm ; 1H2Na - λex  310  nm, λem 410 nm ; 

acide salicylique - λex  297  nm, λem 407 nm. Deux détecteurs ont été utilisés : le détecteur à 

fluorescence (Varian) et le détecteur UV (Shimadzu). 

 
10. Nettoyage de la colonne et du circuit analytique 

 

En absence de résolution des pics ou en cas de forte augmentation de pression il est nécessaire de 

régénérer la colonne analytique afin d’éliminer des molécules organiques fortement adsorbées à la 

phase stationnaire ou accumulées en tête de colonne. Le principe de la régénération consiste à inverser 

la colonne, remplacer la pré-colonne et laver la colonne à l’aide d’un solvant très apolaire, le 

chloroforme. La procédure de régénération d’une colonne Vydac 201TP5215 est la suivante : 

1. Remplacer la pré-colonne et inverser la colonne pour faire circuler la phase mobile de la sortie 

vers l’entrée de la colonne et ainsi éliminer des molécules adsorbées en tête de colonne. La pré-

colonne est placée avant la colonne afin de protéger celle-ci au cours du lavage.  
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2. Purger les voies de l’acétonitrile, de l’eau ultrapure et du chloroforme pendant 30 min à 10 

mL/min, en veillant de ne pas mélanger le chloroforme et l’eau, car ils ne sont pas miscibles. 

3. Appliquer le programme de régénération suivant : 

 

Temps, min Débit, mL/min Acétonitrile Eau Chloroforme 

0 0,1 50 50 0 

15 0,1 50 50 0 

16 0,2 100 0 0 

76 0,2 100 0 0 

86 0,2 20 0 80 

146 0,2 20 0 80 

156 0,2 100 0 0 

216 0,2 100 0 0 

217 0,2 50 50 0 

247 0,2 50 50 0 

248 0 50 50 0 

 

4. Replacer la colonne à l’endroit et appliquer le programme suivant : 

 

Temps, min Débit, mL/min Acétonitrile Eau Chloroforme 

0 0,1 50 50 0 

15 0,1 50 50 0 

16 0,2 50 50 0 

46 0,2 50 50 0 

47 0 50 50 0 

 

11. Toxicité des tensioactifs 

 

Pour évaluer la toxicité des tensioactifs sur P. putida DSMZ 8368, plusieurs cultures de cette souche, 

provenant de la même pré-culture, ont été effectuées en fioles d’Erlenmeyer de 250 ml, en présence et 

en absence de tensioactifs. La croissance des bactéries a été suivie par mesure de D.O.600nm et les 

vitesses spécifiques de croissance ont été comparées. A partir de la différence entre la vitesse 
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spécifique de croissance de P. putida DSMZ 8368 dans une fiole contenant une concentration donnée 

du tensioactif et celle dans une fiole sans tensioactif, l’effet toxique sur les bactéries a été estimé. Il a 

été considéré que les tensioactifs étaient toxiques pour P. putida DSMZ 8368 si la différence entre les 

vitesses spécifiques de croissance était supérieure à 0,1 h-1. 

 

Les caractéristiques des tensioactifs choisis (le Tween 80, le Brij 30, l’SDS et les rhamnolipides), telles 

que le poids moléculaire, la formule chimique et la structure sont présentés dans le tableau 4.  

 

Tableau 4. Caracteristiques des tensioactifs 

 

Tensioactif Formule moléculaire  Structure moléculaire MW 

Tween 80 Poly(oxyéthylene)20 sorbitan 

monooléate 

C64H125O26 1309 

Brij 30 Poly(oxyéthylene)4 lauryl ester (C2H4O)4C12H26O 363 

SDS Sodium dodécyl sulfate C12H25OSO3Na 288 

Rhamnolipides 

JBR 204 

Monorhamnolipide 

(-L-rhamnopyranosyl-β-

hydroxydécanoyl-β-

hydroxydécanoate) 

Dirhamnolipide 

(2-O-α-L-rhamnopyranosyl-α-L-

rhamnopyranosyl-β-

hydroxydécanoyl-β-

hydroxydécanoate) 

C26H48O9 

 

 

 

C32H58O13 

504 

 

 

 

650 

 
12. CMC des tensioactifs 

 

La CMC des tensioactifs a été déterminée à l’aide du tensiomètre Krüss K12 (méthode de la lame 

Wilhelmy) à 28 °C, pH=7. La méthode utilisée est décrite par Rodriguez Nino et Rodriguez Patino 

(1998). Une lame en platine est plongée dans le cristallisoir du tensiomètre contenant la solution du 

tensioactif jusqu’au moment où elle touche la surface de celle-ci. La force nécessaire pour retirer la 

lame de la solution de tensioactif représente la tension superficielle exprimée en mN/m. Dix mesures 

indépendantes ont été obtenues pour chaque point. Les mesures de la tension superficielle effectuées 
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permettent ainsi de tracer l’évolution de la tension superficielle en fonction du logarithme décimal de la 

concentration du tensioactif. La rupture de pente de la courbe donne la valeur de la CMC (Fig. 17). 

 

 
 
Figure 17. Détermination de la concentration micellaire critique par la méthode de la lame de 

Wilhelmy. 

 

13. WSR des tensioactifs  

 

Afin de déterminer le « Weight Solubilization Ratio » (WSR) ou le Rapport Massique de Solubilisation 

des agents tensioactifs, qui représente la mesure d’efficacité d’un tensioactif à solubiliser un composé 

donné (Swe et al., 2006), 100 mL des suspensions de phénanthrène (100 mg L-1) dans de l’eau distillée 

ont été préparés. Les tensioactifs ont été rajoutés dans ces suspensions de telle sorte que leurs 

concentrations s’accroissent de 0,05 à 1 g L-1. Les suspensions obtenues ont été placées sur une table 

d’agitation à 28 °C, à 200 rpm pendant 24 h. Trois échantillons ont été réalisés pour chaque 

concentration de chaque tensioactif toutes les 2 h au cours de 24 h et analysés ensuite par HPLC. La 

détermination des concentrations finales en phénanthrène soluble en fonction des concentrations en 

tensioactifs permet de calculer le WSR. 

 

Tension 
superficielle 

Concentration en 
tensioactif 



64 
 

14. Dispersion mécanique du phénanthrène 

 

Afin d’améliorer la dissolution du phénanthrène et de diminuer la taille de ses particules solides pour 

obtenir une surface de contact plus importante entre les bactéries et le phénanthrène, la dispersion 

mécanique a été effectuée. La dispersion a été réalisée à l’aide de l’homogénéiseur Ultra-Turrax T25 

(Janke & Kunkel IKA-Labortechnik, Allemagne) à 8000, 9500 et 11000 rpm pendant 5 min et à l’aide 

de la presse de French (Conctant Systems Ltd, Royaume-Uni) à 1000, 1250, 1500, 1750 and 2000 bar.  

 
15. Microscopie 

 

L’analyse des particules en suspension a été réalisée par analyse optique en utilisant le microscope à 

fluorescence Leica (Leitz DMRB). Des analyses complémentaires ont été effectuées en utilisant le 

microscope électronique à balayage (MEB) Jeol T 330A. Avant l’analyse par le MEB, les échantillons 

sont métallisées sous vide : ils sont recouverts d’un mince film d’or et de titane de 30 à 40 nm 

d’épaisseur afin de permettre l’observation sur le MEB, qui analyse l’émission des électrons 

secondaires après excitation de l’échantillon.  

 

16. Analyse d’images 

 

La taille des particules du phénanthrène est mesurée à l’aide d’une cellule de Thoma et du logiciel 

d’analyse d’images ImageJ élaboré par les Instituts Nationals de Santé (Etats-Unis). Les particules 

ayant la taille d’un pixel sont considérées comme bruit de fond et ne sont pas prises en compte dans les 

calculs ultérieurs. Le facteur de circularité des particules du phénanthrène a été calculé 

automatiquement par le logiciel ImageJ au cours de l’analyse d’imagmes. 

 

17. Calcul des paramètres cinétiques 

 

Les valeurs des dosages expérimentaux sont lissées et interpolées à l’aide du logiciel Kyplot (KyensLa 

Inc., Japon). Les vitesses spécifques instantanées sont calculées à partir des valeurs lissées en utilisant 

un pas de 1 h. Le détail des calculs de paramètres cinétiques défini ci-après s’applique pour des cultures 

de cellules réalisées en mode discontinu. 

La vitesse spécifique de croissance (µ) de la biomasse X au cours du temps t est définie par : 

µ = dX/dt 
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Les vitesses spécifiques de consommation (ν) et de production (π) sont définies par : 

ν = – (1/Xν)(dS/dt) 

et 

π = (1/Xν)(dP/dt). 

Les rendements de produit généré par rapport au substrat, YP/S sont calculés selon la formule suivante : 

YP/S = (Pi – Pi-1)/(Si-1 – Si). 
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CHAPITRE 1 :  

 

Etude de la dispersion, de la solubilisation et du traitement thermique 

du phénanthrène. Biodégradation du phénanthrène  

par Pseudomonas putida DSMZ 8368 
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Introduction 

 

i). Dans la première partie de ce chapitre l’adsorption du phénanthrène dans les conditions de culture et 

de préparation des échantillons avant analyse a été déterminée. En effet, les HAP sont généralement 

peu solubles dans l’eau et ont tendance à s’adsorber sur les surfaces solides.  

 

ii). Par la suite on s’est intéressé à l’augmentation de la solubilité du phénanthrène. En effet, la 

solubilité aqueuse des HAP est un facteur limitant leur biodisponibilité. Afin d’augmtener la solubilité 

des HAP, des solvants peuvent être utilisés. Cependant, pour des raisons économiques cette approche 

n’est pas applicable à des eaux faiblement chargées en HAP (cas du travail présent). Ainsi des 

techniques alternatives ont été choisies afin d’augmenter la biodisponibilité du phénanthrène : la 

dispersion mécanique, l’utilisation d’agents tensioactifs et le traitement thermique. La seconde partie 

concerne donc la dispersion mécanique des particules du phénanthrène. Dans cette partie une attention 

spéciale est consacrée à l’effet de la dispersion sur la solubilité du phénanthrène, ainsi que sur la 

morphologie de ses particules.  

 

iii). Les résultats de l’étude de l’ajout de sulfate d’ammonium sur la croissance de P. putida DSMZ 

8368 sont présentés dans la troisième partie de ce chapitre. Cette étude avait pour objectif d’améliorer 

la croissance cellulaire afin d’obtenir davantage d’agent biologique pour la biodégradation ultérieure 

plus intense du phénanthrène.  

 

iv). La quatrième partie de ce chapitre est présentée sous forme d’une publication parue dans 

« Chemosphere ». Dans cette étude quatre tensioactifs (Tween 80, Brij 30, SDS et rhamnolipides) ont 

été choisis en fonction de leur caractéristiques décrites dans la littérature, telles que leur efficacité 

envers certains HAP et leur biocompatibilité (Deschenes et al., 1995 ; Zhang et al., 1997 ; Christophi et 

Ivshina, 2002 ; Jin et al., 2007). Pour rendre la biodégradation possible, ces tensioactifs ne doivent pas 

être toxiques pour le microorganisme utilisé. C’est pourquoi leur toxicité vis-à-vis de P. putida DSMZ 

8368 a été d’abord vérifiée. La CMC peut être influencée par la présence des électrolytes dans le milieu 

(Gunnarsson et al., 1980). Pour cette raison les CMC de ces tensioactifs ont été déterminées dans l’eau 

et dans le milieu de culture. Les essais sur la dissolution du phénanthrène en présence de tensioactifs 

ont été réalisés par la suite afin de choisir le tensioactif le plus approprié aux futures biodégradations.  
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En ce que concerne la dispersion mécanique des particules du phénanthrène, la répartition des tailles de 

ces particules a été également étudiée dans cet article. L’effet du traitement thermique sur la solubilité 

du phénanthrène y est aussi décrit. Finalement, l’effet de la solubilisation, de la dispersion et du 

traitement thermique du phénanthrène sur sa biodégradation par P. putida DSMZ 8368 y est présenté. 

 

1. Adsorption du phénanthrène sur les surfaces des matériaux 

 

Sachant que les HAP sont hydrophobes et peuvent s’adsorber sur les surfaces solides, un bilan de 

matière a été calculé afin d’estimer les pertes du phénanthrène dans les conditions de culture et de 

préparation des échantillons avant analyse. Ainsi, au cours des expériences sur la détermination de la 

solubilité du phénanthrène et aux cours des cultures, les parois des récipents en verre (flacons ou fioles) 

ont été en contact avec le phénanthrène. Le phénanthrène a également été en contact avec les surfaces 

en métal aux cours des essais sur la dispersion mécanique par l’Ultra-Turrax et par la presse de French. 

Finalement, le phénanthrène pouvait aussi être retenu sur les filtres Millipore® en cellulose régénérée 

(0,20 µm) utilisés pour éliminer les bactéries du milieu de culture avant l’analyse des échantillons par 

la CLHP. Il a été donc décidé de déterminer l’adsorption du phénanthrène sur le verre (fioles en 

présence et en absence d’un tensioactif, sur l’exemple du Brij 30), sur le métal (Ultra-Turrax) et sur la 

cellulose régénérée (filtres Millipore®).  

 

Le schéma du dispositif utilisé afin d’établir le bilan de matière au cours de la solubilisation et de la 

dispersion mécanique du phénanthrène par l’Ultra-Turrax dans l’eau distillée à 28 0C en présence de 

Brij 30 (0,65 g/L) est présenté sur la figure 18. Une analyse de la concentration en phénanthrène a été 

effectuée après extraction à l’acétonitrile sur chaque compartiment considéré. 
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Phénanthrène dans le milieu : 

Initialement ajouté en solution :         Qinitial = 10 mg                      Qinitial 

 

 

Sur les parois de l’Ultra-Turrax          QUT  = cUT · VUT                                              QUT 

Soluble : dissous dans l’eau                Qsol = csol · V sol                                                Qsol 

Insoluble                                              Qinsol = cinsol · V insol                                         Qinsol 

Pertes                                                   Qpertes                    

 

Figure 18. Dispositif et variables utilisés afin d’établir le bilan de phénanthrène au cours de la 

solubilisation et de la dispersion mécanique du phénanthrène par l’Ultra-Turrax dans l’eau distillée à 28 
0C en présence de Brij 30. Q – quantité du phénanthrène, c – concentration en phénanthrène, V – 

volume d’acétonitrile utilisé pour l’extraction. 

 

Le bilan de matière a ensuite été établi :  

Qinitial = Qinsol + QUT + Qsol + Qpertes 

Les pertes du phénanthrène sont déterminées de façon suivante : 

Qpertes = Qinitial – Qinsol – QUT – Qsol 

Qpertes = 10 mg – 60,2 mg/L · 0,10 L – 16,1 mg/L ·  0,02 L  – 34,7 mg/L · 0,10 L 

Qpertes = 0,19 mg  

Ainsi : 

Qinsol = 60,2 %        Qsol  = 34,7 % 

QUT = 3,2 %            Qpertes = 1,9 % 

 

Ces chiffres montrent donc que les pertes dans le système utilisé pour la solubilisation et la dispersion 

mécanique du phénanthrène par l’Ultra-Turrax en présence de Brij 30 étaient négligeables. En ce qui 

concerne l’adsorption du phénanthrène sur l’Ultra-Turrax, environ 3 % du phénanthrène initialement 

ajouté en solution à été observé sur la partie immergée de l’appareil. Les expériences complémentaires 

ont montré qu’en présence de Brij 30 (0,5 g/L) l’adsorption du phénanthrène sur le verre était moins 

importante qu’en son absence : 0,002 mg (valeur proche de la limite de détection) contre 0,03 mg du 

phénanthrène adsorbé, respectivement, sur 3 mg initialement ajouté, soit 0,07 % contre 1 %.  
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Afin de déterminer l’adsorption du phénanthrène sur les filtres Millipore® (0,20 µm), un échantillon 

standard du phénanthrène dont la concentration a été déterminée antérieurement a été filtré sur trois 

filtres différents. La concentration du phénanthrène dans les filtrats a été comparée à celle de 

l’échantillon standard avant la filtration. Les résultats correspondants sont présentés dans le tableau 5. 

Il a été ainsi déterminé que l’adsorption du phénanthrène sur les filtres était négligeable.  

 

Tableau 5. Concentration en phénanthrène dans l’acétonitrile d’un échantillon standard avant après 

filtration sur les filtres Millipore® (0,20 µm) en cellulose régénérée. 

 

Echantillon du phénanthrène  

dans l’acétonitrile 

Concentration en phénanthrène mesurée, mg/L 

Echantillon standard 25,0 

Filtrat 1 24,9  

Filtrat 2 25,0 

Filtrat 3 24,9 

 

Suite à ces résultats, l’adsorption du phénanthrène dans les conditions de culture et de préparation des 

échantillons avant analyse (sur le verre, le métal et les filtres Millipore®) a été considérée comme 

négligeables.  

 

2. Dispersion mécanique du phénanthrène : microscopie  

 

Une des techniques utilisées dans ce travail pour améliorer la dissolution et la biodégradation du 

phénanthrène est la dispersion mécanique. En effet, la vitesse de la dissolution d’un cristal de HAP 

dépend de sa surface : en augmentant la surface d’échange on peut améliorer le transfert de matière. 

Ainsi, Volkering et al. (1992) ont réussi à augmenter la vitesse du transfert de matière en utilisant les 

particules du naphtalène de plus petite taille. En ce que concerne le phénanthrène, il a été montré que 

les bactéries consommaient exclusivement le phénanthrène soluble (Wodzinski et Coyle, 1974) et que 

leur vitesse de croissance dépendait de la dissolution de ce HAP (Wodzinski et Johnson, 1968). 

D’autres auteurs affirment que les microorganismes sont capables de s’attacher aux particules solides 

du phénanthrène (Kiyohara et al., 1982 ; Guerin et Jones, 1988). L’obtention d’un plus grand nombre 

de petites particules du phénanthrène suite à la dispersion mécanique pourrait donc fournir une surface 

de contact plus importante et probablement favoriser la biodégradation.  
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Des essais de dispersion des cristaux de phénanthrène (15 mg/L) dans de l’eau distillée en présence et 

en absence de Brij 30 ont été faits à l’aide d’un Ultra-Turrax et de la presse de French. Tout d’abord, 

l’effet de la dispersion sur la solubilité du phénanthrène a été déterminé (tableau 6). Ainsi, la dispersion 

mécanique par l’Ultra-Turrax n’avait pas d’influence significative sur la solubilité du phénanthrène en 

présence et en absence de Brij 30. Dans le cas de la presse de French, on a obtenu une augmentation de 

la solubilité du phénanthrène d’environ 67 % après la dispersion en absence de tensioactif : 2,5 ± 0,3 

contre 1,5 ± 0,1 mg/L sans dispersion. Cependant, cette solubilité reste peu importante. La dispersion 

mécanique par la presse de French en présence de Brij 30 à augmenté la solubilité du phénanthrène de 

18 ± 2 à 21 ± 2 mg/L. Néanmoins, en général la dispersion mécanique par l’Ultra-Turrax et la presse de 

French avait une influence relativement faible sur la solubilité du phénanthrène en présence et en 

absence de Brij 30.  

 

Tableau 6. Effet de la dispersion mécanique sur la solublité du phénanthrène. 

 

 Sans dispersion Ultra-Turrax Presse de French 

Sans Brij 30 1,5 ± 0,1 1,4 ± 0,2 2,5 ± 0,3 

Avec Brij 30 (0,5 g/L) 18 ± 2 20 ± 1 21 ± 2 
 

Les valeurs présentées sont celles des concentrations en phénanthrène soluble (mg/L). 

 

La morphologie des cristaux du phénanthrène a été ensuite observée en MEB et en microscopie 

optique. Quelques exemples d’électronographie (MEB) des cristaux du phénanthrène (15 mg/L) en 

présence et en absence de Brij 30 sont présentés sur les figures 19 et 20 pour la dispersion par l’Ultra-

Turrax et par la presse de French, respectivement. Il faut noter que suite à la métallisation sous vide des 

échantillons nécessaire pour l’analyse par la MEB, il est impossible de distinguer les échantillons 

prélevés en présence de Brij 30 (30 mg/L) des ceux prélevés en absence de ce tensioactif.  
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                                   A.                                                                           B. 

  
                                 C.                                                                           D. 
 
Figure 19. Electronographie (MEB) des cristaux du phénanthrène (15 mg/L) après la dispersion par 

l’Ultra-Turrax à 9500 rpm en présence (A, B) et en absence (C, D) de Brij 30 (30 mg/L).   
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                           A.                                                                           B. 

   
                          C.                                                                           D. 

 
Figure 20. Electronographie (MEB) des cristaux du phénanthrène (15 mg/L) après la dispersion par la 

presse de French à 1500 bar en présence (A, B) et en absence (C, D) de Brij 30 (30 mg/L).   
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La microscopie optique nous a permis d’étudier les micelles du Brij 30, ainsi que les cristaux du 

phénanthrène en présence et en absence de Brij 30 avec ou sans dispersion mécanique. Les exemples 

de micrographie obtenue par microscopie optique sont présentés sur la figure 21.  

 

 

 

   
                                   A.                                                                        B.                                

  
                                  C.                                                                        D. 

Figure 21. Micrographie obtenue par microscopie optique (X1000) des cristaux du phénanthrène (50 

mg/L) solubilisés par le Brij 30 (30 mg/L) en solution aqueuse avant (A) et après (B) la dispersion par 

l’Ultra-Turrax à 9500 rpm ; micrographie des micelles du Brij 30 (200 mg/L) dans l’eau distillée (C, 

D). 
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Il a été observé que le Brij 30 (200 mg/L) homogéneisé dans l’eau distillée forme deux types de 

stucture : des structures ramifiées (Figure 21C) et des micelles libres (Figure 21D). Quand ce 

tensioactif est utilisé pour augmenter la solubilité du phénanthrène dans l’eau sans appliquer une 

dispersion (Figure 21A), la présence des cristaux du phénanthrène de tailles très différentes est 

observée. Après la dispersion par l’Ultra-Turrax (Figure 21B) une meilleure homogéneité de 

l’échantillon est obtenue. 

 

La répartition des particules de phénanthrène (15 mg/L) par taille dans un échantillon homogénéisé à 

l’aide de l’Ultra-Turrax et de la presse de French en présence du Brij 30 (30 mg/L) est présentée sur la 

figure 22.  

 

L’homogénéisation par la presse de French permet d’obtenir le doublement du nombre de particules 

ainsi qu’une diminution de leur taille par rapport à utilisation de l’Ultra-Turrax. La description détaillée 

de l’effet de la dispersion mécanique sur la répartition des particules de phénanthrène (15 mg/L) par 

taille sera abordée dans le paragraphe 4 de ce chapitre. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



77 
 

 
A. 

 
B. 

Figure 22. Répartition des tailles de particules de phénanthrène : A. Après dispersion par l’Ultra-Turrax 

(8000, 9500 et 11000 rpm) ; B. Après dispersion par la presse de French (1000, 1250, 1500, 1750 et 

2000 bar). 

 

On peut supposer que les particules sphériques (facteur de circularité égal à 1) observées en 

microscopie optique dans les échantillons du phénanthrène en présence du Brij 30 (30 mg/L) sont des 

micelles contenant le phénanthrène solubilisé par ce tensioactif. L’influence de la vitesse et de la 
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pression de la dispersion sur la circularité des particules (déterminée par le logiciel d’analyse d’images 

ImageJ) a été donc étudiée (Fig. 23).  

 

          
A. 

  
B. 

Figure 23. Variation du nombre de particules (%) en fonction de leur circularité après la dispersion : A. 

par l’Ultra-Turrax ; B. par la presse de French. 
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Le nombre de particules sphériques varie peu avec le changement de la vitesse et de la pression de 

dispersion. La dispersion par l’Ultra-Turrax permet d’obtenir de 40 à 50 % de particules sphériques en 

moyenne (± 10%) ; la presse de French : de 50 à 60 % de particules sphériques en moyenne (± 10%). 

Ainsi en supposant que le particules sphériques observées sont des micelles contenant le phénanthrène 

solubilisé par le Brij 30, en moyenne 50 % du phénanthrène solide du milieu est présent sous forme de 

micelles. 

 

3. Effet de l’ajout de sulfate d’ammonium sur la croissance de P. putida DSMZ 8368 

La concentration en sources d’azote et de carbone dans le milieu de culture affecte la croissance 

cellulaire ce qui peut modifier l’allure de la biodégradation des substrats. Dans le milieu MMB utilisé 

pour la culture de P. putida DSMZ 8368, l’azote est présent sous forme de sulfate d’ammonium et sa 

concentration initiale est de 0,5 g/L. Afin de vérifier si l’augmentation de cette concentration favorisait 

la croissance de P. putida DSMZ 8368, des cultures ont été réalisées sur milieu MMB contenant 0,5, 5, 

10 et 15 g/L de sulfate d’ammonium. Les cinétiques de croissance correspondantes sont présentées sur 

la figure 24. 
 

 
Figure 24. Evolution de la concentration en biomasse de P. putida DSMZ 8368 au cours du temps dans 

le milieu MMB contenant 0,5 ; 5 ; 10 et 15 g/L de (NH4)2SO4 avec le glucose (50 g/L) comme seule 

source de carbone. 

 

Une phase de latence d’environ 10 h est présente en début de chacune des cultures effectuées. Puis, la 

concentration en biomasse de P. putida DSMZ 8368 augmente de façon très significative lorsque la 

concentration en sulfate d’ammonium est égale à 5 g/L par rapport à ce qu’elle est à 0,5 g/L. En 
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revanche, lorsque des concentrations en sulfate d’ammonium plus élevées (10 et 15 g/L) sont utilisées, 

aucune amélioration supplémentaire de la densité cellulaire finale n’a pu être mesurée. C’est la raison 

pour laquelle la concentration de 5 g/L de (NH4)2SO4 dans le milieu de culture a été retenue pour les 

essais de biodégradation du phénanthrène. Ce milieu de culture était désigné comme milieu MMB 

supplémenté. 

 

   4. Article publié : 

 

“Effect of surfactants, dispersion and temperature on solubility and biodegradation of 

phenanthrene in aqueous media”. 
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Données complémentaires de l’article « Effect of surfactants, dispersion and temperature on 

solubility and biodegradation of phenanthrene in aqueous media ». Chemosphere (2011) 83, 29-

33. 

 

4.1. Toxicité des tensioactifs  vis-à-vis de P. putida DSMZ 8368  

Les tensioactifs, dont l’ajout est succeptible d’améliorer la biodégradation du phénanthrène, ne doivent 

pas être toxiques pour les micro-organismes utilisés dans le cadre du procédé. C’est pourquoi la toxicité 

de plusieurs tensioactifs vis-à-vis de la souche P. putida DSMZ 8368 a été vérifiée. Quatre tensioactifs 

ont été utilisés dans ce travail : le Tween 80, le Brij 30, le SDS et les rhamnolipides JBR 204. Les 

vitesses spécifiques de croissance de P. putida DSMZ 8368 en présence et en absence des tensioactifs 

sélectionnés ont été calculées (tableau 7). Il a été montré que le Tween 80 n’était pas toxique vis-à-vis 

de P. putida DSMZ 8368 dans la gamme de concentrations testées. En revanche, le Brij 30 et les 

rhamnolipides en concentrations supérieures à 1 g/L inhibaient légèrement la croissance de P. putida 

DSMZ 8368, tandis que le SDS avait une toxicité marquée pour les mêmes concentrations. 

 

Tableau 7. Vitesses spécifiques de croissance µ (h-1) de P. putida DSMZ 8368 en fonction de 

différentes concentrations en tensioactifs. 

 
        Conc., g L-1 

Tensioactif 

0 0,1 0,25 0,5 1 2 

Tween 80 0,39 0,38 0,34 0,35 0,38 0,39 

Brij 30 0,35 0,33 0,33 0,33 0,29 0,28 

SDS 0,31 0,34 0,36 0,36 0,21 0,19 

Rhamnolipides 0,35 0,38 0,40 0,35 0,32 0,30 
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4.2. Détermination de la CMC 

Sachant que la solubilité des HAP augmente linéairement avec la concentration en tensioactifs 

lorsqu’elle est supérieure à la CMC (Edwards, 1991), il était important de déterminer la valeur de la 

CMC dans le milieu préconisé. Ces valeurs ont été comparées avec celles obtenues dans l’eau distillée. 

Il a été montré que les valeurs de la CMC du Tween 80 (20 mg/L), du Brij 30 (25 mg/L) et des 

rhamnolipides JBR 204 (20 mg/L) dans l’eau distillée étaient comparables à celles obtenues dans le 

milieu MMB (Fig. 25). Ainsi les électrolytes présents dans le milieu MMB n’ont pas d’effet significatif 

sur la CMC de tensioactifs.  

   

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 25. Détermination de la CMC des tensioactifs.  

La CMC a été determine pour le Tween 80 (▲, ∆), le Brij 30 (■, □) et les rhamnolipids JBR 204 (♦, ◊) 

à t = 28 0C, pH = 7. Les symboles pleins correspondent aux expériences dans le milieu MMB. Les 

symboles vides correspondent à ceux dans l’eau distillée. Les points du graphique correspondent à la 

valeur moyenne de 10 mesures indépendantes. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Tween 80 

Brij 30 

JBR 204 



88 
 

4.3. L’effet du Brij 30 (0,5 g/L) sur la solubilité du phénanthrène 

On a déterminé que la solubilité du phénanthrène dans l’eau est de 1,5 g/L à 28 0C. Il a été décidé de 

suivre l’évolution de la concentration en phénanthrène soluble dans l’eau en présence de Brij 30 (0,5 

g/L) au cours du temps. Ainsi, la solubilité du phénanthrène en présence de Brij 30 (0,5 g/L) atteint la 

valeur d’environ 18 mg/L au bout de 24 h et reste stable par la suite (Fig. 26). Ceci indique 

l’importance de l’équilibrage des solutions du phénanthrène en présence de Brij 30 (0,5 g/L) pendant 

24 h afin d’obtenir une solubilité stable.    

 

 
Figure 26. Concentrations en phénanthrène soluble dans l’eau distillée en fonction du temps.  

Les expériences ont été réalisées à t = 28 0C, 200 rpm en présence du Brij 30 (0,5 g L-1) (♦) et en 

absence du Brij 30 (■). 
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4.4. Effet de la dispersion mécanique du phénanthrène sur sa biodégradation  

La concentration initiale en phénanthrène soluble a été d’environ 120 µM (20 mg/L) avec ou sans 

dispersion. Les cinétiques de croissance et de biodégradation sont également similaires dans les deux 

cas (Fig. 27). Les résultats suggérent que la dispersion n’a pas d’effet sur la biodégradation du 

phénanthrène par P. putida DSMZ 8368 en présence du Brij 30 (0,5 g/L). Cela est très probablement dû 

au fait que P. putida DSMZ 8368 consomme exclusivement le phénanthrène sous sa forme soluble.  

 

 
Figure 27. Cinétique de la biodegradation du phénanthrène (50 mg/L) par P. putida DSMZ 8368 en 

présence du Brij 30 (0,5 g/L) avec et sans dispersion préliminaire par l’Ultra-Turrax. 

a. Evolution de la concentration en biomasse de P. putida DSMZ 8368 lors de la biodegradation du 

phénanthrène avec (♦) et sans (◊) dispersion préliminaire par l’Ultra-Turrax. b. Evolution de la 

concentration en phénanthrène (▲, ∆) et 1H2Na (■, □) lors des cultures de P. putida DSMZ 8368. Les 

symboles pleins correspondent aux expériences avec la dispersion préliminaire par l’Ultra-Turrax. Les 

symboles vides correspondent à ceux sans dispersion.  
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Contribution de l’article 

 

Les travaux présentés dans cet article ont permis à mettre en évidence que le Brij 30 solubilise le 

phénanthrène mieux que les autres tensioactifs tels que le Tween 80 et les rhamnolipides. Il peut être 

utilisé de manière efficace afin d’augmenter la solubilité du phénanthrène, car jusqu’à 0,5 g/L il ne 

provoque pas de ralentissement de croissance de P. putida DSMZ 8368. En outre, l’ajout de ce 

tensioactif à une concentration de 0,5 g/L couplé avec le traitement thermique du milieu (60 0C pendant 

24 h) permet d’obtenir davantage de phénanthrène dégradé. A notre connaissance, l’étude de la 

dispersion mécanique du phénanthrène en milieu aqueux en présence d’un tensioactif (le Brij 30) est 

présentée pour la première fois dans cet article. La dispersion mécanique permet d’augmenter le 

nombre de particules de phénanthrène de plus petite taille dans le milieu. Néanmoins, l’absence de 

l’effet de la dispersion mécanique sur la biodégradation de phénanthrène par P. putida DSMZ 8368 y a 

été constatée, probablement dûe au fait que c’est la solubilité du phénanthrène et pas la taille de ses 

particules qui affecte la biodégradation.  

 

Conclusion 

 

i). Dans un premier temps, l’objectif de ce chapitre était d’évaluer les pertes du phénanthrène par 

adsorption dans les conditions de culture et de préparation des échantillons avant analyse. Il a été mis 

en évidence que l’adsorption du phénanthrène sur les surfaces solides correspondantes (le verre, le 

métal et les filtres Millipore®) est négligeable, surtout en présence d’un tensioactif dans le milieu.  

 

ii). Dans un second temps, on a voulu étudier l’effet de la dispersion mécanique du phénanthrène sur sa 

solubilité et sur la morphologie de ses particules. Il a été montré que la dispersion mécanique n’avait 

pas d’influence significative sur la solubilité du phénanthrène. Néanmoins, elle permet d’obtenir des 

échantillons plus homogènes ayant le plus grand nombre de petites particules du phénanthrène.  

 

iii). Dans un troisième temps, une amélioration du milieu de culture de P. putida DSMZ 8368 a été 

prévue afin de promouvoir la croissance des bactéries. Celle-ci a été obtenue grâce à l’ajout d’une 

concentration plus importante du sulfate d’ammonium (5 g/L).  

 

iv). Finalement, l’étude approfondie de plusieurs méthodes utilisées afin d’augmenter la solubilité et la 

biodégradation du phénanthrène a été effectuée. Il a été montré que le Tween 80, le Brij 30 et les 
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rhamnolipides JBR 204 pouvaient être utilisés afin d’améliorer la solubilité du phénanthrène au cours 

de cultures de P. putida DSMZ 8368. Le Brij 30 est le tensioactif le plus efficace en termes de 

solubilisation du phénanthrène parmi les tensioactifs testés. Le traitement thermique temporaire en 

présence du Brij 30 (0,5 g/L) augmente également la solubilté du phénanthrène. Au regard de 

l’ensemble des résultats sur l’effet de la dispersion mécanique, de la solubilisation et du traitement 

thermique du phénanthrène sur sa biodégradation par P. putida DSMZ 8368, il ressort que l’ajout du 

Brij 30 à 0,5 g/L couplé avec le traitement thermique du milieu (60 0C pendant 24 h) apparaît comme 

étant le moyen le plus efficace d’augmenter la biodégradation.  
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CHAPITRE 2 : 

  

Etude de la biodégradation du phénanthrène par un consortium 

Pyr01, comparaison avec celle réalisée par P. putida DSMZ 8368 
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Introduction 

 

La biodégradation des HAP par une culture pure est généralement différente de celle réalisée par un 

consortium de microorganismes. En effet, les voies de dégradation, ainsi que les vitesses de croissance 

et de dégradation peuvent varier considérablement. Dans un consortium bactérien certaines souches 

peuvent être responsables de la dégradation de l’HAP initial, tandis que d’autres souches peuvent ne 

dégrader que les métabolites produits. Les intéractions synergiques entre les souches du consortium 

peuvent également augmenter l’efficacité de la biodégradation des polluants. 

 

Afin de comparer les performances de la souche pure P. putida DSMZ 8368 et d’un consortium Pyr01 

(provenant des rives de la Fensch) les processus de dégradation du phénanthrène, les cultures du 

consortium ont été réalisées. Les cinétiques de croissance et de dégradation du phénanthrène ont été 

suivies. 

 

   1. Effet de l’ajout du  sulfate d’ammonium la croissance du consortium Pyr01 

 

Afin de vérifier si l’ajout de 5 g/L de sulfate d’ammonium améliore la croissance du consortium 

microbien Pyr01, ce qui a été le cas pour P. putida DSMZ 8368, les essais correspondant ont été 

effectués (Fig. 28). 
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Figure 28. Evolution de la concentration en biomasse du consortium microbien Pyr01au cours du temps 

dans le milieu MMB contenant 0,5 et 5 g/L de (NH4)2SO4 avec le phénanthrène (50 mg/L) comme 

source de carbone. 
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Une croissance plus rapide du consortium Pyr01 a été observée lorsque 5 g/L de sulfate d’ammonium 

sont ajoutés dans le milieu de culture. Cette concentration en sulfate d’ammonium, ainsi que les autres 

améliorations du milieu de culture obtenus pour P. putida DSMZ 8368 dans les chapitres précédents 

ont été retenues pour les expériences ultérieures avec le consortium Pyr01. 

 

   2. Effet de la concentration en glucose dans le milieu de préculture sur la croissance de P. 

putida DSMZ 8368 et sa capacité à dégrader le phénanthrène 

 

L’ajout de différentes concentrations en glucose (0, 5, 10 et 50 g/L) dans le milieu de préculture a été 

testé. Il a été montré que la croissance de la biomasse de P. putida DSMZ 8368 au cours des cultures en 

présence de phénanthrène (50 mg/L) et de Brij 30 (0,5 g/L) issues des précultures contenant 50 g/L de 

glucose était beaucoup plus importante que dans les autres cas (Fig. 29). Ceci concerne également la 

vitesse spécifique de croissance. Compte tenu d’une faible accumulation de biomasse et des vitesses 

spécifiques de croissance moins importantes observées dans les cultures issues des précultures 

contenant de 0 à 10 g/L de glucose, il a été supposé que la biodégradation du phénanthrène était moins 

efficace. En effet, deux fois moins de phénanthrène a été dégradé par P. putida DSMZ 8368 issue de la 

préculture contenant 10 g/L de glucose que de la préculture contenant 50 g/L de glucose. Il a été ainsi 

décidé d’utiliser uniquement les précultures contenant 50 g/L de glucose. 

 
Figure 29. Evolution de la concentration en biomasse de P. putida DSMZ 8368 au cours de la 

biodégradation du phénanthrène (50 mg/L) en présence de Brij 30 (0,5 g/L) issue des précultures 

contenant 0, 5, 10 et 50 g L-1 du glucose. 
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3. Manuscrit en préparation : 

 

“Biodegradation of phenanthrene in aqueous media by Pseudomonas putida and a bacterial 

consortium in the presence and in the absence of a surfactant”. 
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Biodegradation of phenanthrene in aqueous media by Pseudomonas putida and a bacterial 

consortium in the presence and in the absence of a surfactant. 
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Abstract 
This study describes the biodegradation of phenanthrene in the presence and in the absence of a 

surfactant, Brij 30. Biodegradations were performed using either Pseudomonas putida DSMZ 8368 or a 

bacterial consortium Pyr01 isolated from one PAHs-polluted site. The efficiency of Brij 30 in 

increasing the solubility of phenanthrene was demonstrated. P. putida degraded phenanthrene to form 

1-hydroxy-2-naphthoic acid (1H2Na) as the major metabolite. LC-MS analysis revealed the production 

of complementary intermediates in the presence of Brij 30, showing intense ions at mass-to-charge 

ratios (m/z) 97 and 195. Higher phenanthrene biodegradation rate was obtained in the presence of Brij 

30. Conversely, in the case of Pyr01consortium, the addition of Brij 30 (0.5 g L-1) had a negative effect 

on biodegradation: no phenanthrene biodegradation products were detected in the medium, whereas a 

production of several intermediates (m/z 97, 195 and 293) was obtained without surfactant. Therefore, 

the knowledge of the effect of surfactants on bacterial cultures is crucial for the optimization of 

surfactant-enhanced PAHs biodegradation. 

 

Keywords: phenanthrene, surfactant, biodegradation, P. putida, consortium 

 

Introduction 

PAHs are among the most common organic pollutants. As invasive clean-up techniques are often 

expensive and damaging to the environment, bioremediation, which exploits the ability of 

microorganisms to degrade recalcitrant xenobiotic compounds, has attracted particular attention as safe 
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and cost-effective [1]. The biodegradation pathway of low molecular weight PAHs (having two or 

three rings) has been demonstrated by a number of researchers [2,3]. Phenanthrene, a three-ring PAH, 

taken as a model in the present study, is degraded by some bacteria through one of two different 

pathways. The majority of initial steps of phenanthrene biodegradation lead to the formation of 1-

hydroxy-2-naphthoic acid (1H2Na), which is further metabolized either via the naphthalene pathway to 

salicylic acid, which can be later transformed to catechol, or via the phthalate pathway [4]. For example 

P. putida degrades phenanthrene via naphthalene pathway presented in figure 1.  

 

 
 

Figure 1. Biodegradation pathway of phenanthrene via the naphthalene pathway [5]. C1: 

Phenanthrene, C2: cis-3,4-dihydroxy-3,4-dihydrophenanthrene, C3: 3,4-dihydroxyphenanthrene, C4: 2-

hydroxy-2Hbenzo[h]chromene-2-carboxylic acid, C5: cis-4-(1'-hydroxynaphth-2'-yl)-2-oxo-but-3-

enoic acid, C6: 1-hydroxy-2-naphthaldehyde, C7: 1-hydroxy-2-naphthoic acid, C8: 1,2-

dihydroxynaphthalene, C9: 2-hydroxychromene-2-carboxylic acid, C10: trans-o-hydroxybenzylidene-

pyruvic acid, C11: salicylaldehyde, C12: salicylic acid, C13: catechol, C14: 2-hydroxymuconic 

semialdehyde. 
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However, in most of studies the accumulation of only or mainly 1H2Na in culture liquids was observed 

during phenanthrene biodegradation by pure or mixed bacterial cultures [4,6-9]. Indeed, the rapid 

transformation of PAHs to polar intermediates may have adaptive significance. In an uncontrolled open 

system this kind of metabolism is advantageous because the formed hydrophobic aromatic compounds 

which could potentially disrupt membrane functions [10] are converted to water-soluble products 

which can be easily evacuated from bacterial cells. Thus, PAHs may be rendered innocuous without 

being completely degraded [11], and their incomplete mineralization may therefore represent a 

detoxification strategy.  

 

Low water solubility of PAHs is one of the major problems affecting their biodegradation efficiency. 

That is why intensive studies of the application of surfactants in PAHs degradation processes have been 

carried out. Nevertheless, adverse effects of surfactants addition on biodegradation have been reported 

[12-15]. On the one hand, surfactants may increase the solubility and the bioavailability of PAHs. On 

the other hand, they may be consumed preferentially to PAHs or form a layer preventing the direct 

contact between microorganisms and PAHs. Thus it is important to have a better understanding of the 

interaction of surfactants with microorganisms during degradation processes. The present study extends 

earlier studies on bacterial metabolism of PAHs and proposes a closer insight on the effect of a 

surfactant on pure and mixed bacterial cultures during phenanthrene biodegradation. 

 

Experimental 

Strains.  

In the present study P. putida DSMZ 8368 pure strain known to degrade PAHs or a consortium of 

microorganisms Pyr01 isolated from a natural site polluted with PAHs (Fensch river sediment, 

Moselle,  France) were used. The consortium Pyr01 contained mostly Gammaproteobacteria, 

Actinobacteria and Alphaproteobacteria. 

Surfactants.  

The surfactants utilized in this study were Tween 80, Brij 30 (Sigma, France) and rhamnolipids JBR 

204 (Jeneil Biosurfactant Company, USA) chosen on the basis of their biocompatibility [13,16-18]. 

Strain’s cultures. 

The culture of P. putida DSMZ 8368 was performed in Erlenmeyer flasks of 250 mL containing 60 mL 

of mineral medium (Brunner) MMB No. 457 [19] supplemented with 5 g L-1 of ammonium sulfate to 

promote the growth of biomass and autoclaved during 20 min at 121 0C. All chemicals were purchased 

from Sigma (France). Glucose (50 g L-1) added after autoclaving was used as carbon source in pre-
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culture flasks (see details in Supplementary material) and phenanthrene (50 mg L-1) was used as carbon 

source in culture flasks. The culture of P. putida DSMZ 8368 was carried out on an agitation table at 

28 0C, at 200 rpm. The cell growth was determined by OD600 measurements with the help of a Hitachi 

U-2000 spectrophotometer (Science Tec).  

The culture of Pyr01 consortium was carried out in the same conditions, but without pre-culture on 

glucose. 

Identification of phenanthrene and of its catabolites. 

The identification of phenanthrene and of its catabolites was done by means of liquid chromatography - 

mass spectrometry (LC-MS). LC-MS (Thermo scientific LTQ Orbitrap XL, San Jose, CA, USA) was 

performed in electrospray ionization (negative) mode. Data were processed using Xcalibur 2.1 

software. The operational parameters of the mass spectrometer were as shown below. The spray 

voltage was – 5 kV and the temperature of the heated capillary was set at 300 0C. The flow rates of 

sheath gas, auxiliary gas and sweep gas were set (in arbitrary units min-1) to 40, 10 and 10, 

respectively. Capillary voltage was – 22 V, tube lens was -52 V. All parameters were optimized using 

1H2Na in mobile phase MilliQ water with HCOOH (0.1 %) / pure acetonitrile (50 / 50) at flow rate of 

0.2 mL min-1. The optimization was done using 1H2Na because other studied PAHs responded in a 

similar way. Standard solutions of phenanthrene and of its catabolites were prepared in pure 

acetonitrile (HPLC quality, Carlo Erba, France). The column used was Vydac 201TP5215, 0.21 cm x 

15 cm. The injection volume was 1 to 10 µL. These mobile phases were chosen in order to have a good 

response of the analyzed molecules in ESI negative mode. Generally, ions are seen in [M-H]- i.e. 

deprotoned form. UV detector was used. Phenanthrene and its catabolites were extracted from the 

medium with acetonitrile. The unknown molecules were determined using full scan analysis (50 → 500 

m/z). The single-stage MS scan (MS1) is a full scan (50 → 500 m/z) that permits to observe parent ions. 

MSn (in the present study MS2 and MS3) is the fragmentation of ions that permits to carry out a 

filiation study: MS2 results in derivative ions of the first generation and MS3 gives derivative ions of 

the second generation. Standard molecules of PAHs were analyzed via SIM (Single Ion Monitoring) 

for catechol and 2-naphtol and SRM (Single Reaction monitoring) for phtalic acid, protocatechol, 

salicylic acid and 1H2Na. Phenanthrene did not give a response in mass analysis and was analyzed 

using the UV detector. 

Quantitative analysis of phenanthrene and of its catabolites. 

Quantitative determination of phenanthrene and of its catabolites was performed by high-pressure 

liquid chromatography (HPLC) (Shimadzu, Japan), using the same column and conditions as for their 

identification by LC-MS described above. Phase A was MilliQ water acidified to pH = 2 with H3PO4; 
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phase B was pure acetonitrile. The injection volume was 1 µL. Two detectors (fluorescence and UV) 

were used.  

Weight solubilization ratio (WSR) determination. 

To determine the WSR of surfactants, which is a measure of the effectiveness of a surfactant in 

solubilizing a given compound [10], 100 mL of phenanthrene (100 mg L-1) suspensions in distilled 

water were prepared, where surfactants were added in concentrations from 0.05 to 1 g L-1. The 

suspensions were agitated at 28 0C, 200 rpm for 24 h. Triplicate samples were taken at the end of 

experiments and analyzed by HPLC.  

 

Results and Discussion 
Solubilization of phenanthrene in the presence of surfactants 

The effective solubilization of phenanthrene is one of the key steps to improve its biodegradation. 

Indeed, only bioavailable substrate can be degraded by microorganisms. In the case of PAHs, their 

bioavailability increases with the enhancement of their solubility [20]. So, in order to obtain the highest 

solubility of phenanthrene, three surfactants (Tween 80, Brij 30 and rhamnolipids JBR 204) were added 

to the culture medium and their action on phenanthrene was compared in order to define the most 

effective one. In our previous study [15] the efficiency of Tween 80, Brij 30 and rhamnolipids JBR 204 

was estimated by comparison of concentrations of soluble phenanthrene measured after 24 h of 

incubation at 28 0C in the presence of two concentrations of surfactants. It was then found that Brij 30 

showed the best results. In the present study in order to get a mathematical expression of the 

solubilization efficiency of surfactants, the weight (or mass) solubilization ratio (WSR) was 

determined. WSR is defined as the weight of organic compound solubilized per unit mass of surfactant 

added to the solution [10]. Figure 2 shows the correlation of soluble phenanthrene concentrations with 

surfactant concentrations. The results indicated on this figure permit, therefore, to calculate the WSR 

values of Brij 30, rhamnolipids and Tween 80, expressed as g of phenanthrene/g of surfactant: the 

WSR values were found equal to 0.0466 g/g, 0.0135 g/g and 0.0137 g/g, respectively.  
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Figure 2. Determination of weight solubilization ratio (WSR) of surfactants. Soluble phenanthrene 

concentrations as the function of Brij 30 (♦), rhamnolipids JBR 204 (■) and Tween 80 (▲) 

concentrations. 

 

Thus Brij 30 had the highest WSR value and it was shown that, on a mass basis, it dissolves 

phenanthrene in water better than the two other surfactants. The particular efficiency of Brij 30 in 

increasing the solubility of phenanthrene has been also reported by Aitken et al. [21]. Thus Brij 30 was 

used in further biodegradation experiments. A concentration of 0.5 g L-1 was chosen since at higher 

Brij 30 concentrations a slight negative effect on the growth of P. putida DSMZ 8368 is noted [15]. 

 

Biodegradation of phenanthrene by P. putida DSMZ 8368  

In order to study the effect of Brij 30 on biodegradation of phenanthrene by P. putida DSMZ 8368, 

cultures were carried out at 28 0C, 200 rpm with and without Brij 30. When Brij 30 (0.5 g L-1) was 

used, a preliminary solubilization of phenanthrene at 28 0C during 24 h was carried out before 

inoculation. Kinetics of biomass growth, phenanthrene degradation and catabolites production were 

compared. The obtained values for the main parameters of these cultures concerning P. putida DSMZ 

8368 biomass growth and phenanthrene degradation are shown in table 1.  
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Table 1. Values of principal parameters of phenanthrene biodegradation by P. putida DSMZ 8368 in 

the presence and in the absence of Brij 30. 

 OD600 max (17 h) OD600 final (60 h) µmax, h-1 qphe, µM h-1 

With Brij 30 (0.5 g L-1) 1.67 0.31 0.35 - 5.7 

Without Brij 30 1.59 1.14 0.35 - 0.7  

 

These results show that the growth of P. putida DSMZ 8368 (OD600 max and µmax) was similar with or 

without Brij 30, although a toxic effect was observed OD600 max being attained. At this moment all 

soluble phenanthrene was degraded in both cases. The phenanthrene degradation rate was much higher 

when Brij 30 (0.5 g L-1) was used, proving the efficiency of this surfactant in phenanthrene 

biodegradation by P. putida DSMZ 8368. This may be explained by the fact that phenanthrene 

partitioned into micelles of Brij 30 is directly bioavailable [22]. Similar results were reported by Liu et 

al. [23] for the biodegradation of naphthalene in the presence of Brij 30. 

 

The study of the production of phenanthrene catabolites was deepened using LC-MS and HPLC. The 

LC-MS screening of 7 standards of PAHs, able to be either the substrate or its classical catabolites 

(phenanthrene, 1H2Na, salicylic acid, catechol, protocatechol, phtalic acid, 2-naphtol) showed the 

presence of an important quantity of 1H2Na and a trace quantity of residual phenanthrene in samples 

taken at 24 h of culture performed with P. putida DSMZ 8368 in the presence of Brij 30. HPLC 

measurements allowed to determine that their concentrations were about 90 µM and less than 6 µM, 

respectively. Other standard compounds were not detected in the medium. Note however that LC-MS 

analysis revealed the presence of some unidentified ions, most intense of them at m/z 97 and 195. In 

order to elucidate the structure of the two ions mentioned above, the MS1 scan was followed by MS2 

and MS3 scans. It should be noted that the ions at m/z 97 and 195 came out just after the column dead 

time, that is to say, they were almost not retained. Therefore, their separation on the basis of retention 

time was not possible. So it was decided to establish the correlation between these ions referring to the 

results on full scan MS and fragmentations MSn. An example of the obtained UV and MS spectra is 

shown on figure 3.  
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Figure 3. UV and MS spectra of samples of culture medium taken at 24 h of phenanthrene 

biodegradation by P. putida DSMZ 8368 in the presence of Brij 30 (0.5 g L-1). Focus on the ion 

detected at the retention time RT = 1.9 min (ion at m/z 97). 

UV 

m/z = 96.50-97.50 

m/z = 78.50-79.50 

Full MS  
 
m/z = 78.50-79.50 
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Therefore, it was suggested that the ion at m/z 97 was most probably a cyclic compound having one –

OH group in its structure. The ion with m/z 195 is supposed to have two C6 cycles in its structure, one 

of which being mono-unsaturated, and two –OH groups. The proposed hypothetic structures of the 

corresponding ions and their fragmentation pathway are presented on figure 4. Note however that the 

proposed structure of the core of the ions is hypothetic, but the fragmentation pathway of the ions (for 

example, dehydration of parent ions) is most probably as it is shown on figure 4.  

 

Ion 195: 

OH

OH

- H

 
Ion 177: obtained by MS2 of ion 195 = dehydration of 195 (-18) 

 

OH - H

 
 

Ion 159: obtained by MS3 (195, 177) = dehydration of 177(-18) 

- H

 
Ion 97: obtained by MS3 (195, 177)  

OH - H

 
Ion 79: obtained by MS2 of ion 97 [and by MS3 (195, 177)] = dehydration of 97(-18) 

- H

 
 

Figure 4. Proposed structures and fragmentation pathway of ions detected in samples taken at 24 

h of phenanthrene biodegradation by P. putida DSMZ 8368 in the presence of Brij 30 (0.5 g L-1). 
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It should be also noted that though some of the proposed structures are similar to the products observed 

during photodegradation of PAHs, abiotic controls set up for all degradation experiments showed that 

abiotic loss of phenanthrene was negligible (less than 2%) and no new molecules appeared in the 

medium during such controls. This suggests that the abovementioned ions giving intense response in 

LC-MS were not the products of photodegradation, but metabolites produced by P. putida DSMZ 

8368.  

 

It should be underlined that though the MS3 fragmentation of the parent ion at m/z 195 gives the ion at 

m/z 97, it was still supposed that the ion at m/z 97 seen on the full scan was really present in the 

medium as a product and not as a derivative of fragmentation in the apparatus. Indeed, this ion is 

largely the most intense ion on the full scan. Besides, it is not the major derivative ion obtained after 

MS2 of the ion at m/z 195. So, the fragmentation of the ion at m/z 195 in the apparatus is not likely to 

be the only reason of such an important quantity of the ion at m/z 97. These results extend earlier 

studies on P. putida DSMZ 8368 metabolism of PAHs. 

 

In the absence of Brij 30, only 1H2Na, present in much smaller concentration than that obtained in the 

presence of Brij 30 (about 30 against 90 µM), and residual phenanthrene were detected in the medium 

at the end of culture. It should be noted that the amount of intermediates released into liquid media 

depends on their diffusivity, on the concentration gradient between cell membranes and on the 

thickness of cell membranes [24]. In fact, it was shown by Ahn et al. [24] that, comparing to other 

phenanthrene catabolites, 1H2Na has a higher diffusivity and is therefore more easily released from 

bacterial cells into the culture medium. This probably explains that with or without Brij 30, 1H2Na is 

the major phenanthrene catabolite detected in the medium. Besides, a rapid transformation of 

phenanthrene to 1H2Na has an adaptive significance to bacteria [11].  

 

Biodegradation of phenanthrene by Pyr01 consortium  

The biodegradation of phenanthrene by Pyr01 consortium in the presence of Brij 30 was then studied. 

HPLC and LC-MS analysis performed on samples of the culture medium showed that in the presence 

of Brij 30 no phenanthrene catabolites, including 1H2Na, were detected in the medium during and at 

the end of culture (180 h). It was therefore supposed that Brij 30 was consumed preferentially to 

phenanthrene by Pyr01 consortium. Indeed, preferential consumption of surfactants by certain bacteria 

has already been reported [25]. This suggestion was also supported by the fact that though no 

phenanthrene catabolites were produced, soluble phenanthrene concentration reduced in time (Fig. 5), 
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that can be due to the decreasing surfactant concentration in the medium. A complementary experiment 

demonstrated that in the presence of Brij 30 as a sole carbon source a growth of Pyr01 consortium was 

observed, thus showing that Brij 30 can be utilized by bacteria as a carbon source. Therefore, as Brij 30 

(0.5 g L-1) and phenanthrene were the only carbon sources of the medium and the latter was not 

biodegraded, the growth of Pyr01 consortium was most probably the result of the consumption of Brij 

30 that confirms the suggestion its preferential utilization. 

 

 

 
Figure 5. OD600 and phenanthrene concentration curves during culture of Pyr01 consortium in 

the presence of Brij 30 (0.5 g L-1). 
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In the absence of Brij 30 the screening of standards of 7 PAHs mentioned above revealed the presence 

of small quantities of phenanthrene in samples taken at the end of culture (180 h) and the absence of 

other standard PAHs molecules. The presence of intense ions at m/z 97, 195 and 293 was detected in 

the medium. Therefore, phenanthrene degradation pathway of Pyr01 consortium has several common 

catabolites with that of P. putida DSMZ 8368. It should be, however, noted that, contrary to P. putida 

DSMZ 8368 biodegradation of phenanthrene, the abovementioned common ions were already 

detectable in the culture medium of the Pyr01 consortium in the absence of Brij 30. This may be due to 

the fact that the consortium produces its proper surface-active molecules that render phenanthrene 

catabolites more soluble. Indeed, the release of biosurfactants and extracellular polymeric substances 

by microbial consortia during biodegradation of PAHs has already been mentioned [26,27]. 

Nevertheless, concentrations of phenanthrene intermediates, estimated by the area of the corresponding 

peaks, produced by the Pyr01 consortium and common with those of P. putida DSMZ 8368 were much 

lower than in the case of phenanthrene biodegradation by P. putida DSMZ 8368 in the presence of Brij 

30 (0.5 g L-1). It can be, therefore, concluded that even if there are some similarities in phenanthrene 

biodegradation of P. putida DSMZ 8368 and the Pyr01 consortium, the effect of Brij 30 on them is 

quite different.  

 

Conclusion 
It was demonstrated that Brij 30 could be efficiently used in order to increase the solubility of 

phenanthrene. However, the interaction of this surfactant with P. putida DSMZ 8368 and mixed 

consortium of microorganisms is not the same and may either enhance or retard phenanthrene 

biodegradation. In the case of P. putida DSMZ 8368, the biodegradation of phenanthrene was 

enhanced, though a toxic effect on biomass occurred. As for the mixed Pyr01 bacterial consortium, Brij 

30 was preferentially consumed rather than phenanthrene. These results extend earlier studies on 

bacterial metabolism of PAHs in the presence and in the absence of a surfactant. They suggest that a 

close study of the interaction of surfactants with pure or mixed bacterial cultures is crucial for the 

optimization of PAHs biodegradation processes. 
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Conclusion 

 

Bien qu’il ait été montré que l’utilisation du Brij 30 (0,5 g/L) permet d’augmenter la solubilté du 

phénanthrène et d’améliorer sa biodégradation par P. putida DSMZ 8368, son effet sur le consortium 

microbien mixte Pyr01 n’est pas le même. Une consommation préfèrentielle de ce tensioactif au 

détriment du phénanthrène a été observé. L’étude comparative des métabolites produits par P. putida 

DSMZ 8368 et le consortium Pyr01 au cours des cultures en présence du phénanthrène comme source 

de carbone a été effectuée. Ainsi, les résultats obtenus dans ce chapitre montrent que l’étude 

préliminaire de l’effet des tensioactifs sur les souches pures ou mixtes est nécessaire afin de pouvoir 

appliquer ou non ces tensioactifs dans la biodégradation des HAP de manière efficace. 
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CHAPITRE 3 :  

 

Solubilisation et biodégaradation du phénanthrène au point de trouble 
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Introduction 

 

La plupart des surfaces de bactéries sont chargées négativement et les tensioactifs cationiques, tels que 

les composés d'ammonium quaternaire par exemple, ont généralement une activité bactéricide. Les 

tensioactifs non ioniques, tels que les éthoxylates d'alcool linéaires, sont biodégradables et montrent 

une faible toxicité en milieux aqueux vis-à-vis de bactéries (Dorn et al., 1993). Cependant, les 

tensioactifs non ioniques peuvent avoir un effet toxique dû à l’extraction des lipides de la membrane 

cellulaire par ces molécules (Miozzari et al., 1978). Ils restent tout de même plus biocompatibles que 

les tensioactifs ioniques. Il a été montré que la séparation des phases au point de trouble des tensioactifs 

non ioniques améliorait leur biocompatibilité (Wang et Dai, 2010). De plus, le phénomène d’agrégation 

des micelles des tensioactifs non ioniques en « super micelles » au point de trouble représente une 

perspective intéressante en vue de l’amélioration de la solubilité et probablement aussi de la 

biodégradation des HAP.  

 

L’utilisation de la CPE dans le domaine de la préconcentration et de l’extration des HAP possède un 

grand potentiel (Bai et al., 2001). Trois applications des systèmes au point de trouble aux procédés des 

transformations microbiennes ont été récemment rapportées (Zhang et al., 2008 ; Pan et al., 2010 ; 

Wang et al., 2010). Pourtant, l’utilisation de ce type de procédés en biotechnologie commence juste à 

être étudiée. A notre connaissance, actuellement, il n’existe aucune donnée publiée sur son application 

dans la biodégradation des HAP. 

 

Contrairement à Zhang et al. (2008), Pan et al. (2010)  et Wang et al. (2010) qui ont élaboré leur 

procédés des biotransformations dans des systèmes au point de trouble, nous avons choisi une approche 

différente. En effet, malgré les avantages qu’offrent ce type de système, un problème se pose si on les 

applique aux milieux de fermentation. Sachant que le point de trouble des tensioactifs est influencé par 

les additifs présents dans le milieu (Wang et Dai, 2010), les changements des concentrations en sels, en 

substrat carboné et en catabolites au cours de la croissance cellulaire peuvent provoquer la rupture du 

système (Wang, 2007). Il est donc primordial d’assurer le contrôle permanent de la composition des 

phases au point de trouble. En outre, l’analyse conventionnelle de la concentration en biomasse par 

spectrophotométrie est impossible à cause du trouble lié aux tensioactifs dans ces systèmes.  

 

Pour éviter ce genre de complications et garder les avantages des systèmes au point de trouble, nous 

avons décidé d’étudier l’effet du « passage » temporaire par le point de trouble du Brij 30 sur la 
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solubilité et la biodégradation du phénanthrène. Il faut préciser que le processus de séparation des 

solutions micellaires de tensioactifs non ioniques en deux phases au point de trouble est réversible avec 

l’abaissement de la température.  

 

Le comportement des micelles dans des solutions aqueuses de certains tensioactifs non ioniques en 

fonction de la température a été étudié (Olsson et al., 1986). Par contre à notre connaissance, les 

changements de la solubilité des substances incorporées dans les micelles, des HAP en particulier, au 

cours de ces changements de température n’ont pas été documentés. 

 

Les résultats de notre étude sont présentés en forme d’un projet de manuscrit.  

 

Manuscrit en préparation : 

 

“Solubilization of phenanthrene above cloud point of Brij 30: a new application in 

biodegradation”. 
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Abstract 

In the present study a new application of solubilization of phenanthrene above cloud point of Brij 30 in 

biodegradation was developed. It was shown that a temporal solubilization of phenanthrene above 

cloud point of Brij 30 (5 % wt) permitted to obtain a stable increase of the solubility of phenanthrene 

even when the temperature was decreased to culture conditions of used microorganism Pseudomonas 

putida (28 0C). A higher concentration of bioavailable phenanthrene was thus obtained in the 

fermentation medium which resulted in a more complete mineralization. A temporal solubilization at 

cloud point might have a perspective application in the enhancement of PAHs biodegradation. 

 

Keywords: cloud point, surfactant, phenanthrene, biodegradation. 

 

1. Introduction 

Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) are emitted as by-products of combustion processes that can 

be of natural origin or associated with human activities (Bamforth and Singleton, 2005). They have 

earned considerable attention because of their widespread distribution in the environment and toxic, 

mutagenic and carcinogenic properties of a great number of them. Much information is available on the 

biological degradation of PAHs and some extensive reviews exist (Cerniglia, 1992; Chauhan et al., 

2008; Peng et al., 2008; Haritash and Kaushik, 2009). Biodegradation is considered to be the major 

process of their elimination (Chauhan et al., 2008). However, bioremediation of PAHs is often limited 

by their low water solubility and tendency to adsorb to solids. Many techniques were therefore 

developed in order to increase the bioavailability and the biodegradation of PAHs. One of efficient and 

in most cases environmentally friendly methods is the use of surfactants.  
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Great success has been achieved with a relatively recent surfactant-based method used to 

preconcentrate and to extract low concentrations of PAHs from aqueous media (Bai et al., 2001). This 

method is cloud-point extraction (CPE) based on the clouding phenomenon of surfactants and usually 

bringing in a preconcentration factor about a few tens. The cloud-point temperature (CPT) is a specific 

temperature at which micellar solution of a weekly polar surfactant, such as nonionic or zwitterionic 

surfactant, becomes turbid (Hinze and Pramauro, 1993). It undergoes phase separation into a 

surfactant-rich liquid phase and an almost micelle-free aqueous solution where surfactant concentration 

is equal to critical micelle concentration (CMC or the concentration at which surfactant monomers 

begin to assemble to ordered colloidal aggregates or micelles) at this temperature. This two-phase 

system is called a cloud point system (CPS) (Hinze and Pramauro, 1993). Above the CPT the 

hydrophobic components, such as PAHs, initially present in the solution and bound to micelles will be 

favorably extracted to the surfactant-rich phase, leaving only a very small portion in the diluted phase. 

The phase separation is reversible. When the mixture is cooled to the temperature below the CPT, these 

two phases merge to form a clear phase again (Bai et al., 2001). More and more attention has been paid 

to this technique as water is generally utilized as the main solvent in it, in contrast to the massive use of 

volatile and flammable organic solvents in conventional liquid-liquid extraction. 

 

CPS recently showed its potential for utilization as a novel two-phase partitioning system for 

biotransformation (Wang et al., 2005, Wang, 2007). It was used for the first time by Wang et al. (2004) 

in biotransformation of cholesterol. Another application of CPS in the production of L-

phenylacetylcarbinol was described by Zhang et al. (2008). The first report about extractive 

fermentation of lipase in CPS was done by Pan et al. (2010). To our knowledge CPS has never been 

used in the biodegradation of PAHs.  

 

For biotransformation purposes the CPS is in its infancy and needs further study. As the cloud point of 

aqueous surfactant micelle solution is sensitive to additives (Wang and Dai, 2010), with the change of 

concentrations of substrate, nutriments and catabolites in the culture medium the breakdown of this 

system may occur (Wang, 2007). It is therefore of major importance to control the phase composition 

in CPS. Moreover, the turbidity in CPS makes the conventional biomass concentration analysis with a 

spectrophotometer impossible. We decided therefore to study a different application of the CPS than 

those proposed by Wang et al. (2004) and Zhang et al. (2008) in order to keep their advantages and to 

eliminate the drawbacks mentioned above. The aim of the present work is to study the effect of a 

temporal cloud-point solubilization of phenanthrene on its biodegradation by Pseudomonas putida 
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DSMZ 8368. Phenanthrene was chosen as a model PAH as it is commonly present in PAHs pollutions 

and is listed as one of priority pollutants by US EPA (1997). To our knowledge this is the first report 

on the application of CPS for phenanthrene biodegradation.  

 

2. Material and methods 

All the chemicals were purchased at Sigma, France, except acetonitrile that was purchased at Carlo 

Erba, France. 

 

The microorganism used in phenanthrene biodegradation experiments was P. putida DSMZ 8368 pure 

strain known to degrade PAHs. The culture of P. putida DSMZ 8368 was performed in Erlenmeyer 

flasks of 250 mL containing 60 mL of mineral medium (Brunner) MMB No. 457 (Yamamoto and 

Harayama, 1998) supplemented with 5 g L-1 of ammonium sulfate to promote the biomass growth and 

autoclaved during 20 min at 121 0C. Glucose (50 g L-1) added after autoclaving was used as carbon 

source in pre-culture flasks and phenanthrene (50 mg L-1) was used as carbon source in culture flasks. 

The culture was carried out on an agitation table at 28 0C, at 200 rpm. The cell growth was determined 

by OD600 measurements with the help of a Hitachi U-2000 spectrophotometer (Science Tec). 

 

Quantitative analysis of phenanthrene and of its catabolites was performed by high-pressure liquid 

chromatography (HPLC) (Shimadzu, Japan). Standard solutions of phenanthrene and of its catabolites 

were prepared in pure acetonitrile (HPLC quality). The column used was Vydac 201TP 5215, 0.21 cm 

x 15 cm. The injection volume was 1 µL, the elution rate was 0.2 mL min-1 with two mobile phases: 

phase A was MilliQ water acidified to pH = 2 with H3PO4; phase B was pure acetonitrile. Two 

detectors (fluorescence and UV) were used. For phenanthrene and 1-hydroxy-2-naphthoic acid 

(1H2Na), the excitation and emission wave lengths were 248 and 365 nm, and 310 and 410 nm, 

respectively. Phenanthrene and 1H2Na were extracted from the culture medium using acetonitrile. The 

samples were diluted in acetonitrile about 2 to 10 times. 

 

3. Results and discussion 

3.1. Solubilization of phenanthrene above cloud point of Brij 30 

3.3.1. Solubilization of phenanthrene by Brij 30 (5 % wt) at 60 0C 

Most of the bacteria surfaces are negatively charged and thus cationic surfactants, such as quaternary 

ammonium compounds, are usually bactericides. Nonionic surfactants, such as linear alcohol 

ethoxylates, are generally biodegradable and show low toxicity to microorganisms. However, nonionic 
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surfactants can be toxic because of the extraction of lipids from cell membranes (Dorn et al., 1993). 

They still are more appropriate to be used in fermentation media than the ionic surfactant. Moreover, 

nonionic surfactants provide the best general solubilization medium for the widest variety of solutes 

(Quina and Hinze, 1999). A non-ionic surfactant, Brij 30, was therefore chosen. This surfactant has 

been reported to be efficient in solubilization of phenanthrene due to its relatively important micelle 

core diameter if compared to other conventional surfactants used in surfactant-enhanced biodegradation 

of PAHs (Aitken et al., 1996). Solubilization is defined as a preparation of a thermodynamically stable 

isotropic solution of a substance normally insoluble or very slightly soluble in a given solvent by an 

introduction of an additional amphiphilic compound or components (Mackay, 1987). 

 

Solubilization of phenanthrene in the presence and in the absence of Brij 30 at 60 0C was studied. Brij 

30 was used at 5 % wt since a slight negative effect on the growth of P. putida DSMZ 8368 is noted at 

higher Brij 30 concentrations (Pantsyrnaya et al., 2011). The temperature of 60 0C was chosen because 

clouding phenomenon was observed in the culture medium at this temperature in the presence of Brij 

30 5 % wt. Moreover, without surfactants a temperature increase was reported to improve the solubility 

of phenanthrene in aqueous media (Viamajala et al., 2007). When the temperature was increased from 

20 to 60 0C, a higher rate of dissolution and a higher solubility of several PAHs (including 

phenanthrene) were observed, the maximal values being reached at 60 0C (Viamajala et al., 2007). 

Taking into account that the optimal growth temperature for P. putida DSMZ 8368 is 28 0C, the 

thermal treatment of the phenanthrene-containing medium at 60 0C (chosen as high temperature value) 

was followed by a decrease in temperature down to 28 0C. Results of these experiments are presented 

in table 1.  

 

Table 1. Solubility of phenanthrene as the function of temperature in the presence and in the absence of 

Brij 30. 

 28 0C (24 h) 60 0C (24 h) 28 0C (24 h) after solubilization 

at 60 0C for 24 h 

Without Brij 30 1.5 ± 0.1 mg L-1 6.0 ± 0.5 mg L-1 1.8 ± 0.5 mg L-1. 

With Brij 30 (5 % wt) 18 ± 2 mg L-1 30 ± 2 mg L-1 30 ± 2 mg L-1 

 

The results indicate that the solubility of phenanthrene in distilled water without Brij 30 reaches 6.0 ± 

0.5 mg L-1 at 60 0C, 200 rpm. These results are in agreement with data obtained by Viamajala et al. 

(2007). Lowering the temperature to 28 0C provokes a sharp decrease in phenanthrene solubility to the 
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value of 1.8 ± 0.5 mg L-1. Thus it can be concluded that a temporary heat treatment of phenanthrene at 

60 0C without Brij 30 did not improve its solubility. On the contrary, in the presence of Brij 30 (5 % 

wt) the solubility of phenanthrene at 60 0C was as high as 30 mg L-1 and remained stable when 

temperature was decreased to 28 0C. The higher solubility of phenanthrene in the presence of Brij 30 (5 

% wt) at 60 0C may occur be due to temperature anomalies of this surfactant above cloud point. Indeed, 

for nonionic oxyethylene surfactants greater micelles were observed when temperature was risen 

(Lindman and Karlström, 2009). If similarly greater micelles of Brij 30 (5 % wt) were obtained at 60 
0C, more phenanthrene could be therefore solubilized. So it may be interesting to perform a preliminary 

incubation of phenanthrene-containing medium at 60 0C in the presence of a surfactant, e.g. Brij 30 (5 

% wt), in order to get a better solubility: here around 30, instead of 18 mg L-1.  

 

3.3.2. Solubilization of phenanthrene by Brij 30 (5 % wt) after autoclaving 

A stable solubilization of phenanthrene by Brij 30 (5 % wt) was also obtained after autoclaving, 

solutions being cooled to 28 0C (Fig. 1). These results confirm the stable solubilization of phenanthrene 

by Brij 30 (5 % wt) after lowering the temperature once treated during a certain period above CPT 

(autoclaving at 121 0C, 20 min). They also indicate that there is most probably a limit of phenanthrene 

being able to be incorporated in larger micelles of Brij 30 formed above CPT, which is likely to be 

correlated with the diameter of formed micelles. Indeed, it can be observed that when 100 mg L-1 of 

phenanthrene is added to the medium in the presence of Brij 30 (5 % wt) its solubility after lowering 

the temperature is not stable as in the case of other phenanthrene concentrations (Fig. 1B). It should be 

noted that there is a number of studies on the solubility of poorly soluble compounds at CTP. For 

example, the increase of the solubilization of phenol from 2.9 moles per mole of surfactant in the dilute 

phase to 7.5 moles per mole of surfactant in the coacervate phase (surfactant-rich phase) was reported 

(Wang et al., 2003), this being explained by the differences in structure of supramolecular assemblies 

of the surfactant. Other studies are relevant to the changes of surfactant micelles structures below and 

above CPT (Toerne et al., 2001). However to our knowledge, the studies on changes of the solute 

solubility after lowering the temperature after a temporal solubilization at CPT were not reported. 
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Figure 1. Soluble phenanthrene concentration in the absence (A) and in the presence (B) of Brij 

30 after autoclaving (121 0C, 20 min), solutions being cooled to 28 0C. Initial concentrations of solid 

phenanthrene added to the medium were 20, 50, 70 and 100 mg L-1. 

 

Temporal solubilization of phenanthrene above cloud point of Brij 30 during autoclaving may therefore 

have a potential application for biodegradation experiments in sterile conditions (for example, in flasks 

and bioreactors). However it should be noted that rather important volatilization of phenanthrene 

occurred during autoclaving (in some cases up to 20 %), so abiotic loss should be taken in 

consideration. 

 

3.2. Phenanthrene degradation by P. putida DSMZ 8368 

As suggested above, a preliminary temporary heating of phenanthrene-containing medium in the 

presence of Brij 30 (5 % wt) above its cloud point could result in a better phenanthrene biodegradation. 

Both heating at 60 0C for 24 h and autoclaving result in a significant increase of phenanthrene 

solubility. Taking into consideration the possible further practical application of such a treatment in 

depollution of effluents or PAHs-contaminated water, it was decided to investigate the effect of a 

A. 

B. 
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preliminary temporary heating step at 60 0C for 24 h on phenanthrene biodegradation. Indeed, 

autoclaving is not well suited to large water volume processing, whereas high temperature treatment 

seems quite possible, especially taking into account that industrial effluents are often discharged at 

temperatures ranging from 50 to 130 0C (Feitkenhauer et al., 2003). So to verify this hypothesis a 

kinetic of phenanthrene degradation by P. putida DSMZ 8368 was performed using a preliminary 

temporary heating step at 60 0C for 24 h done before inoculation with bacteria and followed by a 

decrease in temperature to 28 0C and compared to that without CPT treatment (Fig. 2).  

 

 

 
Figure 2. Kinetics of phenanthrene (50 mg L-1) degradation by P. putida DSMZ 8368 in the 

presence of Brij 30 (5 % wt) with and without CPT treatment. A. Kinetics of biomass of P. putida 

DSMZ 8368 on phenanthrene (50 mg L-1) solubilized by Brij 30 (5 % wt) with (♦) and without CPT 

treatment (◊). B. Kinetics of phenanthrene (▲, ∆) and 1-hydroxy-2-naphthoic acid (1H2Na) (■, □) 

concentrations during batch cultures of P. putida DSMZ 8368. Full symbols represent biodegradation 

of phenanthrene solubilized by Brij 30 (5 % wt) with CPT treatment. Empty symbols represent 

biodegradation of phenanthrene without CPT treatment.  

 

A. 

B. 
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Results indicated that while biomass growth was similar with and without treatment above cloud point 

of Brij 30, a higher initial concentration of soluble phenanthrene (200 against 120 µM) and a higher 

final concentration of 1H2Na (160 against 85 µM) were measured in the culture medium after a 

thermal treatment above CPT (Fig. 2). More phenanthrene was therefore metabolized by P. putida 

DSMZ 8368. It can be also seen that the rates of phenanthrene degradation and 1H2Na production are 

higher in the case of the CPT treated medium. The application of cloud point systems has been reported 

to enhance the utilization of water insoluble substrates such as steroids and to result in higher final 

product concentrations (Wang et al., 2005). In a similar way the present study shows that a temporal 

treatment of the medium above CPT enhanced phenanthrene biodegradation. As the low water 

solubility of PAHs limits their bioremediation (Chauhan et al., 2008), a temporal solubilization at cloud 

point, which increases substrate solubility, might have a perspective new application in the 

enhancement of PAHs biodegradation.  

 

4. Conclusions 

In the present study a stable increase of the solubility of phenanthrene (PAH model) in aqueous media 

was obtained by applying a temporal cloud-point solubilization in the presence of Brij 30 (5 % wt). It 

allowed to attain more phenanthrene metabolized by P. putida DSMZ 8368 as well as a higher rate of 

its biodegradation. This study proposes a new promising way to enhance the biodegradation of PAHs 

in aqueous media.   
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Conclusion 

 

Les résultats présentés dans ce chapitre montrent que l’utilisation du phénomène du point de trouble en 

tant qu’une nouvelle technique possède un potentiel pour améliorer la biodégradation des HAP. En 

effet, elle permet d’augmenter la solubilité du phénanthrène de façon stable même après le 

refroidissement du milieu (ceci jusqu’à 28 0C dans le cas de cette étude).  En outre, les résultats 

présentés montrent que davantage de phénanthrène a été dégradé par P. putida DSMZ 8368 grâce au 

traitement temporaire (24 h) du milieu de culture au dessus du point de trouble du Brij 30.  
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DISCUSSION GENERALE 

 

Ce projet s’inscrit dans la domaine d’application visant à apporter les solutions à la contamination de 

l’environnement par les HAP. En effet, les HAP sont des polluants très répandus. De nombreuses 

études ont été réalisées pour comprendre la dégradation des HAP, mais la plupart d’entre elles concerne 

la remédiation des sols pollués par les HAP et peu de travaux parle de la biodégradation des HAP dans 

les milieux aqueux. En outre, la majorité des études se limite à l’influence de certains paramètres sur la 

biodégradation, tels que le pH, la température, les nutriments et l’ajout des tensioactifs. A ce jour 

aucune tendance générale n’a été établie à partir des résultats correspondants.  

 

Cette thèse visait à mieux comprendre la dissolution et la biodégradation d’un HAP modèle (le 

phénanthrène) dans les milieux aqueux par une souche pure, à améliorer l’efficacité des procédés 

correspondants et enfin, à appliquer le procédé amélioré à la dégradation de cet HAP par un consortium 

microbien. Afin de mieux répondre à l’aspect environnemental de ce sujet, la technologie « verte » de 

dégradation des HAP, la biodégradation, a été choisie, l’utilisation des solvants organiques a été 

minimisé et les tensioactifs retenus sont biodégradables. L’originalité de ce travail réside dans 

l’approche multidisciplinaire du problème. En effet, une étude physico-chimique ayant pour objectif de 

minimiser la limitation de biodégradation du phénanthrène due à la faible solubilité de ce dernier a été 

mise en œuvre. L’aspect microbiologique a ensuite été pris en considération : la toxicité et la possible 

consommation des tensioactifs par les microorganismes ont été déterminées ; plusieurs compositions 

du milieu de culture ont été testées ; les paramètres cinétiques de croissance et de biodégradation ont 

été comparés.  

 

1. Augmentation de la solubilité et de la biodisponibilité des HAP 

 

La dégradation des HAP par des microorganismes est le processus majeur de leur élimination (Haritash 

et Kaushik, 2009). Cependant, la faible solubilité de ces polluants est un facteur limitant leur 

biodégradation. La persistance des polluants dans l’environnement est également lié à leur 

biodisponibilité (Bamforth et Singleton, 2005). De ce fait, plusieurs approches ont été étudiées afin 

d’améliorer la solubilité et la biodisponibilité des HAP. 
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La biodisponibilité peut être définie comme l’effet de facteurs physico-chimiques et microbiologiques 

sur le taux et la vitesse de biodégradation (Mueller et al., 1996). On dit qu’un composé est 

biodisponible quand il est accessible directement ou indirectement pour le métabolisme cellulaire.  

 

Généralement, on retrouve dans la littérature les travaux qui portent sur l’utilisation de tensioactifs afin 

d’augmenter la solubilité et la biodisponibilité des HAP. En effet, la solubilité des HAP augmente 

linéairement avec la concentration de tensioactifs au-dessus de la CMC (Edwards et al., 1991). 

Néanmoins, les résultats sur l’effet de tensioactifs sur la biodisponibilité des HAP obtenus jusqu’à 

présent ont été contradictoires. Ceci s’explique en partie par l’absence de méthodes appropriées de 

détermination de répartition des HAP entre la phase liquide, les micelles et les microogranismes 

(Wang, 2011). Ainsi certains auteurs affirment que les HAP sont biodisponibles dans les micelles de 

tensioactifs (Guha et Jaffé, 1996), tandis que d’autres suggèrent que les HAP micellisés ne sont pas 

biodisponibles directement et que l’efficacité de la biodégradation en présence de tensioactifs augmente 

uniquement grâce à l’amélioration de la dissolution des HAP (Wang, 2011). La recherche 

bibliographique a également montré que l’effet de tensioactifs sur les microorganismes appartenant aux 

espèces différentes n’est pas le même. D’après nos résultats, le Brij 30 permet d’augmenter 

considérablement la solubilité du phénanthrène et d’améliorer sa biodégradation par P. putida DSMZ 

8368.  

 

Une autre approche possible ayant pour but d’améliorer la solubilité et la biodisponibilité des HAP est 

la dispersion mécanique. Cette technique a surtout été utilisée dans le traitement des sols pollués par les 

HAP. Il a été montré que la dispersion peut diminuer la limitation de transfert de matière et 

d’augmenter la vitesse de dissolution (Sikkema et al., 1995). Dans le cas de cette thèse, la dispersion 

mécanique a été étudiée en présence et en absence du Brij 30. A notre connaissance, l’utilisation de 

cette technique afin d’augmenter la biodisponibilité des HAP dans des milieux aqueux n’a jamais été 

rapportée. Une augmentation importante du nombre des particules du phénanthrène dans le milieu 

grâce à la dispersion a été constatée. En même temps, il a été montré que la dispersion mécanique 

n’avait pas d’influence significative sur la solubilité du phénanthrène.  

  

L’augmentation de la température afin d’améliorer la solubilité des HAP est aussi connue. Par exemple, 

Feitkenhauer et Markl (2003) ont montré que la solubilité du naphtalène a été améliorée avec 

l’augmentation de la température de 20 à 75 0C. Dans le travail présent, un traitement termique du 

milieu à 60 0C a été réalisé. Il a été démontré que l’augmentation de la solubilité du phénanthrène en 



130 
 

présence du Brij 30 (0,5 g/L) après le traitement thermique à 60 0C pendant 24 h a été encore plus 

importante que celle obtenue sans traitement : 30 mg/L au lieu de 18 ± 2 mg/L. On a constaté qu’un 

système au point de trouble de Brij 30 a été obtenu dans ces conditions. Ceci nous a permis de mettre 

en œuvre une nouvelle application du point de trouble pour la biodégradation du phénanthrène, qui 

pourrait être utilisée par la suite pour d’autres HAP. 

 

2. Biodégradation du phénanthrène par voie microbienne 

 

Un grand nombre de travaux est consacré à la biodégradation des HAP, y compris celle du 

phénanthrène. En effet, ce thème de recherche reste d’actualité et suscite de plus en plus d’intérêt car la 

protection de l’environnement est actuellement l’objet de beaucoup d’attention. Ainsi il a été démontré 

qu’un certain nombre de bactéries, champignons et algues est capable de dégrader les HAP. Ces 

biodégradations peuvent être faites soit par des souches pures, soit par des consortia de 

microorganismes (Cerniglia, 1992). Le co-métabolisme des HAP est surtout approprié pour la 

biodégradation de mélanges des HAP.   

 

Beaucoup d’information a été publiée sur les voies de biodégradation des HAP, ainsi que sur les 

enzymes impliquées et la régulation génétique (Cerniglia, 1993 ; Samanta et al., 2002). Néanmoins, les 

succés obtenus à ce jour dans la biodégradation des HAP restent relativement limités (Kastner et 

Mahro, 1996 ; Bamforth et Singleton, 2005 ; Chauhan et al., 2008). Les raisons de cela ne sont pas très 

bien comprises, mais elles peuvent probablement être liées aux limitations ou échecs au cours d’une 

des étapes des procédés correspondants, notamment : i) la dissolution des HAP, ii) le transport des 

HAP à travers les membranes de microorganismes, iii) l’expression de gènes de dégradation et iv) la 

dégradation enzymatique des HAP (Chauhan et al., 2008).   

 

Dans le cas du phénanthrène, sa biodégradation complète nécessite un nombre important de réactions 

enzymatiques (au moins 14 dans la voie du naphtalène), produisant ainsi de nombreux intermédiaires 

(Ahn et al., 2006). Cependant, les études publiées décrivent peu de catabolites communs accumulés 

dans le milieu de culture au cours de la biodégradation, le 1H2Na étant le catabolite observé le plus 

souvent (tableau 6). En effet, dans le travail présent le catabolite majoritaire accumulé au cours de la 

biodégradation du phénanthrène par P. putida DSMZ 8368 est également le 1H2Na. Ahn et al. (2006) 

ont suggéré que les propriétés chimiques des intermédiaires du phénanthrène (par exemple, 

l’hydrophobicité et la diffusivité) pourraient en partie expliquer le fait qu’on observe tel ou tel 
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catabolite dans le milieu extracellulaire. Ainsi ils ont évalué la perméabilité des membranes de 

microorganismes vis-à-vis des intermédiaires de la voie de biodégradation du phénanthrène et ont 

conclu que la perméabilité des membranes cellulaires vis-à-vis du 1H2Na était la plus importante. Ceci 

concorde avec les résultats obtenus par d’autres auteurs qui ont constaté l’accumulation du 1H2Na dans 

le milieu extracellulaire lors de la biodégradation du phénanthrène. 

 

Tableau 6. Intermédiaires de la voie de biodégradation du phénanthrène observés dans la littérature. 
Référence cis-3,4-dihydroxy-3,4-

dihydrophénanthrène 

1H2Na 1,2-dihydroxy-

naphthalène 

Acide salicylique 

Evans et al. (1965)  + +  
Barnsley (1983)  +   
Cerniglia et Yang 

(1984) 
+    

Adachi et al. (1999)  +   
Samanta et al. (1999)  +  + 
Doddamani et 

Ninnekar (2000) 
 +   

Balashova et al. (2001)  + + + 
Moody et al. (2001) + +   
Prabhu et Phale (2003)  + + + 
Zhang et al. (2010)  +   
Pantsyrnaya et al. 

(2011) 
 +   

 

La biodégradation du phénanthrène par des cultures mixtes de microorganismes a de fortes chances 

d’être différente de celle réalisée par une culture pure. Par exemple, des effets positifs (Dean et al., 

2001), négatifs (Ovchinnikova et al., 2009) ou l’absence d’effet (Samanta et al., 1999) de la co-culture 

de microorganismes sur la biodégradation du phénanthrène ont été rapportés.  

 

Dans ce travail le consortium Pyr01 a également montré une croissance et une biodégradation 

différente de celle de P. putida DSMZ 8368. D’autres catabolites ont été accumulés dans le milieu de 

culture. En outre, la consommation préférentielle du Brij 30 a été constaté. En effet, la consommation 

préférentielle de tensioactifs par certaines bactéries a déjà été rapportée (Kim et Weber, 2003). 

Cependant, afin de mieux comprendre le comportement consortium Pyr01 au cours de la 
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biodégradation du phénanthrène il est indispensable d’étudier l’évolution des espèces le constituant en 

fonction du temps, ainsi que d’élucider ces voies de biodégradation. 

 

Ainsi, le succès de l’utilisation de la biodégradation pour l’élimination des HAP de l’environnement 

nécessite une meilleure connaissance des mécanismes appliqués. L’efficacité des procédés 

correspondants pourra alors être améliorée. L’approche multidisciplinaire appliquée dans ce travail a 

démontré son efficacité. Les conclusions et les perspectives découlant de ce travail sont présentées ci-

après. 
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CONCLUSION GENERALE ET PERSPECTIVES 

 

L’objectif principal de ce travail était d’étudier la dissolution et la biodégradation du phénanthrène 

(modèle d’HAP) dans les milieux aqueux en présence de tensioactifs. Sachant que la faible solubilité 

des HAP limite leur biodégradation, il a été tout d’abord décidé de diminuer l’importance de cette 

limitation. Le Brij 30 a été identifié comme étant le tensioactif le plus efficace parmi ceux rétenus suite 

aux essais de toxicité vis-à-vis de P. putida DSMZ 8368. Les résultats d’application des trois 

techniques (ajout d’un tensioactif, dispersion mécanique et traitement thermique), séparément ou en 

combinaison, ont montré que l’utilisation du Brij 30 couplé au traitement thermique (60 0C pendant 24 

h) permettait d’obtenir la meilleure solubilité du phénanthrène : 30 mg/L contre environ 1,5 mg/L sans 

aucun traitement.  

 

L’étape suivante de ce travail a consisté à vérifier si l’application de ces techniques améliorait la 

biodégradation du phénanthrène. Il a été trouvé que, comme pour la solubilité du phénanthrène, l’ajout 

du Brij 30 couplé à un traitement thermique préliminaire aboutit à une meilleure biodégradation du 

phénanthrène par P. putida DSMZ 8368. Néanmoins, quand cette technique est appliquée au 

consortium de microorganismes Pyr01, un effet négatif sur la biodégradation a été observé. Ceci 

s’explique très probablement par la consommation préférentielle du Brij 30. 

 

Les résultats présentés dans ce travail proposent également une nouvelle technique d’amélioration de la 

biodégradation des HAP. Cependant, le tensioactif approprié pour une souche s’est avéré être 

consommé préférentiellement par d’autres souches. Il est donc indispensable de déterminer 

préalablement l’effet du tensioactif choisi sur les microorganismes impliqués dans la biodégradation. 

 

Les résultats obtenus dans cette étude doivent maintenant être approfondis. Les perspectives qui en 

découlent sont les suivantes : 

 

1). Une amélioration de la technique d’obtention des « super micelles » au point du trouble est 

souhaitée. L’application de cette technique pour améliorer la biodégradation des HAP semble très 

prometteuse, mais elle doit être encore largement améliorée. En effet, l’ajout d’électrolytes dans le 

milieu ou le changement de la concentration en tensioactif peuvent influer sur la valeur de la 

température du point du trouble. Il est donc envisageable d’optimiser ainsi la technique en minimisant 

cette température afin d’économiser le coût du procédé final.  
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2). Dans ce travail le phénanthrène a été choisi comme modèle d’HAP. Sachant que les HAP à poids 

moléculaire élevé sont souvent plus résistant à la biodégradation, l’extrapolation des résultats obtenus 

avec le phénanthrène aux autres HAP est indispensable. 

 

3). La caractérisation du consortium Pyr01, de ces voies métaboliques, ainsi que le suivi de son 

évolution et les dosages enzymatiques pourront être utiles afin de mieux comprendre l’implication de 

ces souches dans la dégradation des HAP. 

 

4). Enfin, le transfert des connaissances acquises en laboratoire au milieu naturel est indispensable.  
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Dissolution du phénanthrène dans des milieux aqueux en présence de tensioactifs et 
biodégradation par Pseudomonas putida dans un milieu de fermentation modèle 
Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) sont des polluants persistants très répandus dans 
les écosystèmes du monde entier. L’utilisation des microorganismes pour la dégradation des HAP est 
une méthode économique et ayant un grand potentiel. Ce travail avait pour objectif d’étudier la 
dissolution et la biodégradation du phénanthrène (HAP modèle) en présence de tensioactifs. Les 
microorganismes choisis dans ce travail sont Pseudomonas putida DSMZ 8368 et un consortium 
microbien Pyr01.  
La première partie de la thèse concerne l’étude de l’effet des tensioactifs, de la dispersion et du 
traitement thermique sur la solubilité et la biodégradation du phénanthrène par P. putida DSMZ 8368. 
Les meilleurs résultats ont été obtenus en combinant l’utilisation d’un tensioactif Brij 30 (0,5 g L-1) 
avec un traitement thermique préliminaire. La deuxième partie présente les résultats sur la dégradation 
du phénanthrène par le consortium Pyr01. La comparaison entre la biodégradation du phénanthrène par 
P. putida DSMZ 8368 et le consortium Pyr01 a été réalisée. Contrairement à ce qui a été observé dans 
le cas de la biodégradation par P. putida DSMZ 8368, la présence du Brij 30 (0,5 g L-1) a eu un effet 
négatif sur la biodégradation du phénanthrène par le consortium Pyr01. La troisième partie de ce travail 
a consisté en l’étude de la solubilisation du phénanthrène au point de trouble du Brij 30. L’effet de 
l’abaissement de la température jusqu’à la valeur de la température de culture de P. putida DSMZ 8368 
sur la solubilisation du phénanthrène a été également étudié. 
 
Mots clés : Hydrocarbures aromatiques polycycliques, phénanthrène, tensioactifs, dispersion, 
traitement thermique, biodégradation. 
 
 
Dissolution of phenanthrene in aqueous media in the presence of surfactants and biodegradation 
by Pseudomonas putida in a model fermentation medium 
Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) are persistent pollutants widely represented in ecosystems 
all over the world. The utilization of microorganisms for degradation of PAHs is an economically 
effective method having a great potential. The aim of the present work was to study the dissolution and 
the biodegradation of phenanthrene (model PAH) in the presence of surfactants. The chosen 
microorganisms were Pseudomonas putida DSMZ 8368 and a microbial consortium Pyr01. 
 
The first part of the thesis concerns the study of the effect of surfactants, dispersion and a thermal 
treatment on solubility and biodegradation of phenanthrene by P. putida DSMZ 8368. The best results 
were obtained by combining the use of Brij 30 surfactant with a preliminary thermal treatment. The 
second part presents results on the degradation of phenanthrene by Pyr01 consortium. The comparison 
between the biodegradation of phenanthrene by P. putida DSMZ 8368 and by Pyr01 consortium was 
done. Contrary to what has been observed in the case of the biodegradation by P. putida DSMZ 8368, 
the presence of Brij 30 (0.5 g L-1) had a negative effect on the biodegradation of phenanthrene by 
Pyr01 consortium. The third part of this work consisted in the study of phenanthrene solubilisation at 
cloud point of Brij 30. The effect of lowering the temperature to that of the culture conditions for P. 
putida DSMZ 8368 on the solubilization of phenanthrene was also studied. 
      
Keywords: Polycyclic aromatic hydrocarbons, phenanthrene, surfactants, dispersion, thermal treatment, 
biodegradation.  
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